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Résumé

Les descriptions des communautés, de {'habitat et
des cycles biologiques du benthos des Grands lacs ainsi
que le cheminement et le comportement biologiques des
contaminants véhiculés par les particules sont a V'origine
des inquiétudes d’ordre biologique au sujet de |’élimination
de matériaux de dragage en eau libre. Sauf dans le cas des
matériaux propres utilisés pour la protection ou I'embel-
lissement des rivages, I’élimination devrait se faire en eau
profonde, 13 ou la productivité biologique est faible. La
superficie des lieux d’'immersion devrait étre minimale afin
de perturber ie moins d’'habitat benthique possible. I
ne faudrait pas permettre que des matériaux contenant
des contaminants biologiquement actifs se dispersent au
moment du dépét, et, si leur immersion a lieu dans des
secteurs ol la sédimentation est faible, ils devraient étre
couverts par une couche de matériaux inertes. On suppose
que les matériaux ne sont pas mortellement toxiques, qu’ils
ne sont pas éliminés pendant ou durant des événements
biologiques (c'est-a-dire le frai, la migration, I'éclosion et
le stade d’alevin nageur), qu’'ils ne seront pas redistribués
par les vagues ou les giaces. Il est peu probable que les
inquiétudes au sujet des contaminants toxiques s'estompent.
La présence d’'éléments nutritifs majeurs et mineurs dans les
matériaux éliminés peut étre I'occasion d’une amélioration
écologique, qui exigera des évaluations ponctuelles des
stations. Des matériaux grossiers peuvent servir a bonifier
certains micro-habitats.

Cette étude ne fait pas |’'examen de I'utilité des lignes
directrices et des normes que I’on applique actuellement
dans le domaine de I'élimination des contaminants. Quoique
liées directement aux inquiétudes d’ordre bioloegique, les
concentrations et les formes des contaminants que l‘on
pourrait trouver dans le secteur de |'élimination en eau
libre demeurent des sujets d‘un autre ordre.

Abstract

A review of Great Lakes biological data describing
benthic communities, habitat and life cycles and a review
of the biological pathways and behaviour of particulate
associated contaminants provide the basis for stating
biological concerns about open water disposal of dredged
material. With the exception of clean materials used for
shore protection or enhancement, disposal should take
place in deep water where biological productivity is least.
The area of dump sites should be kept to a minimum,
to affect the least amount of benthic habitat. Materials
with biologically available contaminants shouid not be
allowed to disperse during settiement, and if dumped in
areas of naturally low sediment accumulation, they should
be covered by a seal of inert material. It is assumed that
the materials are not lethally toxic, that dumping does
not occur at/or during biological events {e.g. spawning,
migration, hatch and swim-up), and that dumped materials
are not subsequently redistributed by wave or ice action.
It is uniikely that concern about toxic contaminants
will diminish in the future. The presence of macro- and
micro-nutrients in disposal materials may present oppor-
tunities for ecological enhancement and will require
site-specific evaluation. Coarse materials may be used to
enhance some forms of microhabitat.

This contribution does not discuss the appropriateness
of guidelines and standards which are presently applied to
contaminant disposal. Although directly related to the
biological concerns, the concentrations and forms of con-
taminants which may be included in open water disposal
are separate topics.




Considérations scientifiques concernant le rejet
du matériel dragué dans les Grands lacs

INTRODUCTION

Dans le réglement actue! concernant les Grands lacs,
on interpréte généralement I’expression «rejet en eau librey
comme signifiant la dispersion de matériel en n’importe
quel endroit d’un lac {que ce soit une baie, I'entrée d’'un
havre ou une petite baie lagunaire) et méme, dans certains
cas, dans des chenaux de communication entre lacs. Il est
toutefois essentiel de distinguer entre ces sites, car les
conditions limnologiques influencant les communautés
biologigues différent beaucoup entre des environnements
peu profonds et des environnements profonds. La distinc-
tion peut étre fondée sur I'hydraulique environnementale,
comme par exemple les conditions frontaliéres ou I'action
des vagues de surface cause un remodelage du matériel
du lit le plus sensible a 1"érosion (sable fin/moyen non
consolidé). La variabilité a court terme signifie naturelle-
ment que la profondeur ou se font sentir les vagues varie
beaucoup, et bien que les données sur les champs de vagues
puissent étre déduites a partir de la direction, de la durée
et de la vitesse du vent, les variations de la géométrie de la
ligne de rivage et de la morphologie de la zone immergée
rendent ces calculs compliqués et incertains. D'autre part,
I'intégration des conditions hydrologiques se refiéte sur les
sédiments du fond (Sly et coll., 1983), et on détermine
facilement la distribution des matériaux de la grosseur du
sable.

On constate, avec cette approche, que la frontiére
entre les conditions d’eau profonde et peu profonde se
trouve a une profondeur d’environ 20 m dans la majeure
portion des Grands lacs. Dans les lacs de plus grande
étendue, cependant, tel que le lac Supérieur, on peut
trouver des sables fins/moyens récents & des profondeurs
beaucoup plus grandes que 20 m, alors que dans les lacs
plus petits et dans les baies, la frontiére pourra étre 3 une
profondeur moindre. Méme dans un méme lac, la pro-
fondeur de Ia frontiére varie notablement par suite de
différences de vitesse et de durée du vent dans des direc-

tions différentes et de changements de fetch (Sly, 1978).

Dans les régions peu profondes, ol la force de
cisaillement provoquée par les vagues dépasse la force de
cisaillement critique des matériaux du lit, la plus grande

partie des matériaux sera refaconnée et la sélectivité re-
distribuée; plus grande est |'énergie des vagues et plus
rapide est le processus. On peut donc supposer que les
matériaux & prédominance de sable auront trés peu d'effets
a long terme sur les sites receveurs (sablonneux) dans les
eaux peu profondes, a cause de leur dispersion rapide. Par
contre, dans le cas de matériaux a plus grande cohésion, la
persistance sera de plus longue durée a cause d’une force de
cisaillement critique élevée. Les moellons de gravier et
autres gros blocs de matériaux auront également tendance
a étre plus stables dans des environnements ol I'énergie
des vagues est élevée, et on les utilise dans la construction
de récifs artificiels ou de structures de protection de la
cote.

Les régions profondes, situées au-dessous de
I'influence des vagues, peuvent étre caractérisées par des
conditions ambiantes différentes, bien que moins consis-
tantes. Plusieurs régions d’eau profonde sont situées vers
la base de la thermocline estivale et au-dessous de la pro-
fondeur d’affouillement par la glace en hiver. Ces régions
peuvent étre sujettes d I'inclinaison périodique de la ther-
mocline et aux courants de fond, mais en pius elles sont
caractérisées par des conditions ol la perturbation physique
est minimale,

La plupart des contaminants particulaires sont
associés aux fractions de la taille du limon et de |'argile.
Etant donné que ces matériaux se déplacent, ils s’accu-
mulent éventuellement en eau profonde. C'est pourquoi,
dans les discussions qui suivent, nous mettons I"accent sur
les biocénoses des régions profondes. Parce que les con-
taminants sont susceptibles d’étre refaconnés rapidement et
qu’ils influent sur le réseau alimentaire de la région cotiére
hautement productive, on suppose que des contaminants
biologiquement accessibles ne seront pas dispersés dans
cette région. Aussi, on se débarassera de ces matériaux a un
moment et en un endroit ol il n'y aura pas de répercussions
sur des événements biologiques importants, tels que la
migration, |la ponte, |'éclosion, les alevins nageurs.

Dans les Grands lacs, la plus grande partie du lit 3
des profondeurs inférieures 3 20 m est lisse et plutdt
dépourvue de relief (Sly, 1975). Les sédiments sont formés




Tableau 1. Sédiments et abondance des organismes'(nbl‘e/m2 ), données pour les groupes principaux et espéces de la faune benthique dans le lac Ontario (modification d’aprés Nalepa et
Thomas, 1976; courtoisie de J. Great Lakes Res.)

Taille des Taille des
Nombre de Profondeur particules particules Total des  Stylodrilus . Limnodrilus Tubifex Potamotbrix  Autres  Chironomidae Pélécypodés Gastropodes Amphipodes

stations (m) (phi) (um) organismes beringianus boffmeisteri tubifex  vejdouski  oligochetes totaux totaux totaux totaux
X 22 23 3.0 125 11 940* 2660 2800 780 1310 710 140 970 150 2160
E.T. 7.1 1.2 13 650* 3190 6610 2150 3430 1110 290 1290 390 2740
X 13 65 4.7 40 7 000 650 600 3430 0 50 20 110 0 2140
E.T. 19 1.8 » 12 220 600 1290 11 410 10 80 40 170 0 1660
X 20 148 6.2 14 1200 253 50 50 0 0 ' 10 20 0 800
E.T. 35.8 1.5 810 180 60 110 10 ) 10 10 60 0 630

*Révision par T.F. Nalepa, novembre 1983.




de fines vases sableuses et de limon-argile, qui deviennent
progressivement plus fines a mesure qu’augmente la pro-
fondeur. Les taux d’accumulation diminuent généralement
4 mesure gu’on s'éloigne du rivage et, dans les Grands lacs,
sont compris entre un maximum de pius de 2 3 3 mm/an
et un minimum de moins de 0.2 mm (Kemp et Harper,
1976; Sly, 1983a). Les sites d’'immersion en eau profonde
peuvent étre choisis au large du plateau, sur le talus ou
dans les profondeurs des lacs, ou de faibles variations des
conditions de I’habitat peuvent causer d'importants change-
ments de composition des communautés biologiques. Si
les caractéristiques physiques et chimigues de |'envitonne-
ment du large sont maintenant assez bien connues et
peuvent étre quantifiées, il n'en est pas de méme des
associations au sein des communautés biologiques : elles
sont trés mal comprises et ne peuvent, pour la plupart,
étre quantifiées avec certitude.

L'immersion du matériel au large peut avoir bien des
répercussions de types différents, susceptibles d’étre soit
préjudiciables, soit utiles a 'environnement. Parmi les effets
directs, on note la suffocation et les altérations du fond, et
I'introduction de biocénoses et de contaminants. L'ampleur
de ces effets dépendra de la mobilité des populations
naturelles dans les «zones cibles», les cycles de vie de la
communauté, les voies biologiques et la durée de I'exposi-
tion aux matériaux immergés. Dans I'analyse qui suit
des répercussions du rejet du matériel en eau libre, les
données sur les communautés biologiques ont été largement
tirées d'exemples du lac Ontario, alors que les données
supplémentaires proviennent en grande partie du lac Erié.

COMMUNAUTES BENTHIQUES

Nalepa et Thomas {1976) ont échantillonné le benthos
du fac Ontario & I'aide d’une benne Ponar, et ceci leur a
permis de distinguer trois grandes subdivisions dans le lac,
sur la base de 55 stations d’échantilionnage. Le benthos
d’eau peu profonde est réparti d’une profondeur d’échantil-
lonnage minimale de 7 m & un maximum d’environ 35 m;
un benthos de profondeur intermédiaire se trouve entre
40 m et 90 m, et enfin le benthos d’eau profonde est
limité aux zones dépassant 95 m. Ces intervalles ne sont
pas rigides et, comme le font remarquer les auteurs, le
benthos d’eau peu profonde s'étend davantage en pro-
fondeur le long de la cote nord du lac, 13 ol le lit est
soumis a une forte action due & la circulation des courants
et au mouvement des vagues. Les gammes de profondeurs
de Nalepa €t Thomas (1976) se comparent favorablement
a celles mentionnées par Kinney (1972) et & celles de Sly
{1983b et données non publides) .On trouvera au tableau 1 un
résumé des principaux groupes et espéces qui constituent la
faune benthique du lac Ontario, et la densité des organismes

(nbre/m?) est donnée sous forme de moyennes arrondies
et d’écarts types (é. t.}, d’aprés Nalepa et Thomas (1976).
Il n"existe pas, naturellement, de structures de communautés
exactement semblables dans tous les Grands lacs, mais on
peut considérer les groupements du lac Ontario comme
étant caractéristigues de |'ensemble des lacs (Dermott,
1978; Freitag et coll., 1976; Mozley et Alley, 1973; Powers
et Robertsen, 1965; Schuytema et Powers, 1966; Veal et
Osmond, 1968).

Les communautés benthiques d’eau peu profonde
sont caractérisées par une forte densité et un grand nombre
d‘organismes. Les échantiilons de profondeur intermédiaire
se distinguent par I'absence de certaines espéces d’oligo-
chétes et aussi de gastéropodes. A quelques exceptions prés,
les nombres d'organismes individuels sont substantiellement
inférieurs a ceux rencontrés en eau peu profonde. La
plupart des sites d'eau profonde sont dépourvus et de
pélécypodes et de gastéropodes, possédent peu de chiro-
nomides et on y observe un glissement de dominance de
I'oligochete Tubifex tubifex a Stylodrilus heringianus.
Les densités moyennes par échantillon du nombre total
d’organismes diminuent de 11 940/m? en eau peu profonde
4 7000/m? aux profondeurs intermédiaires et a4 1200/m?
dans les communautés d'eau profonde. Les amphipodes
sont représentés par deux espéces, Gammarus fasciatus, une
forme qui vit en eau peu profonde (Johnson et Brinkhurst,
19713}, et Pontoporeia affinis que |'on trouve par tout le
bassin et a toutes les profondeurs. Pontoporeia affinis est
un membre dominant de la communauté benthique et
représente 22 %, 61 % et 58 % de tous les organismes des
sites d’eau peu profonde, de profondeur intermédiaire et
d’eau profonde (Nalepa et Thomas, 1976). Selon ies ob-
servations de |'auteur, les isopodes ne se rencontrent
qu’en eau peu profonde, aucun n'ayant été trouvé 3 des
profondeurs dépassant 35 m.

Le zooplancton des Grands lacs comprend au moins
30 espéces de crustacés (Patalas, 1969; Watson, 1974), le
plus gros étant le mysidacé Mysis relicta (Beeton, 1960;
Carpenter et coll., 1974); cette espéce, également considérée
comme faisant partie du macrobenthos, est une forme
migratrice qui passe la plus grande partie des heures de

“clarté sur le fond ou légérement au-dessus et les heures

de noirceur en eau moins profonde (mais ordinairement
pas & une profondeur inférieure 3 20 m) dans la colonne
d'eau. Le jour, les densités maximales se trouvent a des
profondeurs de 125 m & 200 m; dans le lac Ontario, le pic
d'abondance (moyenne de I'échantillonnage d‘aott 3 30
sites [Carpenter et coll., 1974]) était de 113/m?, ‘et les
concentrations étaient limitées aux parties centrales du
lac. Le copépode Limnocalanus macrurus, beaucoup plus
petit, est également migrateur et caractéristique des eaux
profondes dans les Grands lacs (Watson, 1974); il passe les




premiéres phases de son cycle de vie dans les sédiments
du fond (Carter, 1969). Il en est de méme de Senecella
calanoides, qui passe une partie de son cyele de vie dans
les sédiments du fond, mais ce copépode différe de L.
macrurus en ceci qu'il préfére toujours un habitat froid a
une profondeur moyenne (60 m ou plus), ol il ne montre
qu‘un faible comportement migratoire {Carter, 1969). Les
eaux cOtieres peu profondes sont caractérisées par la
présence d’abondantes faunes de cladoceres (Watson, 1974).

Dans les Grands lacs, les chabots sont considérés
comme étant les membres dominants de la communauté
ichtyologique benthique, et plusieurs espéces telles que la
lotte, le grand corégone, le ménomini rond, le touladi, le
gaspareau, |'éperlan arc-en-ciel, le cisco de lac, le cisco de
fumage, sont indirectement associés a ["habitat benthique,
surtout 3 cause de leurs moeurs alimentaires. Le chabot
des profondeurs (Myoxocephalus quadricornis) habite des
profondeurs de 45 m & 180 m, le maximum d’abondance
étant entre 75 m et 105 m dans les lacs supérieurs (Scott
et Crossman, 1973), mais on croit que |'espéce est main-
tenant disparue du lac Ontario (Christie, 1972). Le chabot
visqueux (Cottus cognatus) est largement répandu dans
tous les Grands lacs et se rencontre typiguement 3 des
profondeurs variant de 6 m & 90 m, avec un maximum
d’abondance entre 35 m et 75 m. Le chabot tacheté (C.
bairdi} est plus typique des conditions d’eau peu profonde :
il s’y tient dans des flots de débris de moellons, dans des
régions de vase sableuse. Le chabot a téte plate (C. rjcei)
fréquente des profondeurs intermédiaires entre celles du
chabot visqueux et du chabot de profondeur. Cette espéce
gst peu connue et n'a pas été signalée dans le lac Ontario
(Scott et Crossman, 1973).

RESEAU ALIMENTAIRE ET SUBSTRATS

Plusieurs membres de la communauté benthique sont
détritivores, et on a de bonnes preuves que les bactéries
constituent une voie trés importante par laquelle les
‘matériaux organiques persistants, tels que cellulose, lignine
et chitine, deviennent accessibles a cette faune. Le type
de faune est étroitement lié 3 la grosseur des particules, au
matériel organique et 3 |'oxygéne présent, mais les bactéries
aérobies semblent jouer un réle particuliérement important
(Bell et Dutka, 1972; Johnson et Matheson, 1968; Marzolf,
1965a).

Les espéces dominantes d’oligochétes sont des
détritivores fouisseurs. Stylodrilus heringianus est la forme
la plus largement répandue, et cette espéce est généralement
considérée comme indicatrice de conditions oligotrophes;
Tubifex tubifex est 3 la fois une forme oligotrophe et
tolérante & la pollution; Limnodrilus hoffmeisteri préfére

des sédiments organiquement enrichis; et enfin Potamothrix
vejdroski montre une préférence marquée pour des sédi-
ments grossiers (dépots vaseux de résidus de gravier et
cailloux) a haute teneur en matiére organique (Nalepa et
Thomas, 1976). Bien que plusieurs de ces vers puissent
étre considérés comme des mangeurs non spécialisés, les
travaux de Brinkhurst et Chua (1969) donnent & penser
que différentes espéces utilisent par des moyens différents
les ressources nutritives des sédiments. Dans les vases
du havre de Toronto, par exemple, on a constaté que
Peloscolex multisetosus pouvait utiliser les acides aminés
de la solution, en |'absence de bactéries dans le tractus
digestif, alors que ni T. tubifex ni L. hoffmeisteri n’en
étaient capables. Typiquement, les oligochétes ingérent des
matériaux «agés» a une profondeur de 2 3 5 cm sous la
surface du sédiment (Gardner et coll.,, 1983), et il y a
corrélation positive entre la densité des populations et
I'épaisseur des couches de détritus (Alley et Anderson,
1968), mais ceci n’est peut-étre pas caractéristique de
toutes les formes.

Parmi les Chironomidae se trouvent a la fois des
détritivores et des prédateurs. La plupart des espéces
détritivores se nourrissent de matiéres en suspension ou
récemment déposées, 3 proximité de I'interface sédiment/
eau (Gardner et coll.,, 1983}, et le rapport moyen de pro-
duits d’excrétion est identique & celui de la biomasse
phytoplanctonique mentionné par Goldman et coll. {1979).
Chironemus sp. est un détritivore, typique des régions
d’accumulation de sédiments allant de faible 8 modérée;
Heterotrissocladius sp. peut tolérer des taux d’accumulation
Iégerement plus élevés; et Micropsectra sp. est typique des
régions a taux de sédimentation élevés. Procladius sp.,
cependant, est une espice prédatrice (Warwick, 1978} et
se nourrit typiquement d‘autres espices de chironomides
montant, ou obligées de monter, & la surface du sédiment
a cause de taux ¢’accumulation excessivement élevés.

Pontoporeia affinis est 'amphipode dominant dont
I'habitat préféré est un sédiment de sable fin-limon grossier
{Henson, 1970), mais on le trouve dans la plupart des
sédiments plus fins que 1.0 la taille de phi (0.6 mm),
comme I'a noté Marzolf (1965ab). C'est un détritivore
fouisseur de faible profondeuf, typique de conditions
d’interface bien oxygénées. || montre une préférence pour
les sédiments riches en bactéries, sans trop d'égard a leur
teneur en matiére organique (Marzolf, 1965a,b; Mozley et
Howmiller, 1977). On en déduit que Pontoporeia affinis
n‘utilise que cette portion des débris organiques accessibles
qui est activement dégradée par les bactéries etc, a cause
des conditions d’oxygéne requises par cet amphipode, les
populations bactériennes sont caractérisées par des rapports
aérobie:anaérobie élevés.
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On avait cru tout d'abord que Mysis relicta était a
la fois un herbivore brouteur, profitant du maximum
phytoplanctonigue estival des profondeurs, et un carnivore
se nourrissant de zooplanctontes plus petits la nuit (Bowers
et Grossnickle, 1978; Lasenby et Langford, 1973). On
a également cru qu’il était un détritivore pendant les
périodes de rareté du plancton. Plus récemment, cependant,
Parker (1980) a démontré qu’une bonne proportion de
I'ingestion de nourriture par Mysis relicta pouvait provenir
de la prédation sur Pontoporeia affinis et dque, a cause
de l'ampleur des populations de mysidacés, ceci pour-
rait signifier que I'espéce est une voie supplémentaire
importante de transfert de carbone organique benthique
aux poissons. Dans les premiers stades de leurs cycles
de vie, d'autres zooplanctontes de petite taille (p. ex.,
Limnocalanus macrurus et Senecella calanoides) sont
également associés 3 un habitat benthigue, mais on connait
trés peu leurs moeurs alimentaires. La plupart des formes
adulites sont considérées comme étant des filtreurs (Kibby
at Rigler, 1973; Rigler, 1972), mais de récentes observa-
tions (Bowers et Warren, 1977) ont démontré que L.
macrurus pourrait étre un carnivore, || est donc possible
gu'il existe d’'autres voies entre le réservoir de carbone
organique benthique et les poissons, en plus du transfert
direct a partir de Pontoporeia affinis et du transfert indirect
par I'intermédiaire de Mysis relicta.

Les pélécypodes dulgaquicoles sont des filtreurs et,
pour les formes non sessiles, les caractéristiques du substrat
de support (faible teneur en argile) sont particulidrement
importantes {Johnson et Matheson, 1968). Les gastéropodes
sont en grande partie des détritivores, utilisant les débris
végétaux a la surface du sédiment.

Le régime alimentaire des poissons est ordinairement
déterminé a |'aide d’analyse des contenus stomacaux. Le
résumé suivant est fondé en grande partie sur les énoncés

de Scott et Crossman (1973).

Chabot tacheté Gamme étendue d’invertébrés benthi-

Chabot visqueux ques (inciuant éphémeres, phryganes,
perles et larves de libellules, larves de
diptéres, oligochetes et amphipodes) et
débris organiques

Chabot des Amphipodes, mysides, copépodes (sur-
profondeurs tout Limnocalanus) et larves de
chironomides

Lotte Oeufs, jeunes ciscos, perchaudes, gas-
pareaux, éperlans arc-en-ciel, chabots
et mysides

Grand corégone Larves et imagos de chironomides,

et ménomini rond amphipodes, isopodes, gastéropodes,
pélécypodes, ostracodes et crustacés
planctoniques

Touladi Jeunes corégones, ciscos, éperlans
arc-en-ciel, perchaudes, gaspareaux,
chabots, mysides, amphipodes et autres
crustacés, et éponges d’eau douce

Gaspareau En grande partie zooplanctivore {(copé-

‘podes, cladocéres et ostracodes), mais

aussi mysides et amphipodes

Eperlan arc-en-ciel Omnivore, y compris jeunes lottes,
grands corégones et touladis, chabots,
mysides, amphipodes, larves de chiro-
nomides et oligochétes

Cisco de lac et Mysides, amphipodes et plancton

cisco de fumage

La figure 1 résume les voies du réseau alimentaire vers
les prédateurs supérieurs alors que la structure de ce réseau
dans ia zone de profondeur intermédiaire se partage les
voies des environnements d’eau peu profonde et d'eau
profonde. Bien qu’on ne posséde que trés peu de données
démontrant que les oligocheétes font partie du régime
alimentaire des chabots et autres prédateurs benthigues
intermédiaires, on a signalé ces vers chez |'éperlan arc-en-ciel
(Hurley, en préparation; Scott et Crossman, 1973) et le
chabot (Godkin, en préparation). Il n’'y a pas lieu de
croire que cette source de nourriture demeure entiérement
inutilisée, et on suppose que les poissons mangent des
oligochetes quand ces derniers sont accessibles & la surface
du sédiment (leur désintégration aprés ingestion est assez
rapide et les soies sont difficiles a identifier).

Bien que nous n'ayons pas de données permettant de
quantifier le transport dans les systémes benthiques et
pélagiques dans le lac Ontario {Christie, 1972), la produc-
tivité benthique est généralement plus faible et le renouvel-
lement des nutriments est plus lent que la productivité
pélagique. A la lumitre des données sur la distribution
faunique (Nalepa et Thomas, 1976) et de ce que I'on
connait du réseau alimentaire dans le lac Ontario (Christie
et Thomas, 1981), il est évident que la productivité bio-
logique demeure & un niveau élevé 3 des profondeurs
beaucoup plus grandes que celles auxquelles se fait sentir
I'action des vagues de surface. Les plus bas niveaux de pro-
ductivité dans le lac Ontario se trouvent & des profondeurs
dépassant 100 m (couvrant une superficie d’environ 45 % du
lac entier).
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Figure 1. Résumé des voies du réseau alimentaire montrant, comme exemple, les prédateurs supérieurs (noter que
les associations du réseau alimentaire non benthique de prédateurs intermédiaires et supérieurs sont
omiises). Lés amphipodes constituent la principale source de nourriture des prédateurs intermédiaires en

eau profonde,




CYCLES DE VIE ET DISPERSION

Les oligochétes sont des membres permanents de la
communauté benthique qui, grdce a leur processus repro-
ducteur, peuvent élargir rapidement les colonies existantes,
mais qui ont un taux de dispersion relativement faible.
Bien que les mollusques a coquilles soient également des
membres permanents du benthos, les stades pélagiques ou
parasites, ou les deux, leur permettent de se disperser, ce
qui, autrement, serait impossible, méme pour les formes
non sessiles. La durée de vie des grandes espéces a coquilles
s'étend sur plusieurs années. Les chironomides, cependant,
n’habitent les sédiments du fond que durant le stade
larvaire. Ces organismes sont redistribués en grande partie
3 la suite de la dispersion durant e premier stade adulte.

Pontoporeia affinis semble passer par une phase
migratoire (Marzolf, 1965b) qui peut étre associée aux
processus reproducteurs, et on suppose que cette espéce
peut se disperser assez rapidement, mais passivement,
vers des régions oU |'habitat est approprié. Mysis relicta
(Reynolds et DeGraeve, 1972) a une durée de vie de 1
3 2 ans et, par suite des effets & la fois d'une migration
nycthémérale (Beeton, 1960; Carpenter et coll.,1974) et
du mouvement de |'eau a grande échelle, cette espéce
semble également capable d'une dispersion rapide (transport

passif).

Les chabots ont une durée de vie de 5 a 6 ans et
atteignent la maturité a I'dge de 2 ans environ. La plupart
des chabots de profondeur émigrent vers des régions peu
profondes au moment de la ponte, et les chabots visqueux,
qui retournent & leur habitat a proximité de la cdte,
défendent ordinairement un territoire. On ignore si les
chabots tachetés et les chabots de profondeur ont un
comportement identique dans les eaux du large, mais cela
est probable. Les moeurs migratoires des chabots en voie
de reproduction assurent un taux de dispersion élevé.

ASPECTS PHYSIQUES DU REJET DE MATERIAUX

Les effets physiques du rejet de matériaux dans les
eaux de lacs inquiétent a un triple point de vue : |'effet des
particules en suspension dans |'eau, |'effet de suffocation
au fond et la modification de la proportion des grosseurs de
particules et de la forme du substrat recevant ces matériaux.

Les observations sur les panaches de rejet dans les
Grands lacs se sont limitées a des profondeurs d’eau de
20 m ou moins, mais il est évident que les concentrations
naturelles de particules en suspension se rétablissent,
typiquement, en moins de quelques heures (Chemex,
1973); il est aussi évident, quand on songe aux périodes de

concentrations de sédiments en suspension naturellement

" glevées dans la colonne d'eau (tempétes et ruissellement

% DE LA SUPERFICIE

printanier), que les panaches de rejet sont relativement
insignifiants., C’est pourquoi, bien que I'on reconnaisse que
de fortes concentrations de matiéres particulaires puissent
nuire au plancton et aux poissons (Report of the Inter-
national Working Group on the Abatement and Control of
Pollution from Dredging Activities, 1975), il est clair que
la superficie limitée (ordinairement quelques milliers de
métres carrés) par rapport & la superficie de I'eau libre
du lac (fig. 2) et le caractére transitoire de |’événement,
la répercussion sur les biocénoses est minimale. Cette
évaluation peut toutefois étre fausse dans le cas de zones
limitées, prés du rivage, si les matériaux sont rejetés a
débit continu ou presque continu, ou si le rejet coincide
avec un événement biologigue particulier ou délicat.

Etant donné que la perturbation naturelle est la plus
intense dans les 2 & 5 cm supérieurs du sédiment dans les
Grands lacs {(Robbins et coll., 1979) et que la mobilité de
la faune benthigue ne leur peri’net pas, souvent, de pénétrer
dans plus de quelgues centimétres de matériaux supplé-
mentaires, le sédiment immergé suffoque la plus grande
partie des biocénoses existantes aux sites de rejet. C'est
ce quont démontré des études menées dans I'ouest du
lac Erié par Flint (1979) et Sweeney et coll. (1975). On
a également constaté qu'un changement résultant de
I'immersion de sédiments (& une profondeur d’environ

357 () Pourcentage de la superficie
de moins de 20 m de profondeur

O T T T T 1
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PROFONDEUR EN METRES

Superficie du lac (km?2)

Supérieur > 82000
Huron—

Baie Georgienne 60 000
Michigan 58 000
Erié 26 000
Ontario 19 000

Figure 2. Courbes superficie-profondeur du lac Ontario (extrait,
avec modifications, de U.S. Fish and Wildlife Service
Report, 1969).




20 m) était clairement discernable pendant au moins 5 ans
aprés le rejet (Sweeney et coll.,, 1975). Dans ["étude de
Flint (1979), les effets du rejet de sédiments fluviaux
grossiers ont semblé moins durables que ceux du rejet
d’une boue vaseuse de havre, mais, par contre, les popula-
tions d’isopodes et de guelgues nématodes, pélécypodes et
gastéropodes ont été réduites. L’effet de la suffocation peut
donc produire un changement a long terme de I'environne-
ment benthigue, mais, quand on considére la superficie
totale des profondeurs des Grands lacs (fig. 2), les sites
d’immersion {quelques kilometres carrés) ne causent que
peu de changement dans I'environnement de |‘eau libre
des lacs entiers. Le changement est direct sur une base
locale, mais il est possible aussi qu’un site de rejet ait un
effet sur |'habitat environnant, par le biais d'une forme
guelconque de modification indirecte. Les effets de la
suffocation nous font réaliser le besoin de tenir sérieuse-
ment compte des sites dans cet aspect de l'évaluation
biologique.

L’'étude de Flint (1979) a démontré que les change-
ments de I'environnement sédimentaire, résultant du rejet
de matériaux, favorisaient les espéces opportunistes; on a
observé la méme chose dans I'environnement marin (Grassle
et Grassle, 1974). Cependant, il n'y a pas eu d'études dans
le but spécifique de connaitre ies effets, sur les biocénoses,
de changements locaux de la composition par grosseur
de particules causés par I'immersion en eau libre, Quand
la source de matériaux est formée des particules de la
grosseur de la vase identiques a celles du site récepteur (ou
légerement plus fines), il est probable que les biocénoses

Figure 3. Chabot sur substrat grossier en voie d'¢tre modifié¢ par
accumulation de vase récente (d'aprés Sandilands et Sly,
1977).

transposées persisteront. Si, par ailleurs, les matériaux
rejetés sont beaucoup plus grossiers que ceux du site
récepteur, il est peu probable que les communautés de la
source puissent persister sans changemerit. Afin d’évaluer
des modifications probables, on peut chercher ailleurs,
pour comparaison, des dépoOts relictuels généralement
semblables, ol des matériaux grossiers sont lentement
recouverts d'une accumulation de boues fines; la figure 3
montre un tel habitat, dans la baje Georgienne, qui semble
particuliérement attrayant pour les chabots (Sandilands et
Sly, 1977). Les biocénoses associées aux récifs artificiels
et aux substrats de ponte sont généralement représentatives
d'environnements lacustres de haute énergie, et ne sont
pas comparables aux communautés des substrats grossiers
modifiés de profondeur intermédiaire ou grande de 'eau
libre.

INTRODUCTIONS D’ESPECES

En plus de la suppression ou de I"élimination d’'une
faune benthique préexistante a3 la suite du rejet de
matériaux, I'étude de Flint (1979) a démontré que nombre
d’especes supplémentaires d'oligochétes étaient introduites
aux sites de rejet, dont des membres du genre Limnodrilus

et des Tubifex tubifex. Ces espéces, cependant, ne se sont

pas dispersées pour coloniser des régions avoisinant le site
de dispersion. Limnodrilus hoffmeisteri était présent avant
le rejet de matériaux, mais il devint beaucoup plus abondant
par la suite. On croit que ceci est d0 a l'introduction
de formes matures, 3 reproduction opportuniste, et a
I'introduction de plusieurs formes immatures du genre

Limnodrilus.

Le rejet de sédiments dragués provenant de régions
portuaires peut également introduire d’importantes popula-
tions de bactéries aux sites de rejet. Se fondant en grande
partie sur des données expérimentales, Scarce et coll.
(1964) ont conclu que des streptococcus pouvaient persister
pendant plusietrs jours dans un milieu ol la qualité de
I'eau avait été améliorée, et que le nombre de bactéries
coliformes pouvait en fait augmenter initialement, avant
de commencer & s'éteindre.

Aux températures de 5°C ou moins, alors que la
prédation par les protozoaires serait minimale, les bactéries
pourraient probablement survivre beaucoup plus longtemps
qu’aux températures optimales des prédateurs, 10 a 28°C.
Le fait que la dispersion des bases portuaires n'a pas réduit
les populations locales de Gammarus fasciatus (Flint, 1979)
est une bonne indication que ces organismes ont pu utiliser
immédiatement, directement ou indirectement, le contenu
du matériel rejeté. Dans des conditions favorables, un
matériel récemment immergé peut donc attirer des
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prédateurs plus élevés qui, a leur tour, profiteront des con-
centrations d'amphipodes qui se nourrissent; ceci peut
expliquer le rassemblement de poissons aux sites de rejet de
Thunder Bay indigué a la figure 4. Le processus de dragage
et de rejet des matériaux est la cause d’une transposition au
hasard d'un grand nombre d’ordganismes, d'un environne-
ment & un autre; plusieurs meurent des suites du change-
ment, mais il nen reste pas moins que la dispersion de
formes parasitaires est toujours possible. On n’est toutefois
pas sGr de I'importance de ce phénomeéne.

EFFETS A COURT TERME DES CONTAMINANTS
LIBERES

Au cours des opérations de dragage et de rejet, les
sédiments sont dérangés et souvent partiellement désagrégés.
Comme résultat, quand ces matériaux sont immergés dans
la colonne d’eau, une partie de I'eau interstitielle est mise
en liberté au cours de la descente, et ce processus peut
se poursuivre pendant quelques jours, alors qu’ont lieu
I'ajustement de charge et la reconsolidation du sédiment
sur le lit du lac. Les observations de Chemex (1975) dans le
lac Erié tendent & corroborer cette hypothése et démontrent
qu’aprés rejet dans la colonne d’eau, les phosphates totaux
et solubles ont augmenté (les phosphates totaux dimi-
nuérent, passant de 170 pg/L™! suivant immédiatement
I'immersion 3 mains de 100 ug/L™!, sur une période
d’environ une semaine, mais les phosphates solubles
augmentérent, passant d’environ 20 ug/L™' & plus de
50 ug/L™!, pendant la méme période). Le fer et le man-
ganése sont tous deux fréquemment libérés des sédiments
au moment du rejet (Sly, 1977), et leur comportement
est réglé de facon bien définie par potentiel pH/redox; on
a également constaté que Zn et autres métaux lourds

augmentaient dans les eaux recouvrant les sédiments

rejetés, probablement pour les mémes raisons.

Ces observations confirment [|'hypothése qu'une
mise en liberté de contaminants a court terme, faibles
mais mesurables, peut se produire avec le matériel rejeté,
et il est évident que, au moins sur une base locale, les
macro et micronutriments ainsi que les contaminants
persistants peuvent avoir des répercussions, en particulier,
sur le microplancton. Ces effets seraient plus prononcés
dans des eaux abritées peu profondes, a cause de la

productivité relativement forte des zones c¢otiéres.

EFFETS A LONG TERME—EXEMPLE DU MERCURE
Bien que I'assimilation des contaminants dans les

poissons suive plus d’une voie, la présence de ces substances
dans la nourriture ingérée est souvent le facteur le plus
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important et, comme le démontre la figure 1, un grand
nombre de prédateurs intermédiaires et supérieurs tirent
leur nourriture de structures du réseau alimentaire qui
incluent I'ingestion d’organismes benthiques. La proportion
du régime alimentaire résultant d’une alimentation ben-
thique varie selon ['espgce, le stade de développement,
I'endroit et le temps, et il est pour cela difficile de I'estimer
(Elliott et Persson, 1978). Les biocénoses sédimentaires,
comme le mentionnent Johnson et Brinkhurst (1971b)
sont représentées par au moins quatre niveaux trophiques :
les bactéries chimiosynthétiques sont responsables de la
production primaire, a une certaine profondeur dans le
sédiment, les oligochétes et chironomides détritivores
constituent le principal groupe de saprophytes, et il y a au
moins deux niveaux d'organismes consommateurs, tels
que chironomides et amphipodes carnivores. Pour cette
raison, plus une population de poissons dépend d’un
régime alimentaire benthique et plus rapidement elle
reflétera I'absorption de contaminants des sédiments
du fond. C’est ce qui semble découler du travail de
Thommes et coll. (1972), qui ont démontré que les niveaux
de mercure les plus élevés (poids humide) se trouvent dans
les chabots et les épinoeches {mangeurs benthiques en eau
peu profonde), alors que les niveaux les pius faibles se
rencontrent chez les planctivores.

Jackson et coll. (1982), dans leurs études du réseau
de la riviere Wabigoon, ont démontré que les sites fixateurs
différencient entre les diverses formes de mercure, et que
les concentrations de mercure-méthyle dissous varient
selon les saisons. La production de mercure-méthyle n'est
pas liée aux concentrations de mercure total, mais plutét a
I'activité bactérienne (Cooley et McCarty, 1976). Les
travaux de Skoch et Sikes (1973) semblent corroborer
cette observation. Ces auteurs suggérent en effet qu'il y a
une relation entre la présence de bactéries méthylantes
dans les sédiments du lac Erié et la quantité de mercure
absorbée par les chironomides. Leurs données démontrent
que la différence de concentrations de mercure représente
une absorption de ce métal, dépendant du temps, du milieu
ambiant (eau interstitieile), plutdét qu’une absorption &
partir du matériel ingéré. Comme la rétention du mercure-
méthyle par les tissus (Huckabee et Goldstein, 1975)
semble durer plus longtemps que dans le cas des formes
inorganiques présentes dans la nourriture, il est évident
que, aussi longtemps qu'il y aura du mercure dans les
sédiments, son incorporation dans les poissons prédateurs
supérieurs sera largement influencée par le taux d'activité
bactérienne et les moeurs alimentaires des prédateurs
intermédiaires. Pour que les sédiments contaminés sojent
une source significative d’accumulation de mercure-méthyle
chez les poissons, le mécanisme de transfert doit avoir
agi depuis un certain temps; cependant, les taux de trans-
fert saisonnier montreront une grande variation, le taux




maximal se produisant durant la période printemps-été.
On peut soutenir que les concentrations de mercure-
méthyle chez les poissons ne sont pas reliées a des teneurs
accrues de mercure total dans les sédiments des Grands
lacs. Cependant, étant donné que le mercure est largement
répandu dans les sédiments de ces lacs (Thomas, 1974),
il est probable qu'une plus grande activité bactérienne
associée aux effets de I’eutrophisation agricole augmentera
le taux de production de mercure-méthyle a la source.

EFFETS A LONG TERME—EXEMPLES DES
PCB ET DU DDT

Le comportement des contaminants organochlorés
persistants dans les systémes aquatiques différe notablement
de celui du mercure. Les effets de toxicité létale, pouvant
étre estimés selon la concentration des polluants dans
'eau exprimée par sa solubilité (Hutchinson et coll., 1980),
ont tendance a3 étre faibles, mais on a observé, 4 des con-
centrations ambiantes ou de laboratoire (Pfister et coll.,
1970; Wyman et O’Connors, 1980), une suppression de
la croissance et autres effets sublétaux. Dans certaines
situations, la présence de contaminants organiques peut
stimuler |’activité microbienne (Pfister et coll., 1970).
Des données expérimentales (Clayton et coll., 1977; Scura
et Theilacker, 1977) indiquent que les concentrations de
contaminants organiques dans les biocénoses sont reliées
au partage d'équilibre entre I'eau et le réservoir de lipides
(représenté par n-octanol comme substitut, comme on le
voit a la figure b). Des études sur les relations zooplancton-
phytoplancton (Wyman et O’Connors, 1980} et sur des
biocénoses choisies du lac Ontario, tel qu’indiqué a la
figure 6 (Borgmann et Whittle, 1983) semblent confirmer
ces observations. La relation n’est toutefois pas entiérement
confirmée, et des études de McLeese et coll. (1980) donnent
a penser que chez certains vers et crevettes de mer les
concentrations peuvent étre réglées autrement.

Les PCB et autres contaminants semblables sont .

fortement hydrophobes et pénétrent ordinairement dans
les systémes aquatiques en association avec des particules,
ou encore s’y associent rapidement. Les PCB, cependant,
sont assez volatils (Millard et coll., en préparation), et ceci
permet une absorption rapide par le phytoplancton par perte
des PCB captés 4 la surface externe d’une particule et par
transfert dans le réservoir de lipides par diffusion a travers
la membrane cellulaire. A cause de cette affinité pour le
réservoir de lipides, ies PCB sont transférés aux biocénoses
a partir des détritus tant inorganiques qu’organiques. || se
peut aussi que le transfert ait lieu au moment de contacts
transitoires entre particules {Harding et Phillips, 1978).
Les PCB adsorbés dans les interstices des particules sont
en grande partie retenus, et leurs concentrations dans

le seston et les sédiments des lacs ont tendance a étre
identiques (Glooschenko et coll., 1976). Les taux d'absorp-
tion dans les petits organismes a rapport superficie/volume
élevé (Harding et Phillips, 1978) peuvent approcher
|"asymptote en moins de 2 h. Chez les poissons, les PCB
s‘accumulent par un échange rapide a travers la surface
branchiale et pénétrent dans -le réservoir de lipides par
|"appareil circulatoire; ce mécanisme peut expliquer jusqu’a
40 % de I'absorption des PCB chez les poissons (Thomann,
1977). Bien que le processus désorption/transfert puisse
expliquer toute l’accumulation des PCB dans le réservoir
de lipides des biocénoses, I'ingestion de nourriture, comme
voie d’entrée, infiue fortement sur le taux d’absorption. Par
exemple, des copépodes se nourrissant de phytoplancton
contaminé par PCB ont atteint les charges corporelles
asymptotiques de ces derniers, dans des conditions expéri-
mentales, en moins de 2 jours {Wyman et O’'Connors, 1980).
C’est dire que I'adsorption directe ou I'ingestion de nour-
riture peuvent, dans des proportions trés différentes,
contribuer a la charge corporelle finale de PCB.

Par ailleurs, pour les contaminants organochlorés et
autres substances halogénées semblables, moins volatils
que les PCB, telles que le DDT, la principale voie de bio-
accumulation est le réseau alimentaire (Reinert et coll.,
1974). Le DDT, trés peu soluble dans I'eau des lacs (fig. 5),
est retenu presque indéfiniment a |'état de charge cor-
porelle, tandis que {'aldrine, la dieldrine et I'endrine, & plus
grande solubilité (Weber, 1977}, auront tendance & décliner

dans des conditions de non-contamination.

Tous les contaminants organiques halogénés connus
sont biologiquement dégradableé, mais les taux de dégra-
dation sont extrémement variables, tant en termes de
composés que de conditions environnementales. L.e DDT,
par exemple, est dégradé beaucoup plus rapidement dans
des conditions anoxiques (-150 mV) qu’en présence de
faibles quantités d’oxygéne (+50 mV), et est presque
stable dans des conditions d'oxydation normales (Gambrell
et coll.,, 1981). Le DDD est le principal produit de dégra-

*“dation du DDT, mais il n'est ‘p"as stable. Le képone, d’autre

part, sembie presque stable dans une gamme étendue de
conditions naturelles de redox et de pH, comme c'est le
cas de Mirex.

SOMMAIRE

En résumant les préoccupations biologiques actuelles
face au «rejet en eau libre», on suppose que les matériaux
ne sont pas d’une toxicité létale pour les biocénoses et
que le rejet n'aura pas lieu a des sites ou durant des ﬁériodes
d’importants événements biologiques. En outre, afin
d’éviter une redistribution, les matériaux fins ne devraient
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pas étre déversés dans des zones de non-déposition, ou
d’érosion active par les courants de fond.

1. A moins que les matériaux ne soient spécifiquement
destinés a étre dispersés (p. ex., pour I'enrichissement
de plages), et seulement s'ils sont propres, ils ne
devraient pas étre rejetés a des profondeurs ou les
sédiments du fond seront refaconnés et redistribués
par I'action des vagues ou des glaces.

2. Autant que possible, les matériaux devraient étre
rejetés a des profondeurs de productivité biologique
minimale, c’est-a-dire en eau profonde (typiguement
100 m dans le lac Ontario). Si les matériaux doivent
étre immergés a une profondeur intermédiaire, 20

a 100 m environ, il faudra organiser le projet de

maniére 3 affecter le moins possible les biocénoses

de la zone. Du point de vue biologique, I'immersion

dans cette zone est trés indésirable.

3. Les matériaux rejetés, a I"exclusion de (1) ne devraient
pas étre dispersés sur une grande étendue; ils devraient
plutdt étre concentrés de maniére & déranger la plus
petite superficie possible de I'habitat benthique.

4, Les matériaux contenant une forme quelconque de
contaminants ne devraient pas pouvoir se disperser
au moment de la descente, surtout s’ils contiennent
des quantités de PCB ou de composés organiques
halogénés semblables. Si les sites de rejet ne se
trouvent pas dans des zones ou les taux de sédimen-
tation sont naturellement élevés, les matériaux
contaminés devraient étre scellés par immersion
subséquente d'une couverture inerte ou inoffensive.

5. Les matériaux grossiers peuvent étre utilisés pour
modifier le microrelief des sédiments du fond et
revaloriser |’habitat de certains membres de la com-
munauté benthique (p. ex., les chabots),

6. Il ne faudrait pas s'attendre & I'avenir, que diminuent
nos préoccupations quant aux répercussions de
contaminants toxiques. Cependant, elles seront
quelque peu atténuées par la présence de macro et de
micronutriments, surtout s'il semble possible ou
désirable qu'il s’ensuive une amélioration biologique.
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