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Préface 
 
Le but principal de ce rapport est de fournir un résumé objectif de l’information disponible dans 
la littérature scientifique et la littérature grise sur les facteurs reliés au déclin de la zostère 
marine, Zostera marina, le long de la côte est de la baie James, Québec. Ce document a été 
préparé pour supporter l’engagement d’Environnement Canada de mieux comprendre les 
causes potentielles des changements survenus dans l’écosystème côtier de la bais James, et 
de leurs implications pour les oiseaux et autre faune, et les résidents des communautés 
côtières.   
 
En plus de fournir un sommaire de l’information disponible, un second objectif de cette revue 
était de fournir l’accès à la plus grande source d’information publiée et non-publiée touchant 
cette problématique. Ce rapport est basé sur une variété de sources d’information, tant en 
français qu’en anglais, dont plusieurs n’était pas très diffusées. 
 
Nous espérons que ce rapport reflète bien l’engagement d’Environnement Canada d’effectuer 
une revue scientifique de l’information disponible sur le déclin de la zostère marine sur la côte 
est de la baie James et permettra de continuer la discussion sur les prochaines étapes pour la 
conservation de cette importante ressource. 
 
 
François Fournier 
 
Gestionnaire, Division de la recherche sur la faune 
Direction des sciences de la faune et du paysage 
Direction générale des sciences et technologie 
Environnement Canada 
801-1550, avenue d'Estimauville  
Québec, QC  G1J 0C3 
 
Mars 2015 
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Déclin des herbiers de zostère marine sur la côte est de la 

baie James 

 
Mise en contexte 

Les 250 km2 d’herbiers de zostère marine de la baie James étaient en bonne santé dans les 
années 1970 (CPPO, 2008) et étaient considérés comme l’habitat le plus productif sur la côte 
québécoise de la baie James (Curtis et Allen, 1976). Le développement hydroélectrique du 
complexe La Grande a débuté en 1973. Puisque la côte nord de la baie James était propice au 
développement de vastes herbiers de zostère subtidaux, particulièrement à l’intérieur du 
panache d’eau douce en provenance de La Grande Rivière, une série d’études et de suivis ont 
été mis sur pied afin d’évaluer l’impact du projet sur cette plante. Des études visant l’utilisation 
des habitats côtiers de la baie James par la sauvagine et les canards ont été menées 
parallèlement à ces études sur la zostère marine, en collaboration avec le Service canadien de 
la faune. En 1998-1999, un déclin majeur des herbiers de zostère a été observé le long de la 
baie James, depuis la baie Rupert jusqu’à la pointe Louis-XIV, et même dans la région du 
passage de Manitounuk, le long du littoral oriental de la baie d’Hudson (Lemieux et coll., 1999). 
La cause du déclin n’a pas été déterminée. Depuis le développement du complexe La Grande, 
et ce particulièrement depuis 1998, la nation crie a observé que les herbiers de zostère étaient 
moins répandus et que les plantes étaient en moins bonne santé (Entrevue, communauté crie 
de Chisasibi, 2013; CPPO, 2008; Short, 2008). Le dernier rapport d’Hydro-Québec portant sur 
le suivi des herbiers de la côte est de la baie James indique que les herbiers n’étaient pas tous 
rétablis en 2011 (Consortium Waska-Genivar, 2011). La communauté crie de Chisasibi 
confirme que les herbiers n’étaient toujours pas rétablis en 2013 (Entrevue, communauté crie 
de Chisasibi, 2013). Les zosteraies constituent des haltes migratoires et des zones 
d’alimentation importantes pour les oies migratrices, particulièrement la Bernache cravant, la 
Bernache du Canada et l’Oie des neiges. Ces espèces seraient nettement moins abondantes 
qu’auparavant le long de la côte est de la baie James, ce que les Cris attribuent aux pertes 
observées dans les herbiers de zostère marine au cours des dernières décennies.  

 

Objectif général 

L’objectif général de ce rapport était de recueillir et réviser l’information scientifique disponible 
en plus des connaissances traditionnelles et des perspectives des communautés Autcohtones 
concernant l’effet des changements environnementaux observés sur la côte est de la baie 
James sur la répartition et l’abondance des herbiers de zostère marine et la sauvagine, 
particulièrement la Bernache cravant. 

La méthodologie utilisée pour entreprendre ce travail était composée de trois activités : (1) 

revue de la littérature scientifique et grise portant sur la zostère marine; (2) revue de la 

documentation disponible sur les connaissances traditionnelles et sur les perspectives des 

communautés Crie sur la zostère; et (3) faire l’acquisition des connaissances traditionnelles et 

les perspectives de la communauté Crie de Chisasibi par une activité de consultation informelle 

en 2013.  
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1. Écologie de la zostère marine 
 
1.1 Description générale et répartition dans l’Est du Canada  

La zostère marine (Zostera marina Linnaeus) est une plante herbacée aquatique que l’on 
retrouve sur tous les rivages marins de l’hémisphère Nord. Cette plante représente la principale 
espèce de graminée marine colonisant les zones côtières et estuariennes de la partie ouest de 
l’Atlantique Nord, depuis la côte Atlantique du Labrador, au 60e parallèle Nord, jusqu’en 
Caroline du Nord, au 35e parallèle Nord (den Hartog, 1970). Dans l’Est du Canada, il s’agit de 
la seule espèce de graminée marine. Elle se développe partout où les conditions lui sont 
favorables. Toutefois, les parois rocheuses, les rivages à mode battu et les zones à forte 
turbidité ne sont généralement pas colonisés par la zostère (MPO, 2009). 

Les graminées marines sont des plantes submergées constituées d’un vaste réseau de racines 
et de rhizomes enfouis dans les sédiments. La zostère marine est très productive et forme de 
grands herbiers en zones intertidale et subtidale (MPO, 2009). Elle peut se reproduire de façon 
asexuée par le prolongement de ses rhizomes, ou de façon sexuée, par la formation de graines 
(MPO, 2009). Les feuilles des plants reproducteurs poussent dans la partie médiane et 
supérieure du plant où se retrouvent les rangées de graines de couleur jaune qui facilitent le 
repérage visuel des tiges reproductrices. Les tiges végétatives supportent plusieurs feuilles 
allongées en forme de ruban appliquées les unes sur les autres (Lalumière et Lemieux, 2002). 
Ses pousses florifères ainsi que des portions de ses rhizomes peuvent être dispersées par les 
courants sur de longues distances (MPO, 2009; Nellis et coll., 2012). La proportion du nombre 
de tiges reproductrices par rapport au nombre de tiges végétatives (reproduction asexuée) 
serait une indication du type de reproduction privilégié par la zostère. La reproduction sexuée 
serait favorisée lorsque la plante subit des perturbations, telles que l’eutrophisation et le 
changement de salinité (Ewanchuk, 1995, tiré de Nellis et coll., 2012). 

Dans l’Est du Canada, on retrouve principalement les herbiers de zostère marine dans l’estuaire 
moyen, l’estuaire maritime, le golfe du Saint-Laurent, la Baie-des-Chaleurs, les Îles-de-la-
Madeleine et à la baie James (Nellis et coll., 2012). Les plus grands herbiers de zostère du 
Saint-Laurent sont situés dans les régions de Manicouagan et de l’Isle-Verte dans l’estuaire 
maritime, sur l’Île Crescent et dans la baie d’Aylmer Sound sur la rive nord du Golfe, et dans la 
Baie de Cascapédia dans la Baie des Chaleurs (Martel et coll., 2009). 

 

1.2 Importance et fonctions écologiques de la zostère marine dans l’Est du 
Canada 
 

Titres de protection au Canada 

Depuis 2009, Pêches et Océans Canada (MPO) considère la zostère marine de l’Est du 
Canada comme une espèce d’importance écologique. Ce titre est justifié par l’abondance et la 
répartition de la zostère dans l’Est du Canada qui sont suffisamment importantes pour produire 
un effet sensible sur l’écologie globale des estuaires, des baies et des écosystèmes adjacents. 
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Il peut être extrêmement difficile de rétablir de vastes herbiers de zostère qui sont en voie de 
disparaître, tout particulièrement si ces pertes sont causées par des stress d’origine 
anthropique, et ce même si des interventions sont pratiquées (transplantation, semis). Une 
perturbation importante de l’espèce entraînerait des conséquences écologiques plus lourdes 
que si cette perturbation atteignait la plupart des autres espèces connexes à la communauté. 
En effet, le MPO considère que la zostère peut avoir un effet déterminant sur les principaux 
aspects structurels et fonctionnels de l’écosystème marin près des côtes qu’elle colonise. La 
zostère marine représente le seul organisme capable de créer un habitat dans les platins de 
sable et les vasières des zones intertidale et subtidale dans l’intervalle de salinité qu’elle occupe 
(MPO, 2009). De plus, les herbiers de zostère constituent un important habitat du poisson. À ce 
titre, la zostère est protégée contre la détérioration, la destruction ou la perturbation (DDP) à 
moins que cela ne soit autorisé en vertu de l’article 35 ou de l’article 44 de la Loi sur les pêches 
(MPO, 2012). 

Fonctions écologiques  

Les herbiers de zostère amortissent l’énergie des vagues et réduisent la vélocité de l’eau. 
Lorsque les courants sont ralentis, les particules de sédiments peuvent être filtrées, 
emprisonnées et stabilisées, et les larves planctoniques peuvent s’établir dans l’habitat créé par 
la zostère. À plus grande échelle, l’effet amortissant des herbiers de zostère peut contribuer à 
protéger les rivages contre l’érosion (MPO, 2009).  

La zostère est présente à tous les stades de succession écologique de son milieu. Elle est à la 
fois l’espèce pionnière, de transition et climacique (Lalumière, 1987a). En raison du 
renouvellement rapide de ses feuilles et de la présence d’algues épiphytes à leur surface, les 
herbiers de zostère ont un taux de production primaire extrêmement élevé. Les habitats créés 
par la zostère comptent parmi les écosystèmes les plus productifs sur la planète. Cette plante 
est consommée principalement sous forme détritique, ce qui la situe à la base des réseaux 
alimentaires côtiers. Les fragments et les particules qui se détachent de la zostère sont 
absorbés par des colonies de bactéries, de champignons et de protozoaires, ou sont 
transportés par les vagues et les courants sur des distances considérables, permettant de 
fournir de la matière organique essentielle aux milieux plus pauvres en éléments nutritifs. La 
zostère marine se développe principalement en monoculture dans la majeure partie de son aire 
de répartition, mais peut cohabiter avec la ruppie (Ruppia maritima) dans la portion supérieure 
des estuaires de faible salinité du Canada atlantique. On compte plus d’une vingtaine d’espèces 
obligatoires d’algues marines adaptées à la zostère au Canada atlantique, tandis que plusieurs 
autres ne sont pas obligatoires mais sont avantagées lorsqu’elles s’associent à la zostère qui 
leur sert de support. Les algues macroscopiques que l’on retrouve le plus fréquemment sur les 
feuilles de la zostère au Canada atlantique sont les algues filamenteuses (p. ex. Ulothrix spp., 
Pilayella littoralis, Ecotocarpus spp., et Polysiphonia spp.) qui se développent en touffes denses 
ou fortement branchues et procurent ainsi un abri et de la nourriture aux petits herbivores 
mobiles, tels que les amphipodes. Les organismes vivant sur les frondes et dans le système de 
rhizomes de la zostère représentent un apport nutritionnel important pour d’autres organismes 
situés à des niveaux trophiques supérieurs (MPO, 2009).  

La couverture spatiale des herbiers de zostère ainsi que leur forme verticale offrent une certaine 
complexité structurale au paysage, et en font un important habitat pour les poissons et les 
invertébrés. Les herbiers fournissent un abri et des ressources alimentaires à plusieurs espèces 
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de poissons, en plus de constituer un important lieu de fraie et de pouponnière pour certaines 
espèces (MPO, 2009; 2012). 

Cette graminée marine est utilisée par plusieurs espèces d’oiseaux migrateurs aquatiques 
comme aire d’alimentation et de repos. Lorsqu’elle est disponible, elle compose la presque 
totalité du régime alimentaire de la Bernache cravant en dehors de son aire de nidification. Des 
données historiques indiquent que si le déclin des herbiers de zostère devait prendre de 
l’ampleur, il engendrerait de lourds impacts sur les habitudes alimentaires, migratoires et 
d’hivernage de la sauvagine (MPO, 2009). 

Facteurs environnementaux modulant le développement de la zostère marine 

La niche écologique occupée par la zostère marine est définie par sa tolérance à divers facteurs 
chimiques, biologiques et physiques. 

La limite supérieure de la zostère sur les rivages est dépendante de son exposition aux vagues, 
à l’ampleur de l’érosion par la glace et au dessèchement, tandis que la limite inférieure est 
avant tout déterminée par la quantité de lumière qui atteint le feuillage, mais dépend également 
du mouvement des sédiments et du dérangement du substrat par des organismes vivants 
(MPO, 2009). En général, les herbiers de faible profondeur subissent plus de perturbations 
physiques naturelles (dessiccation, vagues, couvert de glace, dépôt de sédiments) que ceux de 
grande profondeur (Grant et Provencher, 2007; MPO, 2009). En général, les plus fortes 
biomasses en termes de feuilles sont mesurées entre 2 et 4 mètres de profondeur, tandis que 
les valeurs attendues les plus faibles sont atteintes en zones peu profondes (0 à 2 m) (Krause-
Jensen et coll., 2000 et 2003, tirés de Grant et Provencher, 2007). 

Hydrodynamique  

Les conditions de courant et de marées présentes dans l’environnement de la zostère exercent 
une influence sur sa répartition et son abondance. Tout particulièrement, la forme et la position 
des herbiers peu profonds exposés à l’action des vagues varient avec le temps. Lorsque 
l’exposition est forte, le développement des herbiers est limité aux eaux profondes (MPO, 
2009). Les herbiers de zostère de faible densité et ceux qui ont été fragmentés en raison d’un 
stress quelconque peuvent être plus vulnérables aux variations du régime des courants 
auxquels de grands herbiers denses et continus pourraient résister (MPO, 2012). 

L’action combinée des vagues et des courants donne lieu à deux types d’herbiers, soit ceux à 
tapis continus à hydrodynamique faible et ceux sous forme d’îlots, à hydrodynamique élevée. 
En effet, il est peu probable que l’herbier soit continu si le courant est rapide et soutenu. Les 
courants trop forts exposent les rhizomes et déracinent les plantes. La zostère a une meilleure 
croissance dans les milieux où la vitesse des courants est modérée. Pour assurer un niveau de 
photosynthèse adéquat pour la zostère marine, il est préférable que le courant atteigne un 
minimum de 16 cm/s et un maximum situé entre 120 et 180 cm/s. À une telle vitesse, les 
herbiers établis dans les zones peu profondes se présentent souvent sous forme de petites 
touffes elliptiques bombées, parallèles au courant (Lalumière, 1987a; MPO, 2009).  

L’action combinée des vagues et des courants a une influence directe sur les mouvements des 
sédiments qui vont pénétrer et sortir de l’herbier. La présence d’un courant stimule la diffusion 
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des éléments nutritifs dissous vers les feuilles. Dans les herbiers soumis à une hydrodynamique 
élevée, la densité des tiges ainsi que la biomasse souterraine de la zostère sont plus élevées 
afin d’extraire plus efficacement les éléments nutritifs présents en faibles concentrations. Les 
sédiments des herbiers exposés à des faibles courants sont donc plus riches en matière 
organique et en éléments nutritifs. 

Érosion par les glaces 

L’action érosive des glaces peut exercer une influence importante sur la répartition de la zostère 
et même sur la forme de croissance (annuelle versus vivace). Comme l’effet des glaces est 
extrêmement variable d’une année à l’autre et d’un site à l’autre, ce phénomène est donc 
localisé et variable, mais demeure un facteur influençant la répartition spatiale et temporelle de 
la zostère. À de faibles profondeurs d’eau, les mouvements des glaces raclent le fond marin et 
peuvent arracher la plante (Lalumière, 1987a). 

Salinité  

La zostère marine est une halophyte stricte, c’est-à-dire qu’elle est intolérante à des salinités 
inférieures à 5 parties par mille (dorénavant désigné ppm) (Grant et Provencher, 2007). Les 
conditions optimales de croissance pour cette plante se situent entre 10 et 30 ppm, bien qu’elle 
tolère des salinités situées entre 5 et 35 ppm (Short, 2008), et même de l’eau douce pendant de 
courtes périodes (MPO, 2009). Une faible salinité peut rendre cette espèce susceptible aux 
maladies. Selon le MPO, l’activité photosynthétique est optimisée à une salinité située entre 20 
et 26 ppm (MPO, 2009).  

Des travaux de recherche effectués en laboratoire (mésocosme) ont été entrepris afin de tester 
l’effet de différents traitements de salinité sur la croissance de la zostère marine sur une période 
d’exposition de deux mois. Les plants ont été soumis à des conditions expérimentales 
identiques, à l’exception de la salinité qui variait entre les plants (0, 5, 10 et 20 ppm). 
L’expérimentation a permis de conclure qu’une réduction de la salinité a un impact sur la 
croissance et la morphologie de la zostère marine. Les plantes soumises à des traitements de 0 
et 5 ppm ont subi une réduction de leur biomasse, de la densité de leurs tiges et de la 
croissance de leurs feuilles, tandis que tous les plans exposés à une salinité de 0 ppm ont péri 
avant la fin de l’expérimentation (Short, 2008). 

Une revue de littérature réalisée par le chercheur Frederick T. Short en 2008 indique qu’il 
n’existerait pas d’études traitant de l’effet à long terme d’une diminution de la salinité sur la 
croissance et la viabilité de la zostère marine. Sur la base d’études démontrant l’influence de la 
salinité sur la densité (Thom et coll., 2003), la taille (Baden et Bostrom, 2001) et la production 
des feuilles (Burdick et coll. 1993, Pinnerup 1980), ainsi que sur l’activité photosynthétique 
(Biebl et McRoy 1971, Thorhaug et coll., 2006) des graminées marines, Short considère que 
des périodes prolongées d’exposition à des eaux dont la salinité a été réduite au cours de la 
saison de croissance conduiraient vraisemblablement à un ralentissement de la croissance et à 
une réduction de l’abondance de la zostère marine (Short, 2008).  



13 

 

Température  

Les conditions de température optimales pour la croissance de cette plante se situent entre 10 
et 20 ºC (den Hartog, 1970; MPO, 2009). Cette plante se développe toutefois bien sous un 
grand  éventail de températures (10 à 35 ºC) et survit au point de congélation. Toutefois, la 
photosynthèse décroît rapidement entre 30 et 40ºC. Des températures élevées peuvent 
l’affaiblir et la rendre plus vulnérable aux maladies (Lalumière, 1987a; MPO, 2009). Des études 
réalisées en laboratoire ont indiqué que des températures supérieures à 28ºC pourraient 
affecter sa croissance, en déclinant la densité et la taille des tiges ainsi que la production de 
rhizomes et de feuilles (Touchette et coll., 2003, tiré de Grant et Provencher, 2007). La 
reproduction sexuée a été documentée pour des températures atteignant des valeurs aussi 
basses que 5 ºC.  

Toutefois, des travaux d’échantillonnage réalisés entre 2005 et 2010 dans six zosteraies situées 
dans le Saint-Laurent maritime rapportent que la température n’expliquait qu’une faible 
proportion des variations observées dans la hauteur des plants de zostère (Nellis et coll., 2012). 

Turbidité 

Pour optimiser sa croissance, la zostère nécessite une eau claire, soit oligotrophe. 
L’accroissement de la turbidité résultant de la pollution par les nutriments ou par la mise en 
suspension de sédiments réduit la clarté de l’eau en plus de favoriser la croissance du 
phytoplancton qui réduit également la limpidité de l’eau et par le fait même, la quantité de 
lumière atteignant les plants (MPO, 2012).  

La turbidité de l’eau constitue l’un des principaux facteurs pouvant causer la mort de la zostère. 
La turbidité élevée chronique au printemps aurait été le principal facteur prévenant la repousse 
d’herbiers de zostère en bonne santé dans une partie de la baie Chesapeake (Moore et coll., 
1996). Une étude de Zimmerman et coll. (1991) suggère que les périodes prolongées de 
turbidité élevée survenues au printemps auraient pu limiter la répartition de la zostère marine en 
profondeur dans la baie de San Francisco (tiré de Moore et coll., 1996). 

Les espèces du genre Zostera ont besoin d’un minimum élevé de luminosité. Elles ne tolèrent 
pas de faibles niveaux d’éclairement pendant de longues périodes de temps comparativement à 
d’autres graminées marines. Un pourcentage de lumière en surface inférieur à 60% serait 
néfaste pour les herbiers (MPO, 2012), tandis qu’un niveau inférieur  à 35 % provoquerait la 
destruction de la zostère comme habitat du poisson (MPO, 2012). Selon Short (1995; tiré de 
MPO, 2012), un éclairement en surface compris entre 10 et 20 % est considéré comme le 
niveau minimum nécessaire à la survie de la zostère. Les plants pourraient toutefois survivre 
jusqu’à un mois à de faibles niveaux d’éclairement, mais ne survivraient probablement pas en 
conditions d’obscurité totale et continue pendant plus de trois jours (MPO, 2012). En conditions 
d’hivernage, les besoins en lumière sont toutefois réduits. La profondeur maximale à laquelle la 
zostère peut s’implanter est déterminée par la quantité de lumière atteignant le fond. Toutefois, 
des travaux d’échantillonnage entrepris entre 2005 et 2010 dans six zosteraies situées dans le 
Saint-Laurent maritime indiquent que la luminosité n’expliquait qu’une faible proportion de la 
variation observée dans la longueur des plants de zostère étudiés (Nellis et coll., 2012). 



14 

 

Les composantes de la qualité de l’eau qui ont le plus d’effet sur la survie de la zostère sont les 
concentration d’azote et de phosphore, le niveau de chlorophylle a, les sédiments en 
suspension ainsi que la clarté de l’eau (Neckles et coll., 2009).   

Sédiments en suspension 

L’augmentation de la turbidité résultant de l’ajout ou de la remise en suspension de sédiments 
réduit la limpidité de l’eau (MPO, 2012). Les plants stressés par la turbidité investiront moins de 
carbone dans leurs réserves, ce qui conduira à une diminution de la biomasse, de la 
croissance, de la densité des tiges, du pourcentage de recouvrement et ultimement, à la 
destruction.  

Selon le MPO (2012), un taux de particules en suspension < 20 mg/L ne causerait pas de 
dommage à la zostère. Ce seuil varie toutefois avec la profondeur de l’eau (MPO, 2012).   

Éléments nutritifs 

Selon Short et Wyllie-Echeverria (1996), les apports d’éléments nutritifs d’origine anthropique 
dans les zones côtières constitueraient la cause principale du déclin actuel des graminées 
marines à l’échelle mondiale. Par exemple, le déclin de la zostère marine à Ninigret Pond, au 
Rhode Island, a été attribué à l’augmentation des apports en nutriments résultant du 
développement résidentiel dans la région (Short et coll., 1996). 

La zostère marine est intolérante aux conditions anoxiques et eutrophes (MPO, 2009). 
Normalement, les rhizomes de zostère sont efficaces pour absorber les éléments nutritifs. En 
eau eutrophe, il est probable que les rhizomes ne puissent répondre à la demande, causant une 
augmentation de la teneur en éléments nutritifs dans les sédiments, ce qui risque de perturber 
le développement de la zostère.  

En général, une concentration égale ou inférieure à 3µM NO3-N par jour dans la colonne d’eau 
serait toxique, tandis qu’une concentration égale ou inférieure à 100µM NH4

+ perturberait la 
zostère (MPO, 2012). Les teneurs totales maximales en azote permettant de maintenir la 
présence de la zostère dans le milieu ont été estimées pour certains estuaires. Par exemple, les 
concentrations seuils obtenues pour les estuaires du Massachusetts se situent autour de 0,32 à 
0,38 mg/L (Neckles et coll., 2009). Le seuil obtenu pour l’estuaire de Great Bay au New 
Hampshire est semblable, soit de 0,30 mg/L (Trowbridge et coll., 2009, tiré de MPO, 2012). Des 
taux de charge en éléments nutritifs égaux ou inférieurs à 12 kg N /ha/an n’auraient pas eu 
d’effet important sur les herbiers de zostère dans les estuaires de la baie Waquoit, tandis qu’un 
taux de 30 kg N/ha/an a provoqué des pertes de 80 à 96 p. 100  dans les herbiers, puis des 
taux égaux ou supérieurs à 60 kg N/ha/an ont causé leur destruction (MPO, 2009;2012). 
L’étendue des herbiers de zostère serait inversement reliée à la charge d’azote déversée dans 
un bassin versant (Neckles, 2009).  

L’eutrophisation peut également entraîner une réduction de la teneur en oxygène dissous dans 
la colonne d’eau qui peut varier selon la température et la concentration de sulfure d’hydrogène 
dans l’eau. Par exemple, la zostère peut tolérer seulement 8 heures d’anoxie dans la colonne 
d’eau à une température de 20oC. Après 36 heures dans de telles conditions, la zostère 
commence à dépérir (MPO, 2012). Des conditions de faibles teneurs en oxygène peuvent 
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constituer un facteur clé responsable de la disparition rapide de la zostère (Greve et coll., 2003, 
tiré de MPO, 2012).  

Nature des sédiments 

Bien que la majorité des milieux meubles soit favorable à l’enracinement de la zostère marine, 
le type de substrat module le taux de croissance et la morphologie de la zostère marine. Cette 
graminée marine peut croître dans des sédiments variant du sable pur à l’argile (Thayer et coll, 
1984, tiré de Lalumière et coll., 1994). 

Sédimentation 

La zostère ne survit pas bien à un événement de sédimentation rapide. Il suffit qu’elle soit 
ensevelie sur 25% de la hauteur moyenne de ses plants pour que la probabilité de mortalité 
dépasse 50%. Si l’épaisseur du recouvrement atteint la moitié de la hauteur de ses plants, la 
zostère meurt en moins d’un mois, tandis qu’un ensevelissement correspondant à 75% de la 
hauteur de ses plants lui serait fatal (Mills et Fonseca, 2003, tiré de MPO, 2012).  

Dommages physiques ou arrachage  

Les dommages physiques ou l’arrachage constituent évidemment un stress pour la zostère, tels 
que le dragage, l’affouillage attribuable au mouillage de bateaux, les quais, les jetées, les 
dommages causés par les hélices de bateaux et les méthodes de pêche (pêche à la drague, 
par creusage, et aux casiers). Les atteintes aux rhizomes sont particulièrement préoccupantes 
(MPO, 2012). 

 
1.4 Réactions des herbiers de zostère face à des facteurs de stress 

À mesure qu’un stresseur endommage un herbier de zostère, ce dernier passera du stade de 
perturbation (récupération prévue au bout d’un an) au stade de détérioration (récupération 
incomplète et échelonnée sur plus d’un an), puis au stade de destruction. Chacun des 
stresseurs aura un effet sur les herbiers de zostère dépendamment de son intensité, de sa 
durée, de son ampleur et de sa fréquence. À mesure que le stress exercé sur un herbier de 
zostère augmente, celui-ci peut réagir en réduisant la densité de ses plants, en développant 
une répartition en touffes, en réduisant la superficie couverte par l’herbier, ou encore par une 
combinaison des ces trois réactions. Un herbier de zostère continu est considéré comme ayant 
une étendue aréale de centaines à des milliers de mètres carrés, tandis que la répartition en 
touffes est considérée sur une échelle spatiale de dizaines de mètres carrés. Un herbier réparti 
en touffe est issu de la fragmentation d’un herbier continu qui s’est divisé en unités plus petites 
et plus nombreuses. Il a été suggéré que la perte d’environ la moitié de la couverture de la 
zostère établit la transition entre un herbier continu et un herbier sous forme de touffes 
distinctes (Fonseca et Bell, 1998, tiré de MPO, 2012). La zostère peut également réagir au 
stress en diminuant le taux de croissance de ses feuilles ou son taux de photosynthèse. Si le 
stress diminue, les herbiers de zostère peuvent pleinement se reconstituer jusqu’à leur état 
initial ou presque, en inversant les étapes le long de la voie de cheminement (figure 1; MPO, 
2012). Une vue d’ensemble des types de réactions possibles des herbiers de zostère face à 
différents stresseurs est présentée ci-bas (tableau 1; MPO, 2012). 
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Figure 1: Modèle simplifié des changements dans la forme des herbiers de zostère en réponse 
aux stresseurs. À mesure que l’intensité d’un stresseur augmente, l’herbier de zostère peut être 
altéré, de son état vierge (extrême gauche), soit un herbier continu de haute densité occupant 
toute la zone disponible, à sa destruction complète (extrême droite). Si l’intensité du stresseur 
diminue, les séquences des effets peuvent être renversées, tel qu’indiqué par les flèches le long 
de chaque séance (tiré de MPO, 2012). 

Tableau 1 : Sommaire des effets des stresseurs sur la zostère (tiré de MPO, 2012). 

 Réaction d’un herbier de zostère 

Stresseur Répartition en touffes Densité Superficie continue 

Sédimentation     

Turbidité    

(parties les plus 

profondes en premier) 

Éléments nutritifs    

Régime des courants*  

                 ? 

  

Dommages physiques ou arrachage    

* au-dessus et au-dessous de la vitesse optimale du courant 
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1.5 Propriétés des herbiers de zostère colonisant la côte est de la baie James: 
état de référence 

 
Description générale 

Des études visant la caractérisation des herbiers de zostère de la côte est de la baie James ont 
été entreprises dans les années 1980 dans le cadre du projet du complexe hydroélectrique La 
Grande. À l’exception des travaux réalisés par Curtis en 1975-1976, il n’existerait pas d’autres 
études significatives permettant de dresser le portrait des herbiers de zostère dans des 
conditions qui se rapprochent le plus de leur état naturel. Ces études ont été utilisées afin de 
décrire les propriétés des herbiers de la baie James contenues dans la présente section. 

Au début des années 1970, les herbiers de zostère étaient considérés comme le type d’habitat 
offrant le plus de ressources sur la côte québécoise de la baie James (Curtis et Allen, 1976). En 
1988, on considérait que les zosteraies de la côte est de la baie James comptaient parmi les 
plus vastes concentrations au monde pour ce type d’herbier subaquatique (Lalumière, 1988a). 
La zostère marine croît en vastes herbiers le long du littoral de la côte est de la baie James 
majoritairement en zone subtidale, à partir de la ligne des basses mers en période de vives-
eaux jusqu’à 3 à 5 mètres de profondeur. La côte est propice au développement de grands 
herbiers de zostère en raison de l’effet cumulé de la protection offerte par les nombreuses îles, 
le nombre important de baies à pentes douces, la nature et la stabilité relative des sédiments, la 
faible amplitude des marées, la salinité moyenne ou élevée des eaux, ainsi qu’à la température 
de l’eau adéquate dans les baies abritées (Lalumière, 1987a; Dignard, 1991; CPPO, 2008). 
C’est dans la région de Chisasibi que l’on retrouvait les plus importantes zosteraies sur la côte 
est de la baie James (CPPO, 2008). 

Croissance et développement des herbiers 

Lors de la caractérisation des herbiers de la baie James effectuée pour la Société d’énergie de 
la baie James (SEBJ) en 1986-1987 (Lalumière, 1987a; Lalumière, 1988a), la zostère marine 
croissait majoritairement en mode vivace. Le mode annuel n’avait été observé qu’à quelques 
endroits, incluant la baie Dead Duck. Le mode vivace est caractéristique des milieux peu ou pas 
stressés contrairement au mode annuel qui est typique des milieux stressés. 

La croissance de la zostère marine sur la côte est de la baie James débute en mai, sous la 
glace. La croissance maximale est atteinte à la mi-juin. Le développement rapide se poursuit en 
juillet et les plants atteignent leur biomasse maximale en septembre. Pour pouvoir survivre toute 
l’année, il est essentiel que les plants de zostère croissent rapidement et puissent utiliser 
pleinement la lumière disponible en juin et en juillet qui est nécessaire à la photosynthèse 
(Short, 2008).  

Sur la côte est de la baie James, les herbiers croissent en eau oligotrophe et principalement sur 
des sédiments dominés par les particules fines (limon et argile) contenant une fraction 
sablonneuse.  En 1987-1988, la salinité estivale variait de 10 à 20 ppm, tandis que la 
température annuelle jouait entre -0.1ºC et 20ºC. L’hiver, la salinité côtière était plus fluctuante 
en raison des différents panaches d’eau douce provenant de divers tributaires (Lalumière, 
1988a). D’après les données recueillies par Roche ltée et Lalumière entre 1982 et 1986, la 
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turbidité de l’eau serait relativement faible à modérée le long de la côte, quoiqu’elle puisse être 
élevée localement sous l’influence de conditions hydrométéorologiques particulières. De façon 
générale, les herbiers continus et de meilleure qualité se retrouvent dans les baies protégées 
de l’action des vagues où les pentes subtidales sont faibles et sont associées à des courants 
variant entre 20 et 40 cm/s. Lorsque la vitesse du courant approche 40 cm/s, la densité des 
tiges augmente (Lalumière, 1987a; Dignard et coll., 1991).  

La croissance des herbiers évolue le long de la pente subtidale. Ils démontrent une plus grande 
stabilité à 1,5 mètre de profondeur qu’à 0,5 mètre, où ils sont soumis à un plus grand stress 
environnemental induit par les agents d’érosion. La densité de rameaux (tiges et feuilles) 
diminue avec la profondeur de l’eau, c’est-à-dire que les tiges sont plus denses et plus courtes 
en faible profondeur et deviennent plus éparses et plus longues avec l’augmentation de la 
profondeur (Lalumière et lemieux, 2002). En effet, il est connu que la densité de tiges de 
Zostera marina diminue avec l’augmentation de la profondeur en raison de la luminosité  plus 
importante retrouvée à proximité de la surface de l’eau (Krause-Jensen et coll., 2000, tiré de 
Grant et Provencher, 2007). Les variations annuelles dans la biomasse de la zostère 
n’expriment pas nécessairement les mêmes tendances d’une profondeur à l’autre (Lalumière, 
1988b). Sur la côte est de la baie James, la zostère se reproduirait surtout par voie végétative 
lorsqu’elle pousse à un mètre ou plus de profondeur (Lalumière, 1987a).  

Les études exploratoires réalisées entre 1982 et 1985 sur la côte est de la baie James ont 
permis d’établir que la côte offre de bonnes conditions de salinité pour la croissance de la 
zostère marine et que les herbiers de zostère de la baie James ne sont pas répartis selon un 
gradient de salinité. La répartition et le développement de la zostère seraient essentiellement 
contrôlés par les forces hydrodynamiques générées par les courants de marée, le vent (vagues) 
et leur action combinée. Des facteurs physiques tels que la ligne de rivage festonnée, la 
présence de nombreuses îles et de hauts-fonds, la bathymétrie des lieux, la pente des rives, 
ainsi que l’exposition aux vagues et aux vents dominants ont un impact sur ces forces 
hydrodynamiques, dépendamment de la section du littoral concernée (Lalumière, 1987a).  

L’effet des glaces et la nature du substrat sur lequel pousse la zostère marine comptent 
également parmi les facteurs physiques importants qui modulent sa croissance d’un site à 
l’autre. Des photographies aériennes prises dans les années 1980 laissent entrevoir plusieurs 
traces d’érosion par les glaces et permettent de croire que ce processus est assez répandu le 
long de la côte est de la baie James (Lalumière 1986; 1987a). En 1988, il a été noté que les 
zosteraies étudiées étaient toutes matures (Lalumière, 1988a). 

Espèces aquatiques associées aux herbiers de zostère 

Lorsque les courants sont faibles et particulièrement dans les eaux peu profondes, des algues 
vertes s’associent à la zostère, telles que Enteromorpha sp., Cladophora sp., Rhizoclonium 
riparium et Chorda filum, ainsi que des plantes vasculaires, telles que Ruppia maritima et 
Potamogeton pectinatus. Lors des études de caractérisation des herbiers réalisées en 1986-
1987 (Lalumière, 1987a), il a été noté que la ruppie maritime, mais surtout le potamot pectiné, 
s’observaient davantage en se rapprochant de l’embouchure de La Grande Rivière. De plus, la 
ruppie maritime s’associait à la zostère en faible profondeur et disparaissait rapidement en 
s’éloignant du rivage (Lalumière, 1987a).  
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La zostère sert de support à des épiphytes végétaux (diatomées, autres algues microscopiques, 
bactéries, etc.) et fauniques (mollusques, cnidaires, bryozoaires, annélides, etc.) qui se 
retrouvent à la base de chaînes alimentaires plus ou moins complexes. Une variété 
d’organismes benthiques évolue également dans les sédiments colonisés par la zostère (MPO, 
2009). 

Les herbiers de zostère fournissent un habitat pour plusieurs espèces de poissons. Les 
principales sont les chaboisseaux (Myoxocephalus quadricornis, M. scorpius), la morue arctique 
(Gadus ogac), le cisco de lac (Coregonus artedi), l’omble de fontaine (Salvelinus fontinalis) et le 
grand corégone (Coregonus clupeaformis). Le grand corégone est davantage associé aux 
milieux sans zostère, tandis que les morues arctiques privilégieraient les milieux colonisés par 
la zostère. Il y aurait une plus grande disponibilité de proies pour les poissons à l’intérieur des 
zosteraies plutôt qu’à l’extérieur de celles-ci (Lalumière, 1988a). 

Les vastes herbiers de zostère le long de la côte est de la baie James représentent une aire 
d’alimentation et de repos très recherchée pour plusieurs espèces d’oiseaux migrateurs, 
particulièrement les anatidés en période de migration (oies, bernaches et canards) et les 
limicoles (bécasseaux, pluviers, etc). Les herbiers de zostère offrent également un site 
d’alimentation pour les guillemots et les sternes qui se nourrissent de petits poissons retrouvés 
à travers les plants de zostère (Short, 2008). Les habitats côtiers constituent une halte 
migratoire particulièrement importante pour deux espèces, soit la Bernache du Canada (Branta 
canadensis) et la Bernache cravant (B. bernicla hrota). Elles y puisent une partie importante des 
ressources alimentaires indispensables pour l’accumulation de réserves nutritives nécessaires 
à la poursuite de la migration, ainsi que pour la reproduction. Sur la côte est de la baie James, 
la Bernache cravant se nourrit presque exclusivement dans les herbiers de zostère marine au 
cours des migrations printanières et automnales (Reed et coll., 1996).  

 
 
 
2. Les changements environnementaux survenus sur la côte 
est de la baie James 
 
2.1 Développement du complexe hydroélectrique La Grande  
 
Description des aménagements  

Le développement hydroélectrique du complexe La Grande a débuté en 1973. Les 
aménagements ont été réalisés en deux phases. Au cours de la phase I (1973 à 1985), trois 
centrales ainsi que leurs trois réservoirs associés ont été créés sous la supervision de la 
Société d’énergie de la Baie James (SEBJ). Il s’agit de Robert-Bourassa (anciennement La 
Grande-2), La Grande-3, La Grande-4, ainsi que deux autres réservoirs, soit Caniapiscau et 
Opinaca, formés par deux dérivations partielles de rivières. Au cours de la phase I, l’impact des 
aménagements du complexe La Grande sur la zostère marine n’a pas été précisé. Toutefois, 
une carte de la répartition de la zostère marine sur la côte est de la baie James a été produite 
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en 1975 par le Service canadien de la faune, afin de dresser un portrait général de l’état des 
herbiers au cours de cette période (Curtis, 1975).  

La phase II du complexe La Grande s’est échelonnée de 1987 à 1996. Le plan d’équipement 
incluait la construction de cinq centrales : La Grande-1, La Grande-2-A, Laforge-1, Laforge-2 et 
Brisay. Bien que les travaux aient débuté en 1987, la mise en service des centrales s'est 
échelonnée de 1991 à 1996. La mise en service graduelle des six groupes de la centrale La 
Grande 2-A s’est effectuée de septembre 1991 à octobre 1992, la mise en eau du réservoir La 
Grande-1 en octobre 1993, et la mise en service graduelle des 12 groupes de la centrale La 
Grande-1, de février 1994 à septembre 1995 (Lalumière et Lemieux, 2002).  

En 2007, Hydro-Québec a entrepris l’aménagement des centrales de l’Eastmain-1-A et de la 
Sarcelle et de la dérivation Rupert. La dérivation partielle de la rivière Rupert a permis 
l’acheminement d’une partie des eaux de la rivière Rupert vers deux nouvelles centrales, puis 
vers les centrales préexistantes Robert-Bourassa, La Grande-2-A et La Grande-1. 
L’augmentation prévue du débit annuel moyen de La Grande Rivière était d’environ 450 m3/s, 
soit une augmentation de 14% (Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et 
dérivation Rupert, 2006). 

Régime hydrologique de La Grande Rivière et de son panache  

Le régime hydrologique naturel de La Grande Rivière a pris fin avec le remplissage du réservoir 
Robert-Bourassa en novembre 1978 (Saucet, 2002). Le principal changement observé dans le 
régime hydrologique de la rivière est l’augmentation marquée de son débit, particulièrement en 
saison hivernale, qui a entraîné une augmentation de la superficie de son panache sous la 
couverture de glace (Messier, 2002). Le panache représente la zone côtière où les eaux douces 
et saumâtres s’étendent au-dessus des eaux salées qui sont plus denses. Le vent et les 
courants contribuent au mélange des eaux douces avec les eaux salées à mesure que les eaux 
douces s’éloignent de leur source (Messier, 2002). L’augmentation du débit d’eau douce à 
l’embouchure de La Grande Rivière pourrait occasionner des modifications importantes au 
niveau de la salinité, de la température, ainsi que de la qualité des eaux des baies James et 
d’Hudson qui reçoivent ces décharges d’eaux douces (Short, 2008).  

Les eaux de la baie d’Hudson, incluant les eaux de surface et les eaux profondes, pénètrent 
dans la baie James du côté ouest et ressortent du côté est (Messier, 2002). Lors d’une étude 
visant la caractérisation du panache d’eau douce de la rivière sous la glace, Ingram et Larouche 
(1987) ont observé que le panache était dévié vers le nord lors de son arrivée dans la baie 
James, suivant la circulation côtière. De même, McDonald et coll. (1997) rapportent que l’eau 
douce de La Grande Rivière qui se déverse dans la baie James circulerait principalement vers 
le nord et s’étendrait vers le sud-est de la baie d’Hudson, suivant la circulation hydrodynamique 
de la baie James. Par conséquent, les herbiers de zostère poussant sur la côte nord-est de la 
baie James seraient ainsi plus susceptibles d’être touchés par les modifications du panache 
d’eau douce de La Grande Rivière. Le rapport de la commission fédérale d’examen du projet 
hydroélectrique  Eastmain-1A et dérivation Rupert fournit un résumé d’avis d’experts et 
d’intervenants concernant la question des changements observés dans le régime hydrologique 
de La Grande Rivière ainsi que des causes potentielles de ces changements. Parmi ces avis, 
un expert considère qu’aucune donnée ne permet de confirmer la possibilité suggérée par les 
travaux des experts du NTK (Nunavuummi Tasiujarjuamiuguqatigiit Katutjiqatigiingit; Groupe de 
travail interinstitutions baie d’Hudson-Nunavut) qui indiquent que le panache de La Grande 
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Rivière se dispersait du côté nord-est de la baie James. Selon lui, les données 
océanographiques existantes ne démontrent pas d’évidence d’une expansion vers l’est (Ingram, 
2006).  

Débit à l’embouchure de La Grande Rivière 

Avant le développement du complexe hydroélectrique La Grande, le débit annuel moyen de La 
Grande Rivière contribuait environ au tiers des apports d’eau douce de la côte est de la baie 
James. Depuis que les aménagements du complexe ont été mis en service, l’eau douce de La 
Grande Rivière contribue à la moitié de l’ensemble des tributaires de la côte est de la baie 
James, et cette augmentation est plus intense en hiver (Messier, 2002). 

Avant le développement du complexe hydroélectrique La Grande, le régime de La Grande 
Rivière consistait en un étiage sévère en hiver et une importante crue printanière en juin, suivie 
par un étiage estival et une crue automnale relativement moins importants (Saucet, 2002). Le 
débit de la rivière atteignait son maximum à la mi-juin avec un débit annuel moyen de 1689 m3/s 
(Hamilton et Whittaker, 2005, tiré de Short, 2008), tandis que le minimum était atteint à la fin 
mars (Déry et coll., 2005, tiré de Short, 2008). Suite à la phase II du complexe, le débit moyen 
annuel a doublé pour atteindre 3 400 m3/s. 

Le rapport de Messier 2002, qui résume les études réalisées sur le panache de La Grande 
Rivière dans le cadre du suivi environnemental des projets La Grande-2-A et La Grande-1, 
contient un tableau des débits mensuels enregistrés à la centrale de La Grande-2 (devenue 
Robert-Bourassa) entre 1979 et 2000 (voir tableau 2). La figure 2 présente les débits 
enregistrés à La Grande Rivière selon Whittaker et Hamilton (2005), une étude réalisée par le 
NTK. 
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Tableau 2: Débits mensuels (m3/seconde) au site de La Grande-2 (Robert-Bourassa) pour les 
années de suivi du panache et les années d’exploitation de la phase I et de la phase II (tiré de 
Messier, 2002). 

 TRANSITION PHASE I : ÉTAT DE RÉFÉRENCE 

 79-80 83-

84 

85-86 86-87 87-88 88-89 89-90 90-91 Moy. 

Octobre 345 3119 2740 3170 4169 2713 2955 2176 2987 

Novembre 887 2751 3292 4080 3877 2713 3525 3216 3451 

Décembre 1997 3112 3522 4010 4219 3532 3982 3374 3773 

janvier 1388 3151 3851 4113 4147 3633 2970 3811 3754 

Février 1477 2340 4110 3819 4157 3955 3413 3653 3851 

Mars 1613 2628 3884 3741 4066 3573 3213 3453 3655 

Avril 1633 1536 2810 3266 3594 3239 2601 3051 3094 

Mai 1918 1778 2970 3684 3036 1689 2187 2178 2624 

Juin 1752 1874 2586 3679 3082 2040 2542 2437 2728 

Juillet 2687 1674 2377 2986 2842 2504 2123 2777 2602 

Août 2354 2896 2415 3105 3010 2642 2332 2662 2694 

Septembre 1913 3143 2721 4022 2443 2581 2477 2641 2814 

 

Moyenne 

 

1664 

 

2500 

 

3107 

 

3640 

 

3554 

 

2901 

 

2860 

 

2952 

 

3169 

Minimum 345 1536 2377 2986 2443 1689 2123 2176  

Maximum 2687 3151 4110 4113 4219 3955 3982 3811 

 

 

 TRANSITION PHASE II : Exploitation 

 92-93* 94-

95 

95-96 96-97 97-98 98-99 99-00 Moy. 

Octobre 2527 1752 2837 2838 2536 1717 3244 2487 

Novembre 3338 2503 3952 3544 2733 2382 3689 3134 

Décembre 3505 3671 4165 2537 3760 2612 4069 3469 

Janvier 3844 4184 4568 3997 2876 3621 4550 3966 

Février 4718 4487 4629 3731 2499 2478 4557 3730 

Mars 3497 2941 4200 3579 2860 2448 3784 3302 

Avril 2613 3290 3242 2483 2288 2192 3842 2890 

Mai 2199 2396 1626 2173 2504 2902 2662 2377 

Juin 2262 2343 2614 2696 2707 3416 3291 2845 

Juillet 2346 2854 2612 2253 2659 4145 3259 2964 

Août 3012 2720 2864 2190 2443 3960 3398 2929 

Septembre 3062 2315 2616 2372 1832 3617 3203 2659 

 

Moyenne 

 

3077 

 

2955 

 

3327 

 

2866 

 

2641 

 

2958 

 

3629 

 

3063 

Minimum 2199 1752 1626 2173 1832 1717 2662  

Maximum 4718 4487 4629 3997 3760 4145 4557  

         

* : PHASE II, période transitoire 
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Figure 2 : Débits historiques, actuels et prévus de la Grande Rivière selon Hamilton et 
Whittaker, 2005 (tiré de Short, 2008). 

Lors de la 39e session du Comité permanent des pêches et des océans du 4 mars 2008, Alan 
Penn, qui était alors conseiller scientifique du Grand Conseil des Cris, a indiqué que depuis une 
dizaine d’années, la configuration des débits était différente de ce qu’elle était lors de la 
planification initiale du projet du complexe hydroélectrique La Grande. Au départ, le complexe 
visait à répondre aux besoins en électricité de la province seulement. Aujourd’hui, Hydro-
Québec alimente aussi le Nord-est de l’Amérique du Nord, ce qui a pour effet de produire une 
série de pointes qui sont plus difficiles à prévoir parce qu’elles sont associées aux fluctuations 
du marché de la demande et à la courbe de consommation d’énergie aux États-Unis pendant 
l’été (CPPO, 2008). 

Débit hivernal 

Le panache sous la glace est plus étendu que le panache en eau libre, ce qui serait expliqué 
par l’absence de l’action du vent ainsi qu’à la diminution de l’effet de la marée comme agents de 
mélange des eaux douces et salées en hiver (Messier, 2002). Suite à la mise en service des 
centrales, la période au cours de laquelle les débits de La Grande Rivière sont les plus élevés 
est passée de l’été à l’hiver (Messier, 2002). Depuis la phase I du complexe La Grande, la crue 
du printemps est emmagasinée dans les réservoirs et le débit est maintenu à une valeur élevée 
pendant la saison froide (Saucet, 2002). Au cours de l’hiver 1986-87, les débits hivernaux sont 
passés d’une valeur d’environ 500 m3/s à plus de 4000 m3/s (Messier et coll., 1989). La majeure 
partie du suivi du panache d’eau douce de La Grande Rivière entrepris par Hydro-Québec a été 
réalisé au cours de la période hivernale (Messier 2002). 

Des témoignages de la communauté crie vivant le long de la côte est de la baie James 
indiquent que le panache d’eau douce sous la glace s’étend plus loin dans la baie 
qu’auparavant (McDonald et coll., 1997). 
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Débit estival 

Le panache estival de La Grande Rivière n’a été étudié en profondeur qu’en 1983. Le patron de 
distribution de la salinité de surface serait très variable (Roche, 1983, tiré de Messier, 2002). À 
partir du début des années 1980 jusqu’à l’été 1998, le débit d’eau douce déversé dans la baie 
James en été a subi une augmentation graduelle, tout en demeurant relativement stable. Puis, 
entre octobre 1998 et septembre 1999, l’apport d’eau douce a diminué quelque peu en hiver 
entre les mois de décembre et de mars, et a augmenté de 1000 m3/s  au cours des mois de juin 
à août, ce qui représentait 1,7 fois le débit moyen mesuré au cours de l’été 1980 (Messier, 
2002 : voir tableau 2). Il y a donc eu une augmentation considérable d’eau douce déversée 
dans la baie James au cours de la période de croissance maximale de la zostère (Short, 2008). 
Les décharges d’eau douce dans la baie James étaient demeurées élevées au cours de l’été 
2000 (Messier, 2002, tiré de Short 2008). Il ne serait pas possible d’obtenir les débits mensuels 
récents en provenance de La Grande Rivière depuis l’an 2000 (Short, 2008).  

Salinité du panache de La Grande Rivière 

Avant la construction du complexe La Grande, la salinité mesurée dans les eaux baignant les 
zosteraies tournait autour de 20 ppm (Lalumière et coll., 1994). Suite à la mise en service du 
complexe La Grande, le panache d’eau douce de La Grande Rivière a entraîné une diminution 
de la salinité côtière de la baie James. 

En février 1984, le panache d’eau douce de La Grande Rivière sous la glace a été décrit. La 
superficie du panache était le triple de celle d’un écoulement naturel. Pour les débits qui 
prévalaient en février 1984, la dilution du panache des eaux en surface de la baie James 
s’étendait jusqu’à 100 km au nord de la rivière (voir figure 3). La salinité était réduite sur une 
vingtaine de kilomètres de largeur le long de la côte. L’étude de Ingram et Larouche (1987) 
prévoyait que les eaux en surface près de la côte allaient être diluées jusqu’à la région sud-est 
de la baie d’Hudson en réponse à l’augmentation des débits hivernaux. Les auteurs de l’étude 
ont fourni un résumé de la superficie du panache en fonction des débits enregistrés en hiver 
entre 1976 et 1984, pour différentes valeurs d’isohalines (voir le tableau 3). 
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Figure 3 : Distribution de l’isohaline de surface sous la glace du 6-16 février 1984  
(tiré d’Ingram et Larouche, 1987). 



26 

 

Tableau 3: Superficie du panache de la Grande Rivière en fonction des débits enregistrés en 
hiver entre 1976 et 1984, pour différentes valeurs d’isohalines (tiré de Ingram et Larouche, 
1987). 

Année Débit (m
3
/s) A5 A10 A20 A25 

1976 460 200 400 800 1800 

1979 0 0 0 0 0 

1980 1750 650 900 1300 2800 

1984 3000 1200 1650 >2300 >4300 

 

En 1987-1988, la salinité estivale variait de 10 à 20 ppm, tandis que l’hiver, la salinité côtière 
était plus fluctuante en raison des panaches d’eau douce en provenance des divers tributaires 
(Lalumière, 1988a). 

Hydro-Québec a étudié le panache hivernal de La Grande Rivière en fonction des variations de 
son débit entre 1986 et 1995. La portée de l’impact du panache d’eau douce sur la salinité des 
eaux côtières de la baie James a été fixée à l’isohaline 20, c’est-à-dire que l’étendue du 
panache d’eau douce est considérée jusqu’à la courbe où la salinité des eaux est égale à 20 
ppm. En 1986-1987, il a été conclu que bien que la superficie du panache ait sensiblement 
augmenté pour des débits variant entre 500 et 1500 m3/s, les glaces fixées au rivage formaient 
une barrière au-delà de laquelle il existait une zone de mélange intense de l’eau douce avec 
l’eau salée. L’effet des variations semi-mensuelles de la marée sur le mélange et le dynamisme 
du panache avait été considéré comme plus important que celui causé par les variations du 
débit (Messier et coll., 1989). En 1987-1989, pour des conditions de débit évaluées entre 3 700 
et 4 000 m3/s, la superficie du panache atteignait 2 000 km2. La région centrale du panache, 
délimitée par l’isohaline de 5 ppm, se situait alors entre le sud de la baie Dead Duck (35 km au 
sud de l’embouchure de La Grande Rivière) et le sud de la baie Of Many Islands (30 km au 
nord). L’isohaline de 20 ppm s’étendait des îles Comb (60 km au sud de l’embouchure) jusqu’à 
la pointe Attikuan (50 km au nord). Le cœur du panache s’étendait sur une dizaine de 
kilomètres de plus au sud en 1989 qu’en 1987 (Messier, 2002; voir figure 4). 
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Figure 4 : Répartition des isohalines de surface du panache hivernal de La Grande Rivière à 
partir des données de 1987 et de 1989 (tiré de Messier, 2002). 

En 1993-1995, les conditions de débit caractéristiques de La Grande Rivière étaient de 4 600 
m3/s et de 4 400 m3/s respectivement, et la superficie du panache variait entre 3 200 et 3 500 
km2 et entre 2 100 et 2 800 km2, respectivement. En février 1993, le cœur du panache, délimité 
par l’isohaline de 5 ppm, s’étendait sur 1 637 km2. L’isohaline de 10 était de 2 055 km2. Une 
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grande variabilité a été mesurée dans la position des isohalines de 15 ppm et de 20 ppm 
(Messier, 2002; voir figure 5). 

  

Figure 5 : Le panache de La Grande Rivière sous couvert de glace en février 1995 (tiré de 
Messier, 2002). 
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Donc, lorsque le débit de La Grande Rivière est passé de 1 700 m3/s à plus de 4 400 m3/s, la 
superficie du panache est passée de 1 600 km2 à 2 100 km2 ou à 3 500 km2, selon les 
extensions minimales ou maximales observées. Le panache de glace s’étendait sur une bande 
côtière de 15 à 20 km de largeur (Messier, 2002). 

La salinité dans les baies a également été étudiée en février 1993 et 1995. Dans le fond de la 
baie Of Many Islands, la salinité variait de 13 à 17 ppm, alors qu’elle n’était que de 5 ppm à son 
entrée. Ces résultats suggèrent que la présence des nombreuses îles et des hauts-fonds 
contribuent à intensifier le mélange des eaux de surface du panache avec les eaux plus salées 
situées plus en profondeur (Messier, 2002). 

En avril 1993 et 1995, la salinité des eaux de la baie James était plus élevée par rapport aux 
mesures de février. La présence de grandes zones d’eau libres de glace aurait favorisé un 
mélange plus important des eaux douces superficielles et des eaux salées (Messier, 2002). 

Ces études concluent toutefois que la marée et le débit fluvial ne sont pas les seuls facteurs qui 
modulent l’étendue du panache de La Grande Rivière. Les facteurs responsables n’ont pas pu 
être identifiés précisément. La marée est reconnue pour représenter l’un des principaux 
facteurs de mélange. Le vent constitue un autre facteur important puisqu’il influence la largeur 
des zones libres de glace qui exercent un effet important sur les conditions de mélange, et 
conséquemment sur la superficie du panache (Messier, 2002). 

Selon les travaux de Hamilton et Whittaker, 2005 (tiré de Short, 2008) qui représentent le NTK, 
la salinité mesurée à la sortie de La Grande Rivière après le développement du complexe 
hydroélectrique était inférieure à 2 ppm, et une région de faible salinité (égale ou inférieure à 10 
ppm) s’étendait jusqu’au pourtour d’une région plus salée, soit de 27 ppm. L’étendue projetée 
du panache de La Grande Rivière conduira, selon eux, à la présence d’une région toujours 
croissante de faible salinité à l’embouchure de La Grande Rivière (voir la figure 6). Le rapport 
de la commission fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert soulève les 
propos du NTK suggérant que l’eau pénétrant dans la baie d’Hudson est moins salée depuis la 
mise en service du complexe La Grande, et que la dérivation Rupert augmentera cette baisse 
de la salinité sur la côte est de la baie d’Hudson ainsi qu’aux îles Belcher. Ils estiment cette 
baisse entre 1 et 3 ppm. Ils suggèrent que les forts débits hivernaux de La Grande Rivière 
seraient transportés le long de la côte jusqu’au détroit d’Hudson et à la mer du Labrador, en 
raison des courants de surface et de la quantité importante d’eau douce le long de la côte est 
de la baie d’Hudson. Selon un autre expert consulté dans le cadre de cette commission, le 
panache de La Grande Rivière ne devrait pas rejoindre la baie d’Hudson (Gratton, 2006), tandis 
qu’un troisième expert (Ingram, 2006) est d’avis que ces scénarios qui prédisent les patrons 
actuels et futurs de la salinité ne peuvent pas être appuyés en raison du manque de données 
empiriques (Ingram, 2006). Le Rapport de la Commission conclu qu’aucune observation sur le 
terrain ne permet de confirmer ces patrons (Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-
1-A et dérivation Rupert, 2006). 
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Figure 6 : Position des isohalines à l’embouchure de la Grande Rivière. A) Salinité de la baie 
James avant le développement du complexe hydroélectrique La Grande. La salinité était de 10 
ppt à l’embouchure de La Grande Rivière et augmentait jusqu’à 25 ppt avant de se mélanger 
aux eaux plus salées de la baie James. B) Salinité de la baie James après le développement du 
complexe hydroélectrique. La salinité était inférieure à 2 ppt à l’embouchure de La Grande 
Rivière et une région de faible salinité (10 ppt) se prolongeait jusqu’à l’isohaline 27 
correspondant à la période précédant le développement du complexe. C) Projection de la 
répartition des isohalines. La présence d’une région toujours croissante de faible salinité à 
l’embouchure de La Grande Rivière est anticipée (Hamilton and Whittaker 2005, tiré de Short, 
2008). 
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Plus récemment, en 2006-2007, l’état de la salinité côtière au nord de La Grande Rivière a été 
vérifié dans le cadre d’une étude menée par le chercheur Frederick T. Short de l’Université du 
New Hampshire. Entre juillet 2006 et août 2007, la salinité le long de la côte est de la baie 
James au nord de l’embouchure de La Grande Rivière a été mesurée par des bénévoles de la 
communauté crie de Chisasibi. Ce suivi a démontré que la salinité à la surface de l’eau 
mesurée à l’intérieur du panache de La Grande Rivière était plus élevée à la fin de l’été 
(août/septembre) et plus basse à la fin de l’hiver (février-mars) sous la glace. Les faibles 
salinités semblaient se maintenir jusqu’en juin, dépendamment des débits enregistrés (voir 
figure 7). En hiver, le panache d’eau douce s’étendait plus loin vers le nord, tandis qu’il se 
contractait en été jusqu’à la station 001 qui ne contenait pas d’herbier de zostère (voir figure 8). 
Les résultats de cette étude suggèrent l’existence d’un gradient spatial de salinité le long de la 
côte au nord de La Grande Rivière (Short, 2008).  

  

Figure 7 : Salinités des eaux de surface de la baie James au nord de l’embouchure de La 
Grande Rivière. Les barres bleues et les numéros indiquent la position approximative des 
isohalines à l’intérieur de la région du panache de La Grande Rivière (tiré de Short, 2008). 
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Figure 8 : Stations d’échantillonnage visitées lors de l’étude réalisée en 2006 par l’Université du 
New Hampshire le long de la côte nord-est de la baie James. Les ronds verts  identifient les 
stations où la zostère marine a été observée, tandis que les ronds rouges identifient les stations 
où la zostère marine n’a pas été repérée. La salinité et d’autres paramètres environnementaux 
ont été mesurés à toutes les stations (tiré de Short, 2008). 

Lors des entrevues tenues avec la communauté crie de Chisasibi les 25 et 26 février 2013, les 
participants ont noté une diminution de la salinité dans la baie dans le secteur de la Pointe 
Louis-XVI, et par conséquent, ils estiment que le panache d’eau douce est plus étendu que ne 
le prétend Hydro-Québec (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). 

Qualité de l’eau/turbidité 

L’augmentation du débit de La Grande Rivière peut augmenter l’érosion de ses berges et ainsi 
entraîner une augmentation de la quantité de sédiments en suspension à l’intérieur du panache 
d’eau douce, et par le fait même augmenter la turbidité de l’eau.  

Durant l’été 1974 et l’hiver 1975, des échantillons d’eau prélevés à l’embouchure de La Grande 
Rivière ont permis de conclure que la rivière ne contribuait pas significativement à 
l’enrichissement des eaux de la baie James (Grainger et McSween, 1976, tiré de Messier, 
2002). Durant le premier hiver suivant  la  mise en service de la centrale Robert-Bourassa, une 
analyse réalisée par Freeman et coll. (1982) a indiqué que l’augmentation du débit fluvial en 
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hiver semblait avoir eu peu d’effet sur les concentrations des éléments nutritifs dans la baie 
James (Messier, 2002). 

Entre juillet et septembre 1983, un programme d’étude des conditions physico-chimiques des 
eaux du panache et des eaux côtières marines a été entrepris le long de la côte de la baie 
James pour la SEBJ (Roche, 1983, tiré de Messier, 2002). Selon cette étude, la concentration 
en éléments sestoniques était plus élevée dans le panache de La Grande Rivière que dans les 
eaux de la baie James. Puis, un suivi de la qualité de l’eau a été réalisé de 1987 à 2000 
(Messier, 2002). Il a été démontré que les apports en éléments nutritifs et sestoniques de La 
Grande Rivière aux eaux côtières de la baie James étaient peu significatifs en hiver (Messier, 
2002). Selon Short (2008), l’information fournie par Hydro-Québec est insuffisante pour pouvoir 
se prononcer sur la question. 

Des témoignages de la communauté crie recueillis dans les années 1990 indiquent que depuis 
la mise en service du complexe hydroélectrique La Grande, des volumes grandissants de 
sédiments et l’augmentation des débits ont directement affecté la pêche autochtone. Un 
membre de la communauté a affirmé qu’il ne pouvait plus lancer ses filets à pêche à certains 
endroits en raison de la quantité trop importante de débris qui se prenaient dans ses filets. De 
plus, les résidents de la région de La Grande Rivière ont indiqué qu’ils ne s’abreuvent 
désormais plus avec l’eau de la rivière qu’ils qualifiaient pourtant autrefois de très pure 
(McDonald et coll., 1997). 

Des témoignages semblables ont été entendus lors d’entrevues réalisées à Chisasibi en juin 
2006. Certains résidents ont rapporté ne plus pouvoir consommer directement l’eau de La 
Grande Rivière depuis les travaux réalisés dans le cadre des aménagements du complexe 
hydroélectrique. Depuis que le débit de La Grande Rivière a été modifié, les résidents 
observent une érosion continue des rives, particulièrement importante en saison hivernale 
(Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 2006). 

Lors des entrevues tenues avec la communauté crie de Chisasibi les 25 et 26 février 2013, les 
participants ont formulé leur inquiétude quant à la qualité de l’eau de La Grande Rivière qui est 
devenue très troublée (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). Selon leurs 
observations, l’eau de La Grande Rivière qui s’écoulait dans la baie était beaucoup plus claire 
avant la mise en service du complexe La Grande. Ils mentionnent qu’il était possible de voir à 
20 pieds de profondeur dans la baie avant la création du complexe. En effet, le seul moment où 
l’eau était turbide était lors de la débâcle printanière. Les Cris sont préoccupés par la quantité 
de sédiments en suspension contenue dans l’eau. Ils ont fait l’observation que les eaux 
baignant Bear Islands et Long Islands sont plus turbides qu’elles ne l’étaient auparavant. Ils 
attribuent également l’absence des phoques dans le secteur, remarquée par les chasseurs, à 
l’augmentation de la turbidité dans la baie James. 

Les Cris ont également observé la présence d’une substance visqueuse dans les eaux de la 
baie James qui se dépose en couches dans le fond de l’eau. Ce dépôt jaune-vert englue les 
filets de pêches. Au nord de l’estuaire, ce dépôt visqueux est dévoilé à marée basse. Cette 
couche de dépôt n’aurait pas été observée près de l’embouchure de La Grande Rivière, mais 
aurait été bien observée dans la baie. Ce dépôt avait déjà été observé avant la mise en service 
du complexe La Grande, mais il était, à l’époque, dix fois moins important qu’aujourd’hui. Ce 
changement a été remarqué après la création du complexe La Grande (Entrevue, communauté 
crie de Chisasibi, 2013). 
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Température de l’eau et régime des glaces  
 
La Grande Rivière 

Les variations de température mesurées en hiver dépendent de la stratification thermique dans 
le réservoir Robert-Bourassa, qui à son tour est fortement influencée par les conditions 
météorologiques qui précèdent la prise des glaces, soit en novembre et en décembre (Saucet, 
2002). Au printemps, la présence du réservoir Robert-Bourassa engendre un décalage de 2 à 3 
semaines sur la courbe de réchauffement des eaux. Les températures maximales de La Grande 
Rivière enregistrées au cours de l’été sont réduites de 6 à 8 ºC (Saucet, 2002). À l’hiver, les 
débits augmentés ainsi que l’effet des réservoirs sur la température de l’eau exercent une 
influence importante sur le régime des glaces, en s’opposant à la mise en place du couvert de 
glace (Saucet, 2002). Le nombre de jours au cours desquels un couvert de glace est présent 
sur la rivière est très variable. Par exemple, la durée du couvert de glace à Fort George est 
passée de 125 jours au début de l’exploitation de La-Grande-2 en 1979-1980, à 74 jours en 
1986-1987 (SEBJ, 1988, tiré de Saucet, 2002). La traversée sécuritaire de la rivière à son 
embouchure à bord d’une motoneige n’est plus possible au printemps (Saucet, 2002). 

Des témoignages de la communauté crie de la baie James recueillis dans les années 1990 
indiquent que l’augmentation du débit hivernal de La Grande Rivière empêche la glace de se 
former solidement sur la rivière qui est devenue infranchissable près de Chisasibi. La quantité 
de glace aurait commencé à se détériorer depuis la mise en service de la centrale La Grande-
2A (McDonald et coll., 1997). 

Lors de séances tenues à Chisasibi en juin 2006 dans le cadre du projet Eastmain-1-A et 
dérivation Rupert, plusieurs Cris ont noté des changements importants dans les conditions de 
glace sur La Grande Rivière suite aux aménagements du complexe La Grande. L’eau ne gèle 
plus autant qu’auparavant et le couvert en glace a perdu de sa solidité depuis l’augmentation du 
débit hivernal. En réalité, la rivière ne gèle jamais entièrement. Les déplacements au printemps, 
à l’automne et en hiver sont plus difficiles et moins sécuritaires, particulièrement en motoneige 
(Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 2006). 

Lors d’entrevues réalisées avec la Communauté crie de Chisasibi en février 2013, les 
participants ont mentionné qu’il était possible de traverser La Grande Rivière en novembre 
avant la mise en place du complexe La Grande (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 
2013). Près de l’aéroport de Chisasibi, il y a maintenant de l’eau libre. Il était possible d’y passer 
en motoneige auparavant. À Fort George (Chisasibi), la glace se brisait jadis en mai. 
Aujourd’hui, la glace à l’embouchure de La Grande Rivière se forme seulement en janvier. 

 

Panache de La Grande Rivière dans la baie James 

Sur la côte est de la baie James, les glaces se forment en décembre. On compte deux types de 
glace : la banquise côtière (landfast ice), d’une largeur de 15 à 20 km, et la banquise dérivante 
qui est localisée plus au large. Selon Hydro-Québec, il n’y aurait pas de lien entre la limite 
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externe de la banquise côtière et les débits de La Grande Rivière et des autres tributaires de la 
baie James, qui serait plutôt tributaire de la rupture de pente de la plateforme côtière (Hydro-
Québec, 2004). 

Il y aurait eu une légère augmentation des températures de l’eau à l’intérieur du panache de La 
Grande Rivière en hiver (moins de 0,5ºC) et une baisse majeure au cours de l’été (11ºC versus 
16ºC) (Hydro-Québec, 2004). Une diminution dans les eaux de la baie de 5ºC pourrait 
substantiellement diminuer la production et la croissance de la zostère en raison de son 
métabolisme qui est réduit de moitié à chaque tranche de 10ºC (Biebl et McRoy, 1971; Short, 
1980, tirés de Short, 2008).  

La question de la formation et de la fonte de la glace dans les baies James et d’Hudson n’est 
pas clairement définie dans la littérature et est sujette à diverses interprétations. Les dates de 
formation et de retrait de la glace marine sur la baie d’Hudson ont été étudiées pour 36 sites 
répartis dans la baie d’Hudson et la baie James entre 1971 et 2003. Cette analyse indique 
qu’une tendance vers une fonte plus hâtive des glaces serait observée dans la baie James ainsi 
que le long des côtes sud et ouest de la baie d’Hudson, tandis que le gel tendrait à être plus 
tardif au nord et au nord-est de la baie d’Hudson. Ces changements sont concomitants avec les 
tendances observées dans les températures de la région et avec les projections des modèles 
de circulation générale (Gagnon et Cough, 2005). Cette étude appuie celle de Saucier et 
Dionne, 1998 (tiré de Gratton, 2006), qui rapporte que la variabilité climatique est 
vraisemblablement le paramètre qui serait le plus important pour expliquer la variabilité du 
couvert de glace.  

Gratton (2006), en tant qu’expert consulté par la direction des évaluations environnementales 
pour émettre son avis sur les résultats de l’étude d’impact précédemment mentionnée, soutient 
cette idée voulant que la variabilité climatique soit probablement le facteur le plus important 
pour expliquer la variabilité du couvert de glace. Il est cependant d’avis, tout comme un second 
expert consulté sur le sujet (Ingram, 2006), qu’il faudrait mettre en relation les variations de 
couverture de glace avec les variations des débits de La Grande Rivière et des variations 
climatiques afin de mieux évaluer le rôle de chacun de ces facteurs sur la durée du couvert de 
glace (Ingram, 2006). 

Des témoignages recueillis auprès de la communauté crie de la baie James rapportent un 
changement dans les conditions de glace présentes dans l’estuaire et près de la côte. La glace 
ne serait plus aussi solide qu’auparavant et se formerait plus tardivement à l’automne et se 
briserait plus hâtivement au printemps. De plus, des zones d’eau libre se formeraient dans des 
endroits insoupçonnés (McDonald et coll., 1997). 

Lors d’entrevues réalisées à Chisasibi en février 2013, des membres de la nation crie ont 
également mentionné qu’ils observaient un retard dans la formation du couvert de glace à 
l’automne ainsi qu’une fonte hâtive au printemps depuis la mise en service du complexe La 
Grande. Ils ont également noté la présence de sédiments contenus dans la glace qui rendraient 
la glace plus poreuse et plus fragile, ce qui entrainerait une fonte des glaces plus rapide au 
printemps (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). 

D’un autre côté, la réduction de la salinité des eaux de la baie James pourrait avoir un impact 
sur la durée du couvert de glace hivernal sur la baie. En effet, l’eau douce gèle à 0ºC, tandis 
que l’eau salée gèle à -4ºC (Hamilton et  Whittaker, 2005). Les experts du NTK sont d’avis que 
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le couvert de glace sur la baie James se formerait plus tôt et fondrait plus tardivement au 
printemps comparativement aux dernières décennies, en raison de la réduction de la salinité 
des eaux du panache de La Grande Rivière (voir figure 9 de Hamilton et Whittaker, 2005, tiré de 
Short, 2008). Cet avis, supporté par Short (2008), a été formulé par Hamilton et Whittaker 
(2005) au nom du NTK, en réponse aux questions du promoteur dans l’étude d’impact de la 
centrale Eastmain-1-A et dérivation Rupert.  

 

 

Figure 9 : Évolution du panache de La Grande Rivière au cours des dernières décennies. A) 
Dates de gel. B) Dates de dégel (tiré de Hamilton and Whittaker 2005, tiré de Short, 2008). 

D’ailleurs, les experts du NTK sont d’avis que l’augmentation de la concentration des glaces qui 
est observée dans la partie est de la baie d’Hudson et autour des îles Belcher pourrait être 
expliquée par l’extension du panache d’eau douce jusqu’à ces régions (Commission fédérale 
d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 2006). Des gels rapides constitués d’eau 
plus douce que l’eau marine sont observés plus fréquemment dans la baie d’Hudson. Au cours 
de l’hiver 2012-2013, des gels soudains dans l’est de la baie d’Hudson, survenus au cours de 
périodes de demandes hydroélectriques records, ont laissé des mammifères marins prisonniers 
à l’intérieur d’un périmètre de glace. Plus de 70 bélugas ont été emprisonnés au sud des îles 
Belcher, ainsi que des orques au nord des îles près d’Inukjuak (Société des eiders de l’Arctique, 
2013 et Nunatsiaonline, 2013). 

La salinité de l’eau de la baie d’Hudson en période hivernale tourne normalement autour de 30 
ppm. Naturellement, les décharges d’eau douce en provenance des rivières ont lieu au 
printemps. En raison du développement hydroélectrique québécois, les eaux douces sont 
maintenues dans des réservoirs afin de répondre à la demande énergétique accrue au cours de 
cette période de l’année. Par conséquent, les plus grands déversements d’eau douce dans les 
baies ont lieu en hiver. L’eau douce qui parvient dans les eaux marines au cours de l’hiver gèle 
plus rapidement et à des températures plus chaudes que l’eau salée, ce qui peut provoquer des 
zones de gel rapides pouvant causer l’apparition d’une barrière de glace autour des canards et 
des mammifères marins (Société des eiders de l’Arctique, 2013 et Nunatsiaonline, 2013). Il est 
à noter que le rapport entre le développement hydroélectrique et les augmentations de la 
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concentration de glace n’est pas prouvée (Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-
1-A et dérivation Rupert, 2006). 

Expansion des côtes 

Des témoignages de la communauté crie de la baie James recueillis dans les années 1990 
rapportent que l’expansion des côtes est devenue très évidente le long de la baie James et de 
la côte sud-ouest de la baie d’Hudson. Des plantes herbacées ainsi que des arbres poussent 
maintenant dans des tributaires de rivières situées au sud de la baie James et dans les rivières 
modifiées par l’aménagement des centrales hydroélectriques. La végétation côtière a changé 
significativement l’habitat disponible pour la sauvagine au cours des cinquante dernières 
années, ce qui aurait possiblement favorisé le déplacement des corridors migratoires des oies 
(McDonald et coll., 1997). 

2.2 Répartition et abondance des herbiers de zostère marine  

Au cours des dernières décennies, il y a eu des changements au niveau de la répartition et de 
l’abondance des herbiers de zostère marine à la baie James. Cependant, il est difficile d’évaluer 
ces changements en raison du manque de données disponibles. La majorité de l’information 
disponible traitant de l’évolution de l’état des herbiers est fournie par les rapports d’Hydro-
Québec dans le cadre de ses mandats qui exigeaient un suivi de la zostère marine (phase II du 
complexe hydroélectrique La Grande et projet d’aménagement des centrales de l’Eastmain-1-A 
et de la Sarcelle et de la dérivation Rupert). Quelques informations sur l’état de ces herbiers 
sont disponibles pour l’année 2006-2007 et proviennent des travaux du scientifique F.T. Short 
(Short, 2008). Des informations tirées du savoir traditionnel autochtone de la communauté crie 
de la baie James sont également disponibles. 

Suivis réalisés par Hydro-Québec 

En prévision des impacts potentiels de l’aménagement du complexe hydroélectrique La Grande 
sur la zostère marine, des études exploratoires ont été amorcées dès 1982 (Roche ltée, 1982) 
sur la côte-est de la baie James. Trois campagnes de terrain ont été menées au cours des étés 
1982, 1985 et 1986. Ces travaux ont occasionné la production d’une carte de distribution de la 
zostère marine en 1982 sur une portion de la côte est de la baie James, ainsi que 
l’échantillonnage de la zostère marine dans trois secteurs qui ont servi de stations de référence 
pour le programme de surveillance des herbiers marins qui allait suivre (Roche ltée, 1982). Les 
études sur la zostère marine ont véritablement débuté en 1986 au cours desquelles deux 
nouvelles stations permanentes d’échantillonnage pour le suivi de cette plante ont été établies 
(Lalumière, 1986). 

En 1987-1988, une étude portant sur la caractérisation des herbiers de zostère a été menée 
afin de mieux connaître les principales composantes biologiques associées à ces herbiers et à 
caractériser les relations bioécologiques qui y prévalent. Cette étude a permis d’établir la 
répartition des herbiers le long de la côte nord-est de la baie James, de définir l’ampleur des 
variations annuelles dans la répartition et la production des herbiers, et de standardiser la 
méthodologie utilisée en prévision du suivi (Lalumière, 1988a).  
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En 1989, le Service canadien de la faune s’est associé à la Société d’énergie de la baie James 
(SEBJ) pour étudier les habitats de la côte nord-est de la baie James et décrire leur utilisation 
par la sauvagine (Dignard et coll., 1991; Benoit et coll., 1995,1996 et Reed et coll., 1996). 

C’est à partir de 1991 qu’Hydro-Québec, par l’intermédiaire du Groupe conseil GENIVAR, a 
amorcé le suivi en tant que tel des impacts potentiels du projet de complexe hydroélectrique La 
Grande sur la zostère marine. Elle constituait la composante biologique principale du suivi 
environnemental inscrit au certificat d’autorisation de la centrale La Grande-2-A. Puisque 
l’exploitation de cette centrale devait conduire à une augmentation du panache d’eau douce en 
hiver, il s’avérait possible que plusieurs herbiers de zostère subissent une réduction de salinité 
au cours de l’hiver et des modifications dans leur répartition et leur productivité.  

La construction des centrales de la phase II étant complétée depuis 1996, la SEBJ a transféré à 
Hydro-Québec ses obligations en matière de suivi environnemental reliées à la phase II. Les 
plans directeurs des suivis sont parvenus à échéance en 2000. Des rapports synthèse portant 
sur les différentes composantes de l’environnement ont été produits suite à l’aboutissement de 
ces programmes de suivi, dont un rapport synthèse général portant sur l’évolution des herbiers 
de zostère sur la côte nord-est de la baie James de 1988 à 2000, plus exactement de 1988 à 
1995 et de 1999 à 2000 (Lalumière et Lemieux, 2002). Suite à ce suivi, Hydro-Québec a de 
nouveau évalué l’état des herbiers de zostère à la baie James en 2004, de façon qualitative 
seulement, suite au déclin massif des herbiers survenu le long de la côte de la baie James 
entre 1998 et 1999. 

Dans le contexte du projet d’aménagement des centrales de l’Eastmain-1-A et de la Sarcelle et 
de la dérivation Rupert, la Société d’énergie de la Baie James et Hydro-Québec ont déposé un 
programme de suivi environnemental (2007 à 2023) incluant le suivi de la zostère marine le 
long de la côte nord-est de la baie James. Quatre périodes d’étude ont été prévues, soit avant 
la dérivation de la rivière Rupert et trois années suivant sa mise en service (étés 2011, 2014 et 
2019). La mise en service des centrales de l’Eastmain-1-A  et de la Sarcelle étaient prévues 
respectivement pour 2011 et 2012 (Consortium Waska-Genivar, 2011). 

Méthodologie utilisée lors des études et des suivis 

Le suivi de la zostère entrepris entre 1988 et 2000 comportait deux volets principaux : la 
répartition des herbiers ainsi que la production de zostère (densité des tiges et biomasse sèche 
des feuilles). Le suivi d’un marais salé a été ajouté au programme afin de mesurer les effets du 
relèvement isostatique sur la végétation côtière (Lalumière et Lemieux, 2002). 

Répartition des herbiers de zostère marine 

Trois cartes de répartition des herbiers de zostère sur la côte nord-est de la baie James ont été 
produites au cours du suivi, soit 1986-1987, 1991-1992 et 1996. Ces cartes ont permis d’étudier 
l’évolution au fil du temps de la répartition générale des herbiers de zostère. La carte datant de 
1986-1987 représente l’état de référence des herbiers avant la mise en service de la centrale 
La Grande-2-A en octobre 1992, soit la phase II du projet (Lalumière et Lemieux, 2002). Elle fait 
suite à la cartographie réalisée par Curtis en 1974-1975 et par Roche ltée en 1982.  
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Pour ces trois années de suivi, l’évaluation du recouvrement des herbiers ne comprenait que 
deux classes : densité élevée (couverture continue de zostère ou couverture discontinue où le 
recouvrement de la plante est > 50 %) et densité faible (couverture lâche ou en îlots et où la 
proportion de zones dénudées excède 50%). Pour chaque année, des cartes à l’échelle 1 : 
125 000 ont été produites sur la base de l’interprétation de photographies aériennes (excepté 
pour 1991-1992) et de survols héliportés.  Plusieurs plongées de vérification ont permis de 
préciser la limite inférieure de certains herbiers ainsi que la présence de zostère lorsque la 
surface de l’eau était trop agitée pour permettre une bonne détection visuelle à partir de 
l’hélicoptère. La carte de 1996 est la plus précise de tout le suivi (Lalumière et Lemieux, 2002).  

Dès 1999, l’état des herbiers de zostère a été évalué de façon qualitative lors de plongées de 
vérification. Soixante-quinze points de plongée ont été déterminés à marée basse depuis la 
pointe Louis-X1V jusqu’au nord d’Eastmain. Ces points de vérification ont été ajoutés au 
programme de suivi suite au déclin de 1998-1999 qui a entraîné une baisse généralisée de 
l’abondance de la zostère marine à cinq des six stations permanentes. Ces points ont été 
revisités en tout ou en parties en 2000, 2004, 2009 et 2011 afin d’apprécier qualitativement les 
changements survenus dans l’abondance de la zostère. L’abondance de la zostère marine a 
été notée selon les classes suivantes: absence de zostère, herbier épars, herbier discontinu et 
herbier continu. Dépendamment des années, des données ont été recueillies aux stations telles 
que la température, la salinité en surface ainsi que la turbidité. Des photographies aériennes ont 
permis de compléter les observations réalisées lors des survols (Lalumière et Lemieux, 2002; 
Consortium Waska-Genivar, 2011). 

 
Productivité des herbiers de zostère marine 

Des études préliminaires ont permis d’obtenir des informations pertinentes sur la biomasse 
sèche et la densité des tiges de zostère entre 1982 et 1990. Dès 1982, trois secteurs 
permanents d’échantillonnage de la zostère marine ont été sélectionnés dans le cadre d’études 
exploratoires. Le véritable programme de suivi s’est échelonné de 1991 à 2000 où des 
échantillons de zostère ont été prélevés à chacune des six stations permanentes à chaque 
année, excepté en 1993 où seulement les stations Attikuan I et Kakassituq ont été 
échantillonnées. Les six stations permanentes d’échantillonnage ont été choisies de façon à 
être réparties tant au nord qu’au sud de La Grande Rivière, et dans des secteurs situés, selon 
le promoteur, à l’intérieur et à l’extérieur du panache d’eau douce hivernal en conditions 
d’exploitation de la centrale La-Grande-2-A (Lalumière et Lemieux, 2002). La figure 10 illustre la 
position des six stations d’échantillonnage permanentes, tandis que le tableau 4 indique leur 
période d’échantillonnage depuis 1982. 
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Figure 10 : Les six stations d’échantillonnage permanentes qui ont fait l’objet du suivi par Hydro-
Québec de 1988-2000 (tiré de Lalumière et Lemieux, 2002). 
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Tableau 4 : Stations d’échantillonnage de la zostère marine de 1982 à 2000 sur la côte nord-est 
de la baie James (tiré de Lalumière et Lemieux, 2002). 

 Stations d’échantillonnage 

Année Attikuan I Attikuan II Kakassituq 2A 2B Baie of 

Many 

Islands 

Baie 

Tees 

Dead 

Duck I 

Dead 

Duck II 

Comb 

Islands 

Période de caractérisation des herbiers et de standardisation des méthodes 

1982   x     x  x 

1985   x     x   

1986 x  x    x x   

1987   x x x      

1988 x  x    x    

1989 x x x x  x x x x  

1990   x        

Période de suivi 

1991 x x x x   x  x  

1993 x  x        

1994 x x x x   x  x  

1995 x x x x   x  x  

1999 x x x x   x  x  

2000 x x x x   x  x  

Les stations permanentes sont en caractères gras. 

Le protocole d’échantillonnage utilisé pour le suivi des herbiers de 1991 à 2000 ainsi qu’en 
2009 consistait d’abord à repérer des places-échantillons en plongée à l’aide d’instruments 
d’arpentage précis, puis à prélever deux échantillons de zostère à des profondeurs distinctes le 
long de cinq transects perpendiculaires à la rive. Pour chaque échantillon, le nombre de 
rameaux végétatifs et reproducteurs par mètre carré (N/m2), la biomasse sèche des rameaux 
par mètre carré (g/m2), ainsi que la biomasse sèche moyenne par tige (g/tige) ont été calculés 
(Lalumière et Lemieux, 2002; Genivar, 2010). 

Collecte du savoir traditionnel cri sur l’espèce et sur le milieu 

Des entrevues individuelles ont été réalisées le 20 août 2009 au bureau de la Niskamoon à 
Chisasibi avec deux utilisateurs cris d’un terrain de trappage, suivies de deux autres rencontres 
individuelles effectuées le 5 novembre 2009 à Chisasibi avec des maîtres de trappage cris de 
deux autres terrains de trappage. Toutefois, les connaissances traditionnelles recueillies étaient 
fragmentaires et ne permettaient pas de documenter toute la côte de façon exhaustive 
(Genivar, 2010). En 2011, des entrevues ont été réalisées du 25 au 29 juillet auprès d’une 
dizaine d’utilisateurs cris des terrains de trappage (Consortium Waska-Genivar, 2011). 

Relèvement isostatique 

Afin de suivre l’évolution de la répartition de la zostère marine en faible profondeur en fonction 
de l’influence du relèvement isostatique, l’état des herbiers a été vérifié à 10 points de contrôle. 
Ces points, situés entre la baie Dead Duck et la Pointe Attikuan, ont été revisités en 1993, 
1999, 2000, 2004, 2009 et 2011 (Consortium Waska-Genivar, 2011). 
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Changements dans les herbiers de zostère documentés par Hydro-Québec 
(SEBJ) entre 1975 et 2011 

 
État de référence des herbiers de la baie James avant la phase II 

En 1975, une carte de répartition des herbiers de zostère le long de la côte nord-est de la baie 
James a été réalisée par Steve Curtis, un biologiste d’Environnement Canada qui a été un des 
premiers scientifiques à étudier les zostéraies de la baie James au début des années 1970. 
L’inventaire aérien illustrait clairement la présence de la zostère marine dans tous les hauts 
fonds d’eau salée ou saumâtre, et sa quasi-absence à proximité de l’embouchure de La Grande 
Rivière. Le recouvrement de la zostère marine atteignait plus fréquemment un pourcentage 
compris entre 11 et 40%, mais pouvait atteindre un pourcentage compris entre 70 et 100% dans 
des secteurs plus propices tels que les baies des secteurs de la pointe Kakassituq, Dead Duck 
et Comb Islands (Roche ltée, 1982). Au début des années 1970, Curtis et Allen (1976) ont 
décrit les herbiers de la baie Dead Duck comme étant très denses. Ils considéraient également 
la zone située grossièrement entre le rivière Roggan et la Pointe Kakachischuan (la zone 
englobe la baie Of Many Islands, la pointe Kakassituq et la pointe Attikuan) comme étant une 
zone d’importance nationale en raison de ses vastes herbiers de zostère qui attiraient entre 
10 000 et 20 000 Bernaches cravants, plusieurs milliers de Bernaches du Canada ainsi que 
plusieurs canards à l’automne. Ils ont également noté la présence de denses herbiers de 
zostère marine autour de Comb Islands et de Black Whale Island (Curtis et Allen, 1976). 

En 1982, une autre carte de répartition des zosteraies a été produite par Roche ltée afin de 
mettre à jour une partie de la carte produite par Curtis. Les zones où les plus grandes 
concentrations de zostère ont été retrouvées se situaient entre la pointe Attikuan et la pointe 
Kakassituq, ainsi que dans la région de la baie Dead Duck et de la pointe des Oblats. Dans ces 
milieux, à marée basse, la zostère recouvrait généralement plus de 70% de tous les fonds 
vaseux ayant moins de deux mètres de profondeur. Ces études exploratoires ont permis de 
mettre en évidence que c’est la station de la pointe Kakassituq qui avait obtenu les plus 
grandes valeurs de biomasse de zostère marine. Une absence complète de zostère avait été 
notée à l’embouchure de La Grande Rivière, entre la baie des Oies, au nord et la baie Tees, au 
sud. L’absence de la zostère dans le secteur nord s’étirait sur une plus grande distance le long 
de la côte que le secteur sud. Les résultats de l’étude menée par Roche ltée indiquent que la 
distribution de la zostère marine était demeurée similaire entre 1974 et 1982 (Roche ltée, 1982). 

Entre 1982 et 1986, il n’y aurait pas eu de diminution de zostère en termes de biomasse. En 
1986, les plus grandes productions de zostère ont été inventoriées à la pointe Kakassituq et à la 
baie Dead Duck (Lalumière, 1986).  

En 1987, la zostère semblait toujours absente des larges baies de chaque côté de 
l’embouchure de La Grande Rivière, de la pointe Kakachischuan à la Baie Tees. Ailleurs, la 
zostère semblait coloniser la plupart des baies à différents degrés. Les eaux qui baignaient les 
herbiers de zostère étaient définitivement oligotrophes, généralement peu turbides, ou sinon 
turbides sur de courtes périodes. La salinité estivale semblait adéquate pour le développement 
de la zostère, tandis que la salinité hivernale était très fluctuante et particulièrement faible à 
proximité du panache d’eau douce de La Grande Rivière. La température de l’eau était 
adéquate pour l’accomplissement du cycle vital et la qualité de l’eau et des sédiments semblait 
appropriée pour permettre la croissance de l’espèce. Selon Lalumière, la comparaison entre les 
trois cartes de répartition de la zostère marine démontre que la répartition de la zostère marine 
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n’avait pas beaucoup changé entre 1974 et 1987 (Lalumière, 1987b). Entre 1988 et 1989, le 
suivi des stations permanentes de la zostère par la SEBJ indiquait que la biomasse verte des 
feuilles avait légèrement diminué, tandis que la densité des rameaux s’était accrue 
considérablement. Les feuilles étaient moins longues, mais il y avait un plus grand nombre de 
tiges. Les auteurs de l’étude ont conclu qu’il n’y avait pas eu de baisse dans la production des 
herbiers de zostère suivis (Lalumière et Belzile, 1989). La comparaison entre les cartes de 
répartition de la zostère marine entre 1987 et 1991 réalisée par Lalumière et coll. (1992) 
indiquait que la répartition des herbiers n’avait pas beaucoup changé à l’intérieur de cette 
période de temps. Les principales concentrations étaient toujours positionnées aux mêmes 
endroits. Toutefois, des différences notables ont été observées en faible profondeur. Les 
auteurs proposent que ces changements reflètent le dynamisme de la côte et suggèrent que le 
relèvement isostatique puisse potentiellement exercer une influence lente et graduelle sur la 
répartition et la densité de la zostère. Une tendance générale à la hausse ou à la baisse n’a pas 
été observée, la production ayant augmenté à certaines stations et diminué à d’autres 
(Lalumière et coll., 1992). 

Période de suivi phase II: 1988-1996 

Selon les rapports fournis par d’Hydro-Québec, la distribution de la zostère était restée 
relativement stable au cours de la période de suivi précédant le déclin de 1998-1999, soit entre 
1988 et 1996. Les principaux herbiers de haute densité ainsi que ceux de faible densité étaient 
demeurés aux mêmes endroits. Par contre, la production de zostère poussant en faible 
profondeur semblait avoir diminué sur l’ensemble de la côte. Les herbiers semblaient se 
déplacer vers le large, et ce jusqu’à quelques centaines de mètres par endroit (Lalumière et 
Lemieux, 2002). La production de zostère avait démontré des variations annuelles marquées à 
toutes les stations et pour toutes les profondeurs. Ces variations différaient d’une station à 
l’autre et même d’une profondeur à l’autre pour une même station. En règle générale, la 
biomasse sèche et le nombre de rameaux affichaient plus de variabilité à la plus faible 
profondeur échantillonnée, soit à 0,5 m, qu’aux autres profondeurs d’échantillonnage. Le 
nombre de rameaux reproducteurs était généralement plus élevé à 0,5 m qu’aux autres 
profondeurs. À faible profondeur (0,5 m et 1 m), les tendances mesurées dans la production de 
zostère étaient à la baisse pour toutes les stations, sauf celle de Kakassituq, tandis qu’à 1,5 m 
et 2 m, les tendances mesurées étaient à la hausse pour toutes les stations permanentes, sauf 
pour celle de Baie Tees. 

Pour toutes les stations d’échantillonnage situées à 1,5 m de profondeur, à l’exception de Baie 
Tees, il existait une relation positive entre le nombre de rameaux et le nombre de degrés-jours 
de croissance. La relation était d’autant plus forte pour la station à Kakassituq, où le nombre de 
degrés-jours expliquaient près de la moitié de la variation annuelle dans la densité de rameaux 
(Lalumière et Lemieux, 2002). 

La comparaison entre les cartes de répartition des herbiers de zostère marine pour les années 
1982, 1986-1987, 1991-1992 et 1996 peut également apporter d’autres éléments d’information 
quant à la nature des changements survenus dans ces herbiers au fil du temps. 

Période de suivi phase II : Période du déclin majeur (1998-2000) 

Suite au dépérissement majeur des herbiers de zostère survenu en 1998-1999, les plantes ont 
tardé à montrer des signes de récupération. La zostère marine avait diminué généralement 



44 

 

partout le long des côtes de la baie James et de la baie d’Hudson. Le suivi réalisé en 1999 
indiquait des signes de rétablissement très timides dans certaines baies où de nouvelles tiges 
avaient été observées. La biomasse des feuilles avait diminué de 94 à 99% par rapport à celle 
de 1995 et ce, pour cinq des six stations permanentes. Une seule station avait été épargnée, 
celle de Baie Tees, où la biomasse des feuilles avait même augmenté depuis 1995 à 1 m de 
profondeur, tout comme le nombre moyen de rameaux, et ce pour toutes les profondeurs 
mesurées. Le nombre de rameaux reproducteurs avait également augmenté comparativement 
à 1995. Par contre, la biomasse sèche moyenne par tige avait diminué à toutes les profondeurs 
et les rameaux avaient atteint la taille la plus faible jamais enregistrée à cette station depuis le 
début du suivi. La partie sud de la baie of Many Islands avait également été épargnée. Le 
nombre d’herbiers continus était passé de 57% avant le déclin à 8% en 1999. Les herbiers 
discontinus épars occupaient une proportion de 72% en 1999, comparativement à 43% avant le 
déclin. Finalement, 20% des points inventoriés en 1999 ne contenaient plus de zostère. 
Toutefois, la zostère semblait s’être maintenue à l’intérieur des baies protégées, même si la 
densité des herbiers était moindre. Les herbiers étaient moins étendus et moins abondants aux 
sites plus exposés aux vents et aux vagues le long de la côte. En 2000, les observations 
effectuées aux points de vérification ont démontré qu’à plusieurs endroits, le pourcentage de 
recouvrement était demeuré au statu quo ou avait augmenté légèrement. Selon les rapports 
d’Hydro-Québec, ces endroits étaient notamment localisés au nord et immédiatement au sud de 
La Grande Rivière (Lemieux et coll., 1999; Lemieux et Lalumière, 2004). 

Des représentants de la communauté crie de Chisasibi ont été interrogés par Hydro-Québec en 
octobre 1999. Ils ont mentionné que le déclin en question avait été remarqué dans les baies 
peu profondes en 1997. Ils ont soulevé les hypothèses du relèvement isostatique, des 
changements climatiques et de l’impact du panache de La Grande Rivière dans la baie pour 
expliquer le déclin observé (Lemieux et coll., 1999). 

Période post déclin (2004-2011) 

Suite à la période de suivi qui avait été prévue entre 1991 et 2000, Hydro-Québec a repris un 
suivi en 2004, soit cinq ans après le déclin massif des herbiers le long de la côte de la baie 
James. Les six stations permanentes avaient été survolées à basse altitude au cours de la 
marée basse de vive-eau afin d’examiner leur évolution depuis 2000. À défaut d’échantillonner 
ces stations, des photographies de chacune d’elles avaient été prises. 

En 2004, l’abondance des herbiers était demeurée stable à la plupart des points de vérification 
visités (50 à 70% des points par rapport à l’an 2000). Au nord de La Grande Rivière, 
l’abondance des herbiers avait augmenté jusqu’au nord de la pointe Attikuan où les herbiers se 
rétablissaient de façon très timide. Dans la Baie Of Many Islands, la majorité des herbiers 
avaient retrouvé une biomasse semblable à celle précédant le déclin. Immédiatement au sud de 
La Grande Rivière, les herbiers affichaient une abondance comparable à celle d’avant le déclin, 
tandis qu’au sud de Baie Tees jusqu’au nord d’Eastmain, le rétablissement était lent. Dans la 
Baie Tees, laquelle n’avait pas été touchée par le déclin, les herbiers étaient toujours en bon 
état. En général, le rétablissement était supérieur dans les baies protégées à faible pente, où 
les conditions de croissance pour la zostère étaient favorables (Lemieux et Lalumière, 2004). 

En 2009, 60% des herbiers visités affichaient une abondance comparable à celle d’avant le 
déclin, 16% présentaient un rétablissement discontinu, puis 24% tardaient à se rétablir. L’état 
des herbiers localisés au nord de La Grande Rivière n’a pas pu être vérifié en raison d’une 
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interdiction de vol. Les herbiers étaient en voie de rétablissement, bien qu’ils n’avaient pas 
retrouvé des abondances similaires à celles retrouvées avant le déclin. La production de la 
zostère était très variable d’une station à l’autre. Les stations de la Baie of Many Islands et de 
Baie Tees avaient une production comparable à celle d’avant le déclin, celles de Kakassituq et 
de Dead Duck produisaient moins mais se rétablissaient lentement, tandis que celles de 
Attikuan I et II tardaient à se réimplanter. Au sud de La Grande Rivière, le rétablissement était 
timide à la station la plus éloignée de l’embouchure, tandis qu’il était bien amorcé près de 
l’embouchure. En somme, le retour post déclin tardait toujours à se manifester à toutes les 
profondeurs échantillonnées pour les stations les plus au nord de La Grande Rivière, tandis que 
les stations situées plus près de l’embouchure semblaient bien reprendre (Genivar, 2010).  

En 2011, la zostère continuait son rétablissement, mais elle n’était toujours  pas aussi répandue 
et abondante qu’elle ne l’était avant le déclin. Le rétablissement de la zostère semblait plus lent 
au nord qu’au sud de La Grande Rivière, particulièrement dans le segment de côte compris 
entre la pointe Louis XVI et la pointe Kakassituq. Une augmentation de la zostère a été 
observée à 40% des points, tandis qu’une diminution a été notée pour 26% des points visités. 
La présence relativement abondante d’algues épiphytes (Ulothrix spp. et Enteromorpha spp.) 
sur plusieurs sites le long de la côte a été constatée. Depuis le début des études (1982), il s’agit 
du premier constat de prolifération d’algues (Consortium Waska-Genivar, 2011). 

Le tableau 5 présente les variations annuelles de biomasse sèche moyenne par tige aux six 
stations permanentes entre 1988 et 2009. 
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Tableau 5 : Variations annuelles de la biomasse sèche moyenne par tige (g/tige) aux six 
stations permanentes (tiré de Genivar, 2010). 

Station et 

profondeur 

(m) 

Année 

1988 1989 1990 1991 1993 1994 1995 1999 2000 2009 

Attikuan I           

0.5 0.11 0.12 - 0.23 0.10 0.11 0.12 0.67 0.05 0.13 

1.0 0.40 0.33 - 0.38 0.30 0.28 0.35 0.62 0.10 0.11 

1.5 0.53 0.31 - 0.37 0.58 0.29 0.49 - 0.09 0.16 

2.0 0.34 0.33 - - 0.39 0.33 0.59 - - 0.21 

Moyenne 0.34 0.27 - 0.33 0.34 0.25 0.39 0.65 0.08 0.15 

Attikuan II           

0.5 - 0.11 - 0.13 - 0.14 0.09 - - - 

1.0 - 0.38 - 0.40 - 0.35 0.36 0.43 0.06 0.05 

1.5 - 0.38 - 0.48 - 0.36 0.39 - 0.06 - 

Moyenne - 0.29 - 0.34 - 0.28 0.28 0.43 0.06 0.02 

Kakassituq           

0.5 0.20 0.17 0.29 0.24 0.25 0.35 0.27 0.21 0.10 0.12 

1.0 0.68 0.41 0.51 0.41 0.48 0.45 0.60 0.46 0.17 0.26 

1.5 0.79 0.48 0.63 0.53 0.48 0.53 0.63 0.86 0.19 0.30 

Moyenne 0.56 0.35 0.47 0.40 0.40 0.44 0.50 0.51 0.15 0.23 

2A (Baie Of 

Many 

Islands) 

          

0.5 - 0.13 - 0.36 - 0.20 0.24 0.48 0.14 0.25 

1.0 - 0.22 - 0.36 - 0.22 0.38 0.40 0.23 0.25 

1.5 - 0.21 - 0.27 - 0.33 0.40 0.60 0.13 0.28 

Moyenne - 0.19 - 0.33 - 0.25 0.34 0.49 0.17 0.26 

Baie Tees           

0.5 0.23 0.22 - 0.15 - 0.18 0.15 0.11 0.08 0.21 

1.0 0.28 0.27 - 0.26 - 0.22 0.22 0.18 0.10 0.28 

1.5 0.41 0.26 - 0.22 - 0.27 0.29 0.23 0.13 0.36 

Moyenne 0.31 0.25 - 0.21 - 0.22 0.22 0.17 0.10 0.28 

Dead Duck 

II 

          

0.5 - 0.18 - 0.12 - 0.04 - - 0.05 - 

1.0 - 0.39 - 0.43 - 0.44 0.42 0.15 0.12 0.20 

1.5 - 0.49 - 0.65 - 0.65 0.56 0.31 0.03 0.22 

Moyenne - 0.36 - 0.40 - 0.37 0.49 0.23 0.07 0.14 

Des tableaux présentant les résultats obtenus à chacun des points de vérification réalisés par 
plongée en 2011 ainsi qu’une comparaison qualitative de l’état des herbiers depuis 1996 sont 
disponibles dans le rapport de suivi de la zostère marine réalisé pour Hydro-Québec en 2011 
(Consortium Waska-Genivar, 2011). La salinité et température de l’eau en surface, ainsi qu’un 
indice de turbidité aux stations ont été notés pour certaines années. 

Effet du relèvement isostatique dans les marais salés (1991-2000) 

L’objectif de cette étude était de démontrer les changements à court terme sur la végétation 
causés par le relèvement isostatique qui caractérise la côte est de la baie James. Les résultats 
obtenus ont révélé une avancée importante de la végétation et des changements dans les 
espèces colonisant le marais. Les changements observés dans la végétation du marais côtier 
étudié ont démontré des avancées notables de la végétation sous l’influence du relèvement 
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isostatique. Ces changements s’étaient produits à l’intérieur de courtes périodes de temps. La 
végétation du bas-marais se serait déplacée rapidement vers la mer (Lalumière et Lemieux, 
2002; HQ et Genivar, 2005). 

 
État des herbiers de zostère évalué en 2006-2007 par l’Université du New 
Hampshire (Short, 2008) 

En 2006-2007, Frederick T. Short de l’Université du New Hampshire a entrepris de comprendre 
la cause du déclin de la zostère marine à la baie James. Pour ce faire, une étude en laboratoire 
ainsi que deux études sur le terrain ont été réalisées entre 2006 et 2007 (Short, 2008). 

En juillet 2006, 57 sites situés le long de la côte nord-est de la baie James de part et d’autre de 
l’embouchure de La Grande Rivière ont été visités par une équipe composée de chercheurs de 
l’Université du New Hampshire et de représentants de la communauté crie de Chisasibi. L’état 
des herbiers de zostère, la température ainsi que la salinité de l’eau ont été notés. 

Aucun herbier de zostère n’a été observé immédiatement au nord de La Grande Rivière, soit à 
Long Point, où la salinité mesurée en surface était de 5 ppm. La première zosteraie a été 
repérée juste au nord de Kakachischuan Point, au-delà de la baie Paul où la salinité était de 11 
ppm. En longeant la côte vers le nord jusqu’à la Baie Of Many Islands, la salinité demeurait 
inférieure à 12 ppm. La zostère poussait en présence de Ruppia maritima sur plusieurs sites. 
Cette espèce tolère de faibles salinités et est souvent retrouvée dans des eaux saumâtres. Au 
niveau de la Baie Of Many Islands, la salinité tournait autour de 18 ppm, et les plants étaient 
denses et contenaient plusieurs tiges en fleur. En remontant vers le nord à partir de la Baie Of 
Many Islands, la zostère marine était présente dans plusieurs zones côtières peu profondes 
jusqu’à la rivière Roggan. Les herbiers étaient généralement denses, fleurissants et en 
apparente bonne santé (Short, 2008). 

Pour ce qui est des stations situées au sud de La Grande Rivière, la salinité mesurée à la Baie 
Tees était de 19 ppm et la zostère était peu dense. Elle était toutefois abondante à la Baie Dead 
Duck et plus au sud au-delà de Castor River, où les salinités tournaient généralement autour de 
20 ppm (Short, 2008; voir figure 8).  

État des herbiers de zostère selon le savoir traditionnel autochtone  

Lors du processus d’évaluation du projet hydroélectrique Eastmain-1-A et dérivation Rupert, la 
communauté crie a rapporté qu’il n’y avait pas de signe de reprise des herbiers depuis son 
déclin en 1998 (Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 
2006). 

Un membre de la communauté crie de Chisasibi qui a témoigné lors du Comité permanent des 
pêches et océans en mars 2008 a noté que les zostères ont disparu depuis la mise en service 
du complexe La Grande, qu’elles sont revenues en 1995, pour ensuite décliner jusqu’à 
aujourd’hui (CPPO, 2008). 

Des témoignages autochtones recueillis par le scientifique Frederick T. Short (Short, 2008), 
indiquent que la zostère était répandue et en bonne santé même à proximité de l’embouchure 
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de La Grande Rivière où elle se déverse dans la baie James, et ce avant le développement du 
complexe hydroélectrique. Au début des années 1980, les Cris ont noté que la zostère était 
clairsemée, surtout au nord de La Grande Rivière, et moins abondante qu’auparavant. 
Certaines zosteraies seraient disparues tandis que d’autres seraient devenues moins denses 
(Short, 2008). 

En 2009, les quelques utilisateurs cris de la baie James interrogés par Hydro-Québec 
considéraient que l’abondance de la zostère avait diminué le long de la côte. Bien que la plante 
se rétablissait à certains endroits, elle demeurait moins dense et se trouvait maintenant dans 
des baies profondes, tandis qu’elle était moins souvent observée qu’auparavant dans les baies 
peu profondes (Genivar, 2010). En 2011, les Cris interrogés par Hydro-Québec étaient d’avis 
que les herbiers de zostère étaient moins abondants en 2011 qu’au cours des quatre dernières 
décennies. Selon eux, la plante ne s’est que partiellement rétablie depuis le déclin de 1998-
1999 (Consortium Waska-Genivar, 2011). 

Trois rencontres avec une quinzaine de représentants de la nation crie de Chisasibi ont été 
menées les 25 et 26 février 2013 (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). Les 
membres du groupe ont transmis oralement une partie de leurs connaissances traditionnelles 
concernant l’état des herbiers de zostère sur la côte set de la baie James. Les participants ont 
mentionné à plusieurs reprises que le déclin de la zostère a débuté en 1975, lorsque le 
complexe La Grande a été mis en service. Selon leurs témoignages, il y avait jadis beaucoup 
de zostère jusqu’à la Pointe Louis XIV. Un des membres de la communauté crie a raconté que 
lorsqu’il allait à la pêche à la Morue du Groenland avec son grand-père, à Comb Island, il y 
avait de la zostère jusqu’à 30 pieds de profondeur. Après la création du complexe La Grande, 
des concentrations importantes de zostère marine ont été retrouvées «échouées» sur la côte. 
Au moins deux chasseurs cris présents à la rencontre ont été témoins de ce genre 
d’événements, un qui chassait dans le secteur de la Pointe Louis-XIV, au nord de La Grande 
Rivière, et un autre qui chassait dans un secteur situé au sud de la rivière. Ces chasseurs 
n’avaient jamais observés un tel phénomène avant la mise en place du complexe La Grande. 
Les Cris interrogés ont également observé que les feuilles de zostère étaient plus petites et plus 
minces qu’auparavant, en plus d’être retrouvées en petites patch. Les rhizomes semblent 
morts. Il y a eu des observations de morceaux de rhizomes libérés de la glace lors de la fonte 
printanière. La zostère se retrouverait maintenant de façon éparse ici et là, au nord et au sud de 
l’embouchure de La Grande Rivière. Au cours des dernières années, les herbiers auraient été 
dans un état stable, sans détérioration ni amélioration. Par exemple, la zone d’échantillonnage 
de la Baie de Many Islands contient toujours de la zostère, mais elle représenterait seulement 
50% de l’abondance qu’elle avait avant la mise en service du complexe La Grande (Entrevue, 
communauté crie de Chisasibi, 2013). 

 
2.3 Causes potentielles du déclin de la zostère marine sur la côte nord-est de la 
baie James 

En 1998 et 1999, les Cris de Chisasibi ont signalé une diminution marquée de la zostère marine 
le long de la côte nord-est de la baie James. Le suivi effectué par Hydro-Québec en 1999 a 
permis de confirmer une forte diminution de la répartition et de l’abondance de la zostère depuis 
la baie de Rupert jusqu’à la pointe Louis-XIV, et même dans la région du passage de 
Manitounuk, le long du littoral oriental de la baie d’Hudson (Lemieux et coll., 1999). 
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La communauté crie de Chisasibi constate que les herbiers sont maintenant moins abondants 
et en moins bonne santé qu’au cours des années 1970, 1980 et 1990. Ils considèrent que la 
reprise de la plante n’est que partielle depuis le déclin de 1998-1999 (Consortium Waska-
Genivar, 2011). Les herbiers de zostère marine situés au nord l’embouchure de La Grande 
Rivière auraient subi un plus grand déclin que ceux situés au sud (Short, 2008) et se 
rétabliraient plus lentement (Consortium Waska-Genivar, 2011). 

Hypothèses pouvant expliquer le déclin 

Cinq hypothèses principales ont été mises de l’avant pour expliquer le déclin de la zostère 
marine à la baie James, soit la maladie du dépérissement, les changements climatiques et les 
conditions météorologiques, le relèvement isostatique et les changements au régime 
hydrologique survenus à l’embouchure de la Grande Rivière, qui englobent la réduction de la 
salinité et l’augmentation de la turbidité des eaux côtières situées à proximité de l’embouchure 
de La Grande Rivière. Il a également été proposé que le déclin de la zostère marine sur la côte 
nord-est de la baie James ait été causé par une combinaison de facteurs que sont le 
changement de température, la réduction de la clarté de l’eau dans le panache de La Grande 
Rivière, la réduction de la salinité,  ainsi que les impacts cumulatifs de ces facteurs (Short, 
2008). 

Un des experts consultés dans le processus d’examen du projet hydroélectrique Eastmain-1-A 
et dérivation Rupert note que des changements ont été observés dans les conditions de 
salinité, de température et de glace dans le secteur du panache de La Grande Rivière au cours 
des trente dernières années. Le relèvement isostatique et les variations climatiques qui ont 
opéré au cours de la même période ont également pu modifier l’environnement de la zostère 
marine. Il considère que des études comparatives devraient être menées dans des secteurs qui 
n’ont pas été soumis à ces changements afin de déterminer l’importance relative de chacun de 
ces facteurs. Il considère que les études qui ont été réalisées jusqu’à maintenant ne permettent 
pas de distinguer les effets de la variabilité interannuelle des changements climatiques et de la 
variation des débits des rivières causées par les aménagements hydroélectriques. Cet expert 
note également que la base de données actuelle ne permet pas de suivre adéquatement les 
changements survenus dans l’environnement côtier de la baie James (Ingram, 2006). 

Maladie du dépérissement 

En raison de sa rapidité et de l’échelle spatiale à laquelle il s’est produit, certains scientifiques 
sont d’avis que le déclin de la zostère aurait été déclenché par la maladie du dépérissement 
(wasting disease). Cette maladie est causée par un protiste marin semblable à un myxomycète, 
le Labyrinthula zosterae. Cet organisme est endémique aux populations de zostère marine et 
est presque toujours présent sur les feuilles saines de la plante, à divers degrés. La maladie se 
répand par contact direct entre les plants (Short, 2008). La maladie se manifeste par la 
présence de petites taches brunes sur les feuilles qui s’agrandissent pour former des plaques 
noires jusqu’à ce que les feuilles meurent et se détachent en grande quantité. La photosynthèse 
ralentit puis l’herbier finit par être ravagé après quelques semaines (den Hartog, 1987). La 
présence d’indices de la maladie sur les plants de zostère n’a pas été vérifiée lors du déclin de 
1998-1999 (Lemieux et coll., 1999). 

La maladie du dépérissement se déclare rarement à des salinités inférieures ou égales à 10 
ppm (Short et coll., 1988; Muehlstein et coll., 1988; CPPO, 2008), puisque le protiste en 
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question ne peut perdurer dans des régions de faible salinité (Short et coll., 1988). L’épidémie 
se répand en eau salée, tandis que les régions peu salées sont épargnées et permettent la 
recolonisation des régions décimées suite au passage de la maladie (Short, 2008). Selon Short 
(2008), les salinités mesurées dans le panache de La Grande Rivière ne pourraient pas 
permettre de déclencher un épisode majeur de la maladie. Une salinité d’au moins 20 ppm 
serait nécessaire pour qu’une telle situation se produise. Il est à noter que la salinité des eaux 
baignant les herbiers en 1998 n’est pas disponible (Short, 2008).  

Certains scientifiques considèrent que l’invasion par Labyrinthula zostera aurait pu être 
déclenchée par des températures estivales et hivernales anormalement élevées qui auraient 
réduit la résistance de la plante face au micro-organisme. Les températures estivales 
enregistrées à l’aéroport de La Grande ont été particulièrement élevées en 1998 (Lemieux et 
coll., 1999). D’un autre côté, les eaux plus froides de La Grande Rivière qui se déversent dans 
la baie James auraient été peu propices à la prolifération du micro-organisme. Hydro-Québec 
note que les plants de zostère situés à la station Baie Tees, qui est située à 10 km au sud de 
l’embouchure de La Grande Rivière, baignent dans des eaux plus froides dont la salinité est 
inférieure à 10 ppm, ce qui pourrait potentiellement expliquer qu’elle ait été la seule station 
immunisée contre la maladie (Lemieux et coll., 1999). Par contre, la température ne serait pas 
le principal facteur à favoriser une invasion par Labyrinthula zosterae (Short et coll., 1988). 

Durant les années 1930, la maladie du dépérissement a décimé 90 % des zosteraies le long de 
la côte Atlantique de l’Amérique du Nord et de l’Europe. Celles-ci ont mis trois décennies à se 
rétablir (Short et coll., 1988; MPO, 2009). Au début des années 1980, la maladie du 
dépérissement a été détectée le long de la côte nord-est des États-Unis. Les déclins reliés à 
cette maladie avaient été rapportés très localement. Des plantes infectées avaient été 
identifiées en Europe, mais aucun déclin n’avait été déclaré (Short et coll., 1988). Par ailleurs, 
Labyrinthula zostera ne semble pas avoir contribué aux déclins de la zostère marine qui sont 
présentement observés dans l’Est du Canada (Hanson, 2004). 

Changements climatiques et conditions météorologiques 

Les changements climatiques comptent parmi les hypothèses soulevées pour expliquer le 
déclin des zosteraies à la baie James. Ils peuvent se manifester de différentes façons, 
notamment par l’augmentation de la température à la surface de l’eau, de plus grands écarts de 
température, une hausse du niveau de la mer, une augmentation de la fréquence et de 
l’intensité des tempêtes (Orth et coll., 2006), ou une augmentation de la concentration de l’eau 
en dioxyde de carbone et des radiations UVB (Neckles et coll., 2009). 
 
L’augmentation de la température globale peut altérer le taux de croissance ainsi que d’autres 
fonctions physiologiques des graminées marines et modifier leur répartition, en plus 
d’augmenter l’eutrophisation des eaux et conséquemment entraîner des changements dans les 
communautés végétales (Short et Neckles, 1999). 
 
L’augmentation du niveau de la mer est associée à une augmentation de la profondeur de l’eau 
et accroît la probabilité que de l’eau de mer s’introduise dans les estuaires ou dans des 
étendues d’eau douce, ce qui pourrait encore une fois modifier considérablement la répartition 
des communautés végétales. L’augmentation de la profondeur de l’eau, en entraînant une 
réduction de la quantité de lumière rejoignant les herbiers, pourrait directement réduire la 
productivité des plantes là où la lumière est limitante. De plus, les variations de la marée ainsi 
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que la circulation des eaux pourraient être modifiées, ce qui pourrait entraîner une 
augmentation de la turbidité ou une stimulation de la croissance des épiphytes, ce qui pourrait 
limiter la quantité de lumière atteignant les plantes (Short et Neckles, 1999).  D’un autre côté, le 
relèvement isostatique ainsi que le taux de déposition des sédiments au fond de l’eau peuvent 
contrebalancer l’impact de l’augmentation du niveau de la mer sur les herbiers en agissant sur 
le niveau de l’eau (Shaughnessy et coll., 2012).  
 
L’augmentation du CO2 dans les eaux côtières peut favoriser la croissance des graminées 
marines dans les régions où le carbone est limité, mais peut également favoriser la croissance 
des algues. Puis, l’exposition des plantes aux radiations UV-B pourrait inhiber l’activité 
photosynthétique de certaines espèces (Short et Neckles, 1999). 
 
Une étude récente basée sur un modèle hydrodynamique testé à Hog Island Bay, en Virginie, 
indique que la zostère marine pourrait bien tolérer une hausse du niveau des mers, tandis 
qu’elle supporterait moins bien une augmentation de la fréquence des jours où la température 
estivale de l’eau excède 30ºC. Des eaux réchauffées par des températures estivales plus 
élevées peuvent provoquer des déclins rapides dans les herbiers de zostère marine, 
indépendamment de la profondeur à laquelle ils se situent (Carr et coll., 2012).  
 
Des études à long terme conduites sur la côte nord-ouest du Pacifique au cours d’une période 
de variation climatique (El Nino et Oscillation décennale du Pacifique) ont permis de conclure 
que de faibles variations dans la température et le niveau moyen de la mer ont été associées à 
un changement notable dans la densité, la croissance, la biomasse, ainsi que la répartition 
spatiale de la zostère marine, indiquant que les changements climatiques peuvent avoir un 
impact sur la zostère marine. Le rétablissement des herbiers de zostère sur la côte du Pacifique 
aux États-Unis suite à un épisode El Nino survenu en 1997-1998, s’est effectué à l’intérieur de 
deux à quatre années, ce qui suggère que la zostère puisse être résiliente face à de fortes 
variations climatiques (Neckles et coll., 2009). 
 
Selon Ingram, un expert consulté dans le cadre de l’évaluation fédérale du projet Eastmain-
dérivation Rupert, les changements climatiques les plus évidents survenus dans 
l’environnement marin des baies James et d’Hudson se rapportent à la température de l’air ainsi 
qu’à l’épaisseur, l’étendue et la durée du couvert de glace de mer résultant du réchauffement 
général observé au cours des dernières années. Cependant, des études seraient nécessaires 
afin d’attribuer ces changements observés dans les conditions de la glace de mer au 
développement hydroélectrique, aux changements climatiques, ou à la variabilité interannuelle 
atmosphérique (Ingram, 2006).  
 
Dans les années 1990, la communauté crie de la baie James a remarqué que les températures 
automnales passaient rapidement d’un extrême à l’autre. Le temps froid arrivait plus tôt, mais 
les lacs gelaient plus tard et les précipitions de neige avaient augmenté. Dans les régions 
situées à proximité des réservoirs, les hivers étaient devenus plus froids (McDonald et coll., 
1997). Lors d’entrevues réalisées avec des représentants de la communauté crie de Chisasibi 
en février 2013, les participants ont mentionné qu’ils considéraient que le réchauffement du 
continent avait haussé la température de La Grande Rivière, et par le fait même, les eaux où 
croît la zostère marine (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). 
 
Certains scientifiques rejettent l’hypothèse des changements climatiques pour expliquer le 
déclin de la zostère à la baie James parce qu’ils considèrent que le déclin survenu à la baie 
James est trop rapide pour être expliqué en majeure partie par des changements climatiques. 
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Bien qu’il soit reconnu que les variations climatiques soient responsables de variations 
annuelles dans la biomasse de la zostère marine, il s’agirait de changements de faible 
amplitude. Autrement, des changements majeurs au niveau de la température ou du niveau de 
la mer auraient été constatés (Short, 2008). 

Conditions météorologiques prévalant en 1998-1999 

L’été 1998, au cours duquel les zosteraies de la baie James ont subi un déclin majeur 
généralisé, a été caractérisé par des températures anormalement élevées ainsi que par la 
présence de vents très faibles. La vitesse des vents enregistrés entre les mois d’avril et de juin 
à l’aéroport de La Grande était particulièrement faible comparativement aux années passées, 
soit de 1988 à 1999 (analyse des données de l’aéroport de La Grande par Lemieux et coll., 
1999). Une diminution du mélange des eaux en raison des vents faibles et des températures 
élevées pourrait avoir perturbé les herbiers de zostère en 1998. 

Au cours de l’hiver 1997-1998, l’eau était exceptionnellement chaude (0,9ºC à Robert-Bourassa 
et 0,5ºC à la sortie de La Grande-1). La température mesurée à l’aval de La Grande-1 est 
normalement comprise entre 0 et 0,15ºC. Le couvert de glace avait fondu en mars, malgré des 
débits turbinés faibles (Saucet, 2002). 

Relèvement isostatique  

Le relèvement isostatique représente la remontée graduelle des terres suite au retrait du poids 
des glaciers continentaux. Le relèvement isostatique s’étend à l’échelle de toute la côte est, ce 
qui englobe les baies James et d’Hudson. Il est de l’ordre de 1,0 à 1,5 cm par année sur la côte 
est de la baie James (Tushingham, 1992). Le relèvement isostatique varie de 0,5 à 1 cm par 
année dans le secteur de La Grande Rivière (Hydro-Québec, 2004) et le niveau d’eau moyen 
semble continuellement à la baisse par rapport au continent (Tushinham, 1992; Lalumière et 
Lemieux, 2002). Le relèvement isostatique peut occasionner un stress pour les zostères situées 
en faible profondeur en les exposant davantage à l’air ambiant, pouvant même provoquer leur 
assèchement (Short, 2008). 

Des études exploratoires réalisées en 1982 sur la côte est de la baie James ont révélé que le 
relèvement isostatique jouerait un rôle important dans l’évolution des berges maritimes de la 
côte est de la baie James. La topographie des différentes stations module la réponse de la 
zostère face au relèvement isostatique. Ainsi, l’impact du relèvement isostatique sur la zostère 
dépend également du profil de la pente, de l’hydrodynamique locale, ainsi que du degré de 
protection qu’offre la station contre l’effet des vagues, du vent et de la glace (Lalumière et 
Lemieux, 2002).  

Il y aurait eu un relèvement d’environ 11,7 cm entre 1969 et 1982, ce qui aurait permis 
l’expansion de la végétation vers l’ouest d’environ 150 m (Roche ltée, 1982). De plus, une 
analyse du niveau des eaux de la station marégraphique de Churchill dans la baie d’Hudson 
(Anctil, 1999, tiré de Lemieux et coll., 1999) a indiqué que le niveau d’eau a connu une baisse 
généralisée entre 1962 et 1998 qui a été attribuée au relèvement du continent. De plus, le 
marnage moyen se situait au sommet d’un cycle entre 1995 et 1999. Le marnage représente 
l’écart entre la marée haute et la marée basse, et varie de façon cyclique sur une période 
d’environ 19 ans (Anctil, 1999). Certains scientifiques considèrent que la combinaison d’un 
marnage élevé ainsi que d’un niveau d’eau qui n’a jamais été aussi bas aurait pu encourager la 
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mise en place de conditions hydrodynamiques adverses à la croissance de la zostère (Lemieux 
et coll., 1999). Le niveau moyen de l’eau à la station marégraphique de Churchill au Manitoba 
semblait s’être stabilisé entre 1992 et 2003 (Lemieux et Lalumière, 2004). Par contre, une 
réévaluation du niveau de relèvement isostatique enregistré à Churchill indiquait que la hauteur 
topographie aurait augmenté à un taux moyen de 11.4 mm/année entre 1996 et 2001, tandis 
que la hauteur relative du niveau de la mer aurait diminué à un taux moyen de 9.72 mm/année 
entre 1940 et 2001 (Wolf et coll., 2006).Le suivi de la zostère marine réalisé par Hydro-Québec 
a indiqué une baisse dans l’abondance de la zostère poussant en faible profondeur (0,5 mètre) 
ainsi que la disparition ou la diminution des herbiers dans certaines baies à pente très faible 
(Lemieux et Lalumière, 2002). De plus, une étude menée par Hydro-Québec entre 1991 et 
2000, afin de vérifier la présence de changements à court terme sur la végétation causés par le 
relèvement isostatique, a révélé la présence d’une avancée importante et rapide de la 
végétation vers la mer ainsi que des changements dans les espèces colonisant le marais. Le 
relèvement isostatique pourrait expliquer une partie des changements constatés (Lemieux et 
coll., 1999; Lalumière et Lemieux, 2002; HQ et Genivar, 2005). 

Certains scientifiques rejettent l’hypothèse du relèvement isostatique pour expliquer le déclin de 
la zostère à la baie James parce qu’ils considèrent que le déclin survenu à la baie James est 
trop rapide pour être expliqué principalement par un long processus géologique tel que le 
relèvement isostatique. Le relèvement isostatique peut effectivement occasionner un stress 
pour les zostères situées à la limite inférieure du niveau de profondeur qu’ils peuvent tolérer. 
Cependant, ils considèrent que les pertes observées dans les herbiers à des profondeurs de 1 
et de 2 mètres ne pourraient pas être attribuées à de faibles diminutions de la profondeur de 
l’eau résultant du relèvement isostatique étant donné que ces nouvelles profondeurs se situent 
encore dans des limites adéquates pour le développement des herbiers (Short, 2008). 

Changements au régime hydrologique des eaux côtières 

La réduction de la salinité des eaux côtières ainsi que l’augmentation de la turbidité causées par 
les modifications du débit d’eau douce de La Grande Rivière sont les deux changements 
principaux survenus dans le régime hydrologique des eaux côtières qui ont été identifiés 
comme étant des causes possibles du déclin de la zostère à la baie James. 

Selon des experts du NTK et de la Société Makivik, les changements saisonniers dans les 
régimes hydrologiques de La Grande Rivière ainsi que du Fleuve Nelson (qui fournissent de 50 
à 60% du débit des tributaires des baies James et d’Hudson pendant les mois de décembre à 
avril) perturbent les écosystèmes marins de la baie d’Hudson de façon générale (Commission 
fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 2006). Dans le rapport de la 
Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, on peut prendre 
connaissance de l’avis de Pêches et Océans Canada qui mentionne qu’une meilleure 
connaissance scientifique des facteurs qui déterminent l’océanographie physique et biologique 
des baie James et d’Hudson est nécessaire afin d’évaluer l’impact des modifications du débit de 
La Grande Rivière sur l’écosystème marin et les ressources de ces baies. La Commission a 
considéré qu’aucune preuve n’excluait la possibilité que l’exploitation des centrales du 
complexe La Grande ait eu un impact sur les herbiers de zostère marine de la côte est de la 
baie James (Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 
2006). 
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Réduction de la salinité  

Une cause potentielle pouvant expliquer le déclin de la zostère est la réduction de la salinité 
côtière causée par l’augmentation du débit et de la fréquence des décharges d’eau douce de La 
Grande Rivière vers la baie James.  

Une étude visant le suivi de la salinité des eaux côtières a été entreprise en 2006-2007 le long 
de la côte de la baie James au nord de l’embouchure de La Grande Rivière. Les résultats 
obtenus suggèrent l’existence d’un gradient de salinité dans la baie résultant de la dispersion du 
panache d’eau douce de La Grande Rivière (Short, 2008). Une étude antérieure réalisée pour la 
SEBJ en 1986 avait conclu que les herbiers situés le long de la côte est de la baie James 
n’étaient pas distribués selon un gradient de salinité (Lalumière, 1986). 

Même s’il n’existe pas d’études traitant de l’effet à long terme d’une diminution de la salinité sur 
la croissance et la survie de la zostère (Short, 2008), des études (Biebl et McRoy, 1971; 
Pinnerup, 1980; Burdick et coll., 1993; Baden et Bostrom, 2001; Thom et coll., 2003; Thorhaug 
et coll., 2006) suggèrent que des périodes prolongées d’exposition à des eaux salées diluées 
au cours de la saison de croissance résulteraient en une diminution de la croissance et de 
l’abondance de la zostère (Short, 2008). L’application de différents traitements de salinité en 
laboratoire sur la zostère marine a permis de constater qu’une salinité inférieure à 5 ppm 
réduisait la croissance des feuilles et la biomasse des zostères, et une salinité de 0 ppm était 
létale après deux mois d’exposition (Short, 2008). Un ralentissement du développement signifie 
également une diminution de l’énergie qui peut être investie dans la production de la biomasse 
souterraine, c’est-à-dire dans les réserves énergétiques qui permettent à la zostère de survivre 
pendant l’hiver (Short, 2008).  

L’augmentation du débit de La Grande Rivière ainsi que les fluctuations saisonnières du débit 
risquent de réduire la salinité des eaux côtières qui baignent les herbiers et ainsi perturber la 
croissance de la zostère marine. En 1998-1999, des modifications particulièrement importantes 
ont été apportées au débit de La Grande Rivière. Avant 1998, les débits les plus importants 
étaient enregistrés au cours de l’hiver. Entre octobre 1998 et septembre 1999, il y a eu une 
diminution dans les débits hivernaux, tandis que les débits estivaux ont augmenté de plus de 1 
000 m3/s comparativement à l’année précédente. En mai 1999, le niveau d’eau atteignait une 
amplitude de 2 mètres, ce qui était anormalement élevé, puisque l’amplitude était normalement 
de 1,5 mètre en été (Saucet, 2002). Les niveaux d’eau reflètent les variations du débit. En 2000, 
les débits estivaux étaient demeurés élevés (Short, 2008). Ces apports d’eau douce 
supplémentaires se sont produits au début de la saison de croissance de la zostère, ce qui peut 
avoir affecté la santé et la répartition des herbiers lors d’une période critique pour leur 
développement (Short, 2008). Selon certains scientifiques, tous ces changements pourraient 
avoir déclenché le déclin massif des zosteraies constaté le long de la côte de la baie James en 
1998-1999 (Short, 2008).  

De plus, l’augmentation du débit de La Grande Rivière peut entraîner la diminution de la 
croissance de la zostère dans la glace, en raison des salinités réduites à l’interface glace-eau à 
l’intérieur du panache d’eau douce, et ce sur de plus grandes superficies (Ingram, 2006). De 
plus, les experts du NTK considèrent que la réduction de la salinité des eaux côtières pourrait 
avoir un impact sur la durée du couvert de glace hivernal sur la baie. Un couvert de glace 
prolongé signifie que la zostère est prisonnière sous la glace pendant un plus long laps de 
temps au cours de l’année, ce qui réduit son activité photosynthétique et par conséquent, sa 
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croissance. Pour pouvoir survivre toute l’année, il est essentiel que les plants de zostère 
croissent rapidement et puissent utiliser pleinement la lumière disponible en juin et en juillet 
pour faire la photosynthèse (Short, 2008). Un autre expert consulté (Gratton, 2006) dans le 
cadre de l’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert considère que la variabilité 
climatique serait le facteur le plus important pour expliquer la variabilité du couvert de glace, 
conclusion appuyée par les travaux de Gagnon et Gough (2005). ll est cependant d’avis tout 
comme un second expert consulté sur le sujet (Ingram, 2006) qu’il faudrait mettre en relation les 
variations de couverture de glace avec les variations des débits et des variations climatiques 
afin mieux évaluer le rôle de chacun de ces facteurs sur la durée du couvert de glace. Ingram 
considère également que des travaux comparatifs réalisés dans des régions qui ne sont pas 
influencées par des changements de débit pourraient permettre de mieux comprendre les 
facteurs expliquant ce déclin (Ingram, 2006). 

Augmentation de la turbidité 

Un accroissement de la turbidité causé par une augmentation de la concentration de sédiments 
en suspension dans la colonne d’eau pourrait potentiellement expliquer le déclin de la zostère 
marine à la baie James. Une augmentation des particules en suspension diminue la clarté de 
l’eau. Or, une eau claire est nécessaire pour optimiser le développement de la zostère 
puisqu’elle permet à plus de lumière d’atteindre la colonne d’eau plus en profondeur. La 
pollution par les nutriments et les sédiments en suspension, qui ont tous deux pour effet de 
diminuer la clarté de l’eau, constituent les deux principaux facteurs qui menacent les herbiers 
de zostère marine à travers l’ensemble de son aire de répartition (Short, 2008).  

Une augmentation des décharges d’eau douce dans la baie James peut entraîner une 
augmentation des sédiments en suspension dans les eaux côtières où pousse la zostère 
marine (Short, 2008). Une étude réalisée à l’embouchure de la Grande Rivière de la Baleine a 
démontré que les concentrations de matières particulaires et organiques étaient positivement 
corrélées au débit et que les eaux de la rivière étaient moins concentrées en éléments nutritifs 
que les eaux côtières de la baie suite à la débâcle printanière (Hudon et coll., 1996). Toutefois, 
Short note qu’une augmentation des sédiments en suspension n’est pas manifeste dans les 
eaux côtières de la baie James, et qu’elle est habituellement associée à une croissance du 
développement industriel et de la population humaine, ce qui n’est pas le cas à la baie James 
(Short, 2008). Selon Short, les informations recueillies jusqu’à maintenant ne permettraient pas 
de déterminer s’il y a eu une augmentation des sédiments en suspension causée par l’érosion 
des berges de La Grande Rivière et si cet apport supplémentaire pourrait réduire la productivité 
des herbiers de zostère à l’intérieur du panache de la rivière (Short, 2008). L’étude de Hudon et 
coll. (1996) indique également que les rivières se déversant dans la toundra vers les baies 
d’Hudson et d’Ungava transportent normalement une charge spécifique de carbone organique 
dissous moitié moindre que celle des rivières se déversant dans des bassins forestiers vers le 
Golfe du Saint-Laurent. Toutefois, l’étude d’impact environnemental du projet de la Centrale de 
l’Eastmain-1-A et de la dérivation Rupert rapporte que les phénomènes d’érosion sont déjà bien 
actifs sur les rives de La Grande Rivière en aval de la centrale La Grande-1 et constituent une 
préoccupation importante du milieu. Hydro-Québec prévoyait l’installation de tapis granulaires 
dans certains tronçons afin de diminuer la charge sédimentaire de la rivière, particulièrement au 
niveau de Chisasibi. Un programme de suivi de l’érosion des berges de la Grande Rivière en 
aval de l’aménagement La Grande-1 était également prévu (Hydro-Québec, 2004).  
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Des représentants de la nation crie de Chisasibi ont observé une diminution de la clarté de l’eau 
de La Grande Rivière. Ils attribuent l’augmentation de la turbidité à l’érosion et aux glissements 
de terrain qui sont observés le long de la rivière et qui créent de la matière en suspension dans 
la rivière, particulièrement en hiver. De telles situations n’étaient pas observées auparavant 
(CPPO, 2008). Lors des entrevues tenues avec la communauté crie de Chisasibi les 25 et 26 
février 2013, les participants ont de nouveau formulé leur inquiétude quant à la qualité de l’eau 
de La Grande Rivière qu’ils ont décrite comme étant très troublée. Selon eux, la turbidité de 
l’eau représenterait une cause importante du déclin actuel de la zostère marine à la baie 
James. Ils considèrent que les accumulations de vase en provenance des réservoirs pourraient 
causer cette turbidité (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). 

 
2.4 État des herbiers de zostère marine sur la côte est de l’Atlantique et causes 
des déclins observés  

La zostère marine est en déclin dans plusieurs régions de l’est de Canada et du nord-est des 
États-Unis. Les déclins sont plus fréquemment rapportés dans les régions du sud et sont 
souvent reliés à une dégradation de la qualité de l’eau. Les herbiers situés dans les régions 
situées plus au nord connaissent généralement un déclin moins dramatique (Neckles et coll., 
2009). 

La diminution de la zostère marine a été attribuée en grande partie à l’enrichissement excessif 
de son milieu par l’azote. Une telle situation stimule la prolifération du phytoplancton ainsi que 
des algues filamenteuses telles qu’Ulva et Enteromorpha qui ont le potentiel de remplacer les 
graminées marines en tant que plantes dominantes des eaux eutrophes (Ward et coll., 2005). 
Sur la côte est américaine, beaucoup d’efforts ont été investis afin d’obtenir des seuils critiques 
d’azote sous lesquels la survie de la zostère est menacée. Ces seuils ne sont pas transférables 
d’une région à l’autre. Pour les estuaires situés au sud de la région de la Nouvelle-Angleterre, 
on prévoit des pertes de 50% pour les plants de zostère marine exposés à des charges d’azote 
dépassant le seuil moyen de 50 kg azote/ha/année, et des pertes de plus de 75% lorsque les 
charges sont supérieures à 100 kg/ha/année (Neckles, 2009). La côte est américaine compte 
quelques exemples de cas où les herbiers de zostère ont pu être récupérés suite à une 
amélioration de la qualité de l’eau, comme par exemple à Tampay Bay en Floride, ainsi que 
trois cas au Massachusetts (Boston Harbour, New Bedford Harbor et Gloucester Harbor; 
Neckles et coll., 2009). 

Les provinces maritimes de l’est du Canada connaissent un déclin généralisé dans la 
distribution et l’abondance des herbiers de zostère marine. Aucun facteur unique n’a pu être 
identifié pour expliquer ce déclin régional (Hanson, 2004). L’invasion par le Crabe vert, la 
dégradation de la qualité de l’eau et l’aquaculture sont les principales causes pouvant expliquer 
le déclin des herbiers de zostère dans quelques régions du Nouveau-Brunswick et de la 
Nouvelle-Écosse. Le déclin le plus dramatique observé dans les maritimes est celui de la perte 
de 95% des herbiers de zostère à Antigonish Harbour en Nouvelle-Écosse, entre 2000 et 2001. 
Le déclin a été attribué à la présence du Crabe vert (Seymour et coll., 2002, tiré de Hanson, 
2004). Les déclins observés dans quelques estuaires de l’Île-du-Prince-Édouard seraient 
principalement attribuables à la diminution de la qualité de l’eau (eaux estivales plus chaudes, 
décharges supplémentaires d’azote issues des eaux de ruissellement agricoles, et 
augmentation des sédiments issus de l’érosion) et dans certains cas à l’invasion par le Crabe 
vert. Ce dernier pourrait également troubler la stabilité des herbiers de Terre-Neuve où sa 
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présence a été récemment détectée (Neckles et coll., 2009). Les herbiers des régions de Terre-
Neuve et du Labrador n’auraient pas subi de déclins majeurs (Hanson, 2004). Mis à part les 
herbiers de la baie James, les herbiers québécois se développant dans l’estuaire et le golfe du 
Saint-Laurent seraient stables ou en augmentation depuis les vingt dernières années (Neckles 
et coll., 2009). Au cours de cette période, il y a eu une augmentation marquée de la distribution 
de la zostère dans le secteur de Manicouagan où de nouveaux herbiers ont même été formés 
(Martel et coll., 2009). 

Dans l’Est du Canada, on ne dispose pas de bases de données suffisamment importantes pour 
évaluer adéquatement l’évolution de l’état de santé des herbiers de zostère marine au cours 
des dernières décennies (Hanson, 2004). Récemment, la division de la Gestion des Océans et 
les Secteurs maritimes de Pêches et Océans Canada, région du Québec, en collaboration avec 
des partenaires externes a créé un Réseau de suivi de la zostère (RSZ) qui a démarré en 2005. 
Ce réseau concerne seulement les herbiers des régions côtières du Saint-Laurent. Un réseau 
communautaire est aussi présent dans la région du sud du golfe du Saint-Laurent, soit le 
Programme communautaire de surveillance aquatique (PCSA) soutenu par Pêches et Océans 
Canada (région du Golfe), officiellement lancé depuis 2004. Ce programme se concentre sur les 
estuaires des Maritimes (Nellis et coll., 2012).  Au niveau mondial, il existe deux réseaux de 
suivi de la zostère, soit Seagrass Net (participants répartis mondialement) et Seagrass-Watch 
(participants répartis autour de l’océan indien). 

Devant le déclin incessant des herbiers de zostère de l’Est du Canada, il devient de plus en 
plus nécessaire d’identifier les causes de ces déclins ainsi que leurs conséquences sur les 
écosystèmes (Hanson, 2004). Selon plusieurs experts, la protection des herbiers existants et 
l’amélioration des conditions environnementales permettant leur restauration et leur 
recouvrement deviennent de plus en plus essentielles (Neckles et coll., 2009). 

 
3. Abondance et distribution de la sauvagine et des autres 
oiseaux aquatiques 

Au cours des dernières années, la communauté crie vivant sur la côte est de la baie James a 
remarqué une diminution dans l’abondance des oies migratrices et des oiseaux aquatiques 
retrouvés le long de la côte (McDonald et coll., 1997; CPPO, 2008; Consortium Waska-Genivar, 
2011). Les informations disponibles concernant les changements observés dans les populations 
de sauvagine et de canards de mer à la baie James proviennent principalement des 
témoignages recueillis chez la communauté crie.  

Oiseaux aquatiques 

Avant l’avènement des changements écosystémiques observés à la baie James, le Plongeon 
catmarin comptait parmi les espèces chassées prisées en raison de son attrait culinaire 
(Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). Aujourd’hui, le Plongeon catmarin n’est plus 
chassé à Chisasibi parce qu’il n’est plus observé. Selon les membres de la communauté crie, 
l’espèce ne fréquenterait plus les mêmes secteurs en raison des modifications subies par  La 
Grande Rivière. Les participants cris interrogés ont mentionné que cette espèce avait l’habitude 
de suivre la glace, qui maintenant fond trop vite. En effet, l’absence de glace sur la rivière vers 
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la fin avril expliquerait pourquoi elle ne s’y arrête plus (Commission fédérale d’examen du projet 
Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 2006). Auparavant, les Plongeons catmarins arrivaient à la 
baie James à la fin mai après le passage des oies en migration. Ils suivaient les Sternes 
arctiques qui migraient également vers le Nord au cours de la même période (McDonald et coll., 
1997). Les Cris rapportent également que les Sternes arctiques ne sont plus observées 
aujourd’hui en raison de la perte des herbiers de zostère marine qui fournissaient un habitat aux 
poissons qui leur servaient de nourriture (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). 
Autrefois, les Macreuses à front blanc fréquentaient également le secteur, mais ce ne serait 
plus le cas aujourd’hui (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). 

Bernache du Canada 

Selon Curtis et Allen (1976), la Bernache du Canada était l’espèce d’oie la plus abondante le 
long de la côte québécoise de la baie James au début des années 1970. Les représentants de 
la communauté crie qui ont été interrogés au fil des années sont d’avis que le corridor 
migratoire emprunté par les Bernaches du Canada de la population de l’Atlantique (Short 
necks) a été dévié vers l’est (McDonald et coll., 1997; Commission fédérale d’examen du projet 
Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 2006; Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). Cette 
hypothèse n’a cependant pas été étudiée (Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-
1-A et dérivation Rupert, 2006). Certains Cris sont d’avis que les effectifs de bernaches auraient 
diminué le long des côtes depuis 1988 (McDonald et coll., 1997), tandis que d’autres ont 
observé un déclin trois ans suivant la mise en place du projet hydroélectrique en 1975 
(Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). Les bernaches voleraient davantage vers 
l’intérieur des terres et certaines fréquenteraient les réservoirs créés par le complexe 
hydroélectrique (Commission fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 
2006). Elles seraient notamment observées à Brisay, aux environs du réservoir Caniapiscau 
(Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). D’ailleurs, Hydro-Québec a noté une 
augmentation du nombre de bernaches observées dans le secteur des réservoirs (Commission 
fédérale d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 2006). Certaines bernaches 
voleraient encore le long de la côte, mais sans s’y arrêter, et voleraient davantage vers le large 
qu’auparavant (McDonald et coll, 1997). Les Cris de Chisasibi mentionnent qu’ils observent 
parfois ces oies au printemps selon un mouvement nord-sud. Il s’agirait des individus, qui, 
parvenus trop hâtivement sur leur aire de nidification, rebroussent chemin pour se nourrir plus 
au sud (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). Un membre de la communauté crie 
mentionne que la dernière bonne chasse de bernaches a eu lieu il y a environ quatre ans. 
Lorsque ces oies ont cessé de passer par Chisasibi, elles ont été remplacées par la population 
résidente, soit les bernaches résidentes (Long neck : Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 
2013). Ces oies effectuent une migration de mue qui est plus tardive, soit en juin (McDonald et 
coll., 1997; Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). Elles arrivent en grand nombre le 
long des côtes, de l’embouchure des rivières et sur les îles des baies (McDonald et coll., 1997). 
Il s’agirait désormais de la seule population de bernaches à passer par Chisasibi. Elles n’étaient 
pas observées dans le secteur de Chisasibi à l’époque où la zostère marine était retrouvée en 
abondance. Ces oies sont chassées malgré que leur goût ne soit pas apprécié auprès de la 
communauté crie (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). La communauté crie note 
également que les saisons de chasse ont raccourci. À l’automne, les oies quittent plus tôt vers 
le sud (McDonald et coll., 1997; Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). Des 
déplacements de Bernaches du Canada (Short necks) sont encore observés dans le secteur de 
Chisasibi, mais ce sont seulement des adultes et ils sont présents en faible nombre (Entrevue, 
communauté crie de Chisasibi, 2013). 
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En Nouvelle-Écosse, il existe un exemple de cas où le déclin de la zostère a causé une 
diminution des effectifs de Bernaches du Canada migratrices dans la province. Au cours de la 
migration automnale, une population importante de Bernaches du Canada transitait par le nord 
de la Nouvelle-Écosse et passait l’hiver au sud de la province. Ces oies se nourrissaient 
intensément dans les herbiers de zostère. En 2001, il y a eu un déclin important de la zostère 
marine à Antigonish Harbour attribué à l’invasion du Crabe vert dans l’estuaire, et qui s’est 
accompagné d’une réduction de 50% des effectifs de bernaches qui s’y retrouvaient 
normalement lors de la migration automnale. Ce déclin s’est produit en même temps sur les 
aires d’hivernage et ceci pour quelques hivers.  Par contre, la diminution de la population 
migratrice est probablement le résultat d’un temps de résidence réduit dans l’estuaire plutôt 
qu’un déclin dans le nombre total de migrateurs (Seymour et coll., 2002). 

Bernache cravant 

Parmi les espèces d’oies qui fréquentent la baie James, la Bernache cravant est l’espèce la 
plus étroitement liée aux fluctuations dans l’abondance et la répartition de la zostère marine. La 
Bernache cravant était reconnue pour fréquenter la côte est de la baie James lors de ses 
migrations printanières et automnales afin de profiter de ses herbiers de zostère marine qui 
constituent sa source d’alimentation préférée (Reed et coll., 1998). Aujourd’hui, la diminution de 
ses effectifs sur la côte est de la baie James pourrait être le résultat découlant du déclin de la 
zostère marine (Entrevue, communauté crie de Chisasibi, 2013). Il n’y a pas d’étude qui 
permette de déterminer si le déclin survenu en 1998-1999 dans les herbiers de zostère sur la 
côte est de la baie James a entraîné une diminution des populations de Bernaches cravants. 
D’ailleurs, il n’existe aucun suivi à long terme de l’état de la population de Bernaches cravants 
fréquentant la baie James. Les Cris interrogés à Chisasibi par Hydro-Québec en octobre 1999 
ont mentionné que les bernaches ne s’étaient pas arrêtées longtemps pour se nourrir le long de 
la côte est de la baie James lors de l’automne. Elles restaient pour la nuit puis repartaient 
aussitôt. Les bernaches semblaient en mauvaise condition physique et les routes migratoires 
semblaient avoir changé, les oiseaux volant davantage vers l’intérieur des terres (Lemieux et 
coll., 1999).  

La population de l’Amérique du Nord est divisée en quatre sous-populations. La Bernache 
cravant qui est observée à la baie James fait partie de la population de l’Atlantique (figure 11). 
Au Québec, elle est considérée comme un migrateur régulier, mais un nicheur exceptionnel. 
Elle niche dans le Bas et le Moyen Arctique, en particulier sur les îles de Baffin et de 
Southampton, ainsi que sur les côtes du bassin Foxe où elle débute la ponte vers la mi-juin. Elle 
hiverne sur la côte est de l’Atlantique, du Massachusetts à la Caroline du Nord (Reed et coll., 
1995, 1998).  
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Figure 11 : Répartition des quatre sous-populations de Bernaches cravants en Amérique du 
Nord (tiré de Reed et coll., 1998 : http://bna.birds.cornell.edu/bna/species/337). 

Population de l’Atlantique 

Étant donné le lien intime existant entre la zostère marine et la Bernache cravant, ainsi que 
leurs déclins tous deux constatés à la baie James, l’évolution des habitudes alimentaires de la 
Bernache cravant ainsi que le bilan des informations disponibles sur la tendance de ses 
populations au cours des dernières décennies sont décrits dans les prochaines sections.  

Régime alimentaire  

La zostère marine constitue la nourriture privilégiée par la Bernache cravant en dehors de la 
saison de reproduction (Reed et coll., 1998). Ses populations sont donc largement déterminées 
par la répartition et l’abondance de la zostère marine (Ward et coll., 2005). Or, la Bernache 
cravant peut se nourrir également d’autres espèces de graminées (particulièrement Ruppia 
maritima), d’algues vertes (spécialement la laitue marine Ulva lactuca et Enteromorpha) ainsi 
que de certaines plantes poussant dans les marais salés (notamment Spartina alterniflora). Les 
algues vertes dominent la diète de la population de l’Atlantique sur son aire d’hivernage (Ward 
et coll., 2005). Sur ses sites de nidification et de mue, elle se nourrit de graminées, d’herbacées 
et de mousses (Reed et coll., 1998).  

 

http://bna.birds.cornell.edu/bna/species/337
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À la baie James 

La condition corporelle des femelles avant leur arrivée sur leurs sites de nidification exerce une 
certaine influence sur leur succès reproducteur. Les réserves corporelles permettent de fournir 
11 et 22% des besoins énergétiques requis respectivement par les mâles et les femelles au 
cours de la période d’incubation (Ankney, 1984, tiré de Reed et coll., 1998). Les réserves 
énergétiques que les Bernaches cravants auront accumulées avant de parvenir sur leur site de 
nidification, notamment le long de la baie James, sont donc essentielles. Une étude a démontré 
que plusieurs Bernaches cravants comptaient sur la nourriture consommée à la baie James afin 
d’accumuler les réserves nécessaires pour compléter leur migration printanière et pour assurer 
un bon succès reproducteur (Vangilder et coll., 1986, tiré de Benoit et coll., 1996). La zostère 
marine ne contient pas un niveau élevé de protéines, mais fournit une bonne quantité d’énergie 
pour répondre aux besoins liés à la migration. Toutefois, les plantes situées plus au nord, tel 
qu’à la baie James (40-50ºN), ont un contenu énergétique plus élevé que celles du sud (20-
30ºN). Il est néanmoins possible que les Bernaches cravants préfèrent se nourrir dans les 
herbiers de zostère en raison de leur grande disponibilité plutôt que pour leur valeur 
nutritionnelle (Reed et coll., 1998). 

Une étude menée en 1990-1991 sur la côte nord-est de la baie James a démontré que la 
Bernache cravant utilisait exclusivement ou presque les herbiers de zostère marine au cours 
des migrations printanière (99,8% du poids sec de toute la nourriture ingérée) et automnale 
(95% du poids sec de toute la nourriture ingérée). Au cours de l'inventaire aérien du 6 juin 1990 
dans la baie Of Many Islands, plus de 95% des 150 Bernaches cravants observées se 
trouvaient dans le microhabitat zosteraie-estran, les autres étaient dans les zones d'eau libre 
adjacentes à ces herbiers (Reed et coll., 1996). Une autre série d’inventaires menée aux 
printemps 1994-1995 a confirmé que les herbiers de zostère constituaient les principales zones 
d’alimentation de la Bernache cravant. Les zones d’eau libre ainsi que les rives des îles et du 
continent étaient utilisées principalement pour le repos (Benoit et coll., 1996).  

Sur l’ensemble de son aire de répartition 

Avant l’épidémie de la maladie du dépérissement (wasting disease) qui a dévasté les zosteraies 
dans les années 1930, le régime alimentaire de la population de l’Atlantique était composé à 
85% de zostère marine. À la suite de cet événement majeur, leur régime a été modifié pour être 
constitué à 75% de laitue marine, tandis que la zostère ne représentait que 9% de leur diète 
(Cottam et coll., 1944, tiré de Ward et coll., 2005). Ce changement de diète a été remarqué par 
les chasseurs qui ont noté une détérioration du goût des bernaches consommées (Hanson, 
2004). 

Depuis les années 1970, la population de l’Atlantique a commencé à fréquenter davantage 
l’intérieur des terres afin de consommer des plantes herbacées retrouvées dans les cultures 
ainsi que le trèfle retrouvé sur les terrains de golf en hiver. Toutefois, à peine 5% des 
Bernaches cravants intégreraient des plantes cultivées à leur régime alimentaire tandis qu’elles 
sont sur leurs aires d’hivernage. De plus, les sites fréquentés à l’intérieur des terres sont 
généralement situés à proximité de la côte (Ward et coll., 2005). En effet, contrairement à la 
plupart des espèces d’oies, la Bernache cravant dépend toujours des habitats marins et des 
plantes indigènes situées en zone intertidale en dehors de la saison de reproduction, 
particulièrement la zostère marine, puis la laitue de mer (Ulva lactuca). Celle-ci est devenue une 
source de nourriture importante sur les sites de migration et d’hivernage, particulièrement à 
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New York et au New Jersey. L’abondance et la disponibilité grandissantes de cette macroalgue, 
concomitantes avec la perte et la dégradation de la zostère marine le long de la côte 
américaine, aurait entraîné une nouvelle dépendance de la population de l’Atlantique à cette 
algue (Reed et coll., 1998; Ward et coll., 2005). 

Parmi les quatre populations de Bernaches cravants, la population de l’Atlantique ainsi que 
celle de l’est de l’Extrême-Arctique sont celles qui ont subi la plus grande détérioration de leurs 
habitats sur leur aire d’hivernage, et également celles qui ont fait preuve de plus de plasticité 
quant à leur comportement alimentaire (Ward et coll., 2005). Les deux autres populations, soit 
la Bernache cravant noire et celle de l’ouest de l’Extrême-Arctique, sont davantage 
dépendantes de la zostère marine sur leur aire d’hivernage, probablement parce que cette 
plante est de deux à trois fois plus largement répandue sur la côte du Pacifique que le long des 
côtes Atlantique de l’Amérique du Nord et de l’Europe de l’Ouest (Green et Short, 2003). 

État de la population 

Puisqu’il n’existe aucun suivi à long terme de la population de Bernaches cravants fréquentant 
la côte est de la baie James, il n’est pas possible d’évaluer précisément l’évolution de ses 
effectifs au fil des années. Les informations disponibles proviennent de quelques études 
ponctuelles menées à la baie James au cours des dernières décennies, ainsi que du savoir 
traditionnel autochtone.  

Toutefois, la population totale de l’Atlantique, incluant les individus qui sont susceptibles de 
fréquenter la baie James lors des périodes migratoires, bénéficie d’un suivi à long terme. 
Depuis 1955, elle fait l’objet d’une évaluation annuelle par le U.S. Fish and Wildlife Service sur 
son aire d’hivernage. Des inventaires aériens et au sol sont réalisés à chaque mois de janvier. 
Depuis 1976, un indice de productivité basé sur le calcul du ratio jeunes/adulte est également 
produit en novembre. Il est à noter que ces inventaires ne sont pas très précis parce qu’ils 
consistent habituellement en un seul décompte annuel et ne considèrent pas les variations dans 
le climat ou la phénologie saisonnière (Reed et coll., 1998). Toutefois, ils sont considérés 
comme un bon indice des fluctuations à long terme subies par la population. Il n’existe pas de 
suivi de la productivité de la population sur les aires de nidification (Castelli et coll., en 
préparation).  

Historique de l’état de la population et utilisation des différents habitats de la côte 
nord-est de la baie James  

Avant 1930, la population globale de Bernaches cravants de l’Atlantique était probablement de 
l’ordre de 300 000 individus (Reed, 1977). Durant les années 1930, la maladie du 
dépérissement de la zostère a décimé 90 % des zosteraies le long de la côte Atlantique de 
l’Amérique du Nord et de l’Europe. Les zosteraies ont mis trois décennies à se rétablir et 
certains milieux qui avaient été dominés par la zostère n’ont pas pu être recolonisés (Short et 
coll., 1988; MPO, 2009). Par conséquent, les effectifs de Bernaches cravants ont 
considérablement diminué. Seulement 10% de la population aurait survécu au cours de l’hiver 
1933-1934. Les effectifs ont augmenté au cours des années suivant le rétablissement 
progressif de la zostère et la mise en place d’un moratoire sur la chasse entre 1933 et 1952 
(Ward et coll., 2005). Les bernaches se sont déplacées vers le nord dans des régions où la 
zostère était plus abondante et/ou ont adopté des sources de nourriture alternatives (Cottam et 
coll, 1944, tiré de Ward et coll., 2005; Reed et coll., 1998). Le manque de nourriture aurait 
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expliqué la mort de certains individus, mais le déclin de la population de l’Atlantique aurait été 
causé principalement par la réduction dans l’effort de reproduction des adultes dénutris (Kirby et 
Obrecht, 1982, tiré de Ward et coll., 2005). Les effectifs de Bernaches cravants se seraient 
rétablis au milieu des années 1950 (Atlantic Flyway Council, 2002, tiré de Ward et coll., 2005). 

De mauvaises années de reproduction en 1971 et en 1972 conjuguées à une surexploitation de 
l’espèce auraient fait décliner la population au cours de l’hiver 1972-1973 (Lemieux et coll., 
1999). Des inventaires aériens ont été entrepris sur la côte québécoise de la baie James entre 
1972 et 1975 afin de dénombrer la sauvagine, dont la Bernache cravant. Des données très 
variables ont été obtenues selon les années et les secteurs survolés. Au printemps, les 
Bernaches cravants étaient demeurées à la baie James pour une période de deux semaines 
entre la seconde moitié de mai et le début de juin. La baie de Rupert représentait le site le plus 
fréquenté (2 300 individus). À l’automne, les premiers individus étaient arrivés à la fin août, 
tandis que le nombre de Bernaches cravants avait culminé à la mi-octobre. Les Bernaches 
cravants s’étaient retrouvées le long de tous les secteurs de la côte de la baie James. Le 
secteur le plus important était celui de Chisasibi (14 000 individus). On a estimé qu’il y avait eu 
entre 5 et 15 000 individus présents à la baie Dead Duck à l’automne (Curtis et Allen, 1976). On 
a également noté la présence de denses herbiers de zostère autour de Comb Islands et de 
Black Whale Island qui attiraient des centaines de Bernaches cravants à l’automne (Curtis et 
Allen, 1976). La zone située grossièrement entre la rivière Roggan et la Pointe Kakachischuan 
(englobant la baie Of Many Islands, la pointe Kakassituq et la pointe Attikuan) avait alors été 
considérée comme une zone d’une importance nationale en raison de ses vastes herbiers de 
zostère qui attiraient entre 10 000 et 20 000 Bernaches cravants chaque l’automne (Curtis et 
Allen, 1976).  

Curtis et Allen (1976) ont rapporté que la Bernache cravant n’était pas une espèce 
particulièrement prisée par les Cris au début des années 1970 et que les récoltes de l’espèce 
étaient variables. Les données du Native Harvest Reaseach entre 1973 et 1975 estimaient la 
récolte autochtone autour de 3 000  individus pour le printemps et de 5 000 individus pour 
l’automne (Curtis et Allen, 1976). Cependant, la récolte de Bernaches cravants à la baie James 
dans les années 1970 était plus importante au Québec qu’en Ontario (NHRC 1982 et 1988, 
tirés de Castelli et coll., en préparation). 

Au cours des hivers 1976-1977 et 1977-1978, des temps extrêmement froids ont frappé la côte 
est des États-Unis, provoquant le gel en profondeur des milieux intertidaux où pousse la zostère 
(Ward et coll, 2005). Des inventaires ont alors été entrepris au printemps 1977 afin d’estimer les 
pertes encourues. Les inventaires ont couvert la côte Atlantique du nord-est des États-Unis, les 
provinces maritimes du Canada, le golfe et l’estuaire du Saint-Laurent, la rive nord du lac 
Ontario, et les côtes de la baie James et de la baie d’Hudson. Un total de 35 313 Bernaches 
cravants ont été observées lors des inventaires réalisés dans le nord-est de l'Amérique du Nord 
en mai 1977. À la baie James, 3 544 Bernaches cravants avaient été dénombrées, dont 1 842 
du côté québécois (Reed, 1977). Ces résultats ont confirmé la présence d'un déclin de la 
population de Bernaches cravants de l'Atlantique à l'intérieur d'une période de six mois, en 
réponse au temps exceptionnellement froid de l’hiver précédent. Cet événement a plongé les 
Bernaches cravants dans la famine et a provoqué une baisse des deux tiers de sa population 
(Dupuis, 1977; Reed, 1995). Les jeunes étaient plus vulnérables face au manque de nourriture 
que les adultes (Reed et coll., 1998). Pour chacun de ces hivers, les bernaches ont réduit 
d’environ 30% leur utilisation des estuaires situés plus au nord pour fréquenter davantage les 
régions situées plus au sud où les milieux intertidaux n’étaient pas glacés. C’est au cours de 
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cette période que les bernaches de la population de l’Atlantique ont été observées pour la 
première fois à s’alimenter dans les champs cultivés et les terrains de golf (Hindman et 
Ferrigno, 1990, tiré de Ward et coll., 2005). La diminution de la nourriture disponible dans les 
années 1970 combinée à la pression de chasse et à la diminution du taux de recrutement de la 
population ont vraisemblablement causé un effondrement de la population, similaire à celui des 
années 1930. Les effectifs ont augmenté suite à ce déclin, passant de 42 000 oiseaux en 1979 
à 165 000 en 2003 (Ward et coll., 2005). 

Les inventaires hivernaux du USFWS indiquent que la population atteignait 185 000 individus 
en 1991-1992 (Reed et coll., 1998). Toutefois, suite à un faible succès reproducteur survenu en 
1992, la population a chuté à environ 100 000 individus en janvier 1993 (Reed, 1995).  
 
Des études menées sur la côte nord-est de la baie James au cours des printemps 1994 et 1995 
ont permis de mieux définir l'utilisation du littoral de la baie James par la Bernache cravant et 
d’estimer les effectifs de bernaches y séjournant au printemps. Quatre baies côtières ont été 
visitées, soient Dead Duck, Aquatuc, Of Many Islands et Kakassituq. Le 12 juin 1994, 507 
Bernaches cravants ont été dénombrées le long du littoral situé entre la rivière au Castor et la 
pointe Louis-XIV. Il s’agissait probablement d’une année exceptionnelle en raison de 
l’abondance et de la persistance de la glace. D’ailleurs, les inventaires hivernaux tenus en 
novembre 1994 indiquaient un faible pourcentage de juvéniles dans la population, suggérant 
une mauvaise saison de reproduction en 1994 (Benoit et coll., 1995). Globalement, les 
Bernaches cravants fréquentaient principalement le secteur situé au nord de La Grande Rivière. 
Les secteurs les plus utilisés étaient les baies Of Many Islands (secteur nord) et Dead Duck 
(secteur sud). Ces baies supportaient de grandes étendues d’herbiers de zostère et elles 
étaient partiellement libérées de glace. En 1995, la caractérisation de l’utilisation du littoral de la 
baie James par la Bernache cravant s’est poursuivie. Les Bernaches cravants en migration 
printanière ont utilisé intensément la côte nord-est. Au cours des inventaires réalisés les 2, 7 et 
8 juin, il a été estimé que plus de 12 000 individus séjournaient dans les habitats du littoral. Le 
premier inventaire réalisé le 2 juin 1995 a permis de dénombrer 4 300 Bernaches cravants, dont 
3 410 dans la strate nord, et 839 dans la strate sud. Les densités étaient comparables entre les 
deux strates, soit 509 et 577 individus/100 km2 respectivement. C’est lors du second inventaire 
effectué les 7 et 8 juin 1995 que les groupes étaient plus nombreux. Les populations avaient 
triplé, totalisant plus de 12 500 individus, dont 2 650 individus dans la strate sud et 10 227 
individus dans la strate nord. Les Bernaches cravants sélectionnaient clairement les herbiers de 
zostère marine (Benoit et coll., 1996). Lors des inventaires, elles ont été observées dans 
d’autres types d’habitats, notamment les zones d’eau libre, mais ce sont seulement les herbiers 
de zostère marine qui étaient sélectionnés de façon significative (Benoit et coll., 1996). Des 
inventaires aériens réalisés dans quatre baies côtières (Dead Duck, Aquatuc, Of Many Islands 
et Kakassituq) les 4 et 6 juin ont révélé que les baies Dead Duck et Of Many Islands 
soutenaient les plus grands effectifs de Bernaches cravants. Le 6 juin 1995, on comptait 1 187 
individus en moyenne par baie. La baie Aquatuc était de loin la moins fréquentée par les 
Bernaches cravants (Benoit et coll., 1995-1996). Les inventaires aériens printaniers de 1994-
1995 ont confirmé que le secteur d’étude compris entre les pointes Walrus et Kakachischuan, 
qui ne contient pas d’herbiers de zostère, n’était pas fréquenté par les Bernaches cravants en 
migration printanière (Benoit et coll., 1996). 

En 2005, un projet démarré par le Service canadien de la faune, région du Québec, dans le 
cadre de l’Initiative des écosystèmes du Nord a permis d’étudier les espèces récoltées par les 
Cris lors de la chasse de subsistance. Des chasseurs appartenant aux communautés de 
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Waskaganish, Wemindji et Mistissini ont été interrogés sur les espèces récoltées pendant deux 
(Mistissini) ou trois ans (Waskaganish et Wemindji). Pour chacune des communautés, environ 
une maison sur trois occupée par au moins un chasseur a été investiguée sur les espèces 
chassées par ses occupants au cours de l’année. La Bernache cravant représentait un faible 
pourcentage du nombre d’oiseaux récoltés par les Cris de la baie James en 2006 et 2008, soit 
moins de 0,3%. L’espèce de loin la plus chassée pour chacune des communautés et des 
années inventoriées était la Bernache du Canada qui représentait au moins la moitié du nombre 
total de prises. À tire de comparaison, le nombre de Bernaches cravants récoltées en 2006 et 
en 2008 était respectivement de 239 et de 49 individus pour l’ensemble des communautés 
interrogées, tandis que le nombre de Bernaches du Canada récoltées pour ces deux années 
était respectivement de 49 961 et de 48 293 individus. C’est à Wemindji que la plus grande 
récolte de Bernaches cravants avait été obtenue, et c’est en 2005 que le nombre maximal de 
prises avait été enregistré, soit 148 individus sur un total de 5 390 oiseaux récoltés (CTA et 
coll., 2009). Selon des enquêtes réalisées auprès de la communauté crie de Wemindji, les 
Bernaches cravants seraient peu recherchées parce qu'elles rendraient les Cris malades depuis 
près d’une vingtaine d'années (Peloquin, 2007 et Sayles, 2008).  

État actuel de la population  

Selon les données du U.S Fish and Wildlife Service (Klimstra et Padding, 2012), les effectifs de 
la population de l’Atlantique seraient relativement stables. En 2012, la population totale estimée 
était de 149 157 individus. Au cours des dix dernières années, les effectifs ont oscillé entre 
123 000 et 181 000 oiseaux. En 2011, la proportion de jeunes à l’automne était de 25% et le 
nombre moyen de jeunes par adulte était de 2.2 (voir figure 12). 

 

 

Figure 12: Tendance de la population de Bernaches cravants de l’Atlantique depuis les 
dernières décennies. A) Inventaires mi-hivernaux de Bernaches cravants réalisés sur la côte est 

A 

B 
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des États-Unis. B) Pourcentage de juvéniles par rapport aux adultes, dénombré au cours 
d’inventaires automnaux sur les aires d’hivernage sur la côte est américaine (données tirées de 
Klimstra et Padding, 2012). 

Bien que la population globale de Bernaches cravants de l’Atlantique semble relativement 
stable, les Cris de la baie James observent une diminution de la population qui fréquente la côte 
est de la baie James depuis les dernières années.  

En 2009, des chasseurs cris auraient mentionné que les Bernaches cravants seraient devenues 
rares le long de la côte est de la baie James au nord de la baie de Rupert au cours du 
printemps (Commentaires personnels de R. Cotter, tiré de Castelli et coll., en préparation). Lors 
des entrevues menées les 25 et 26 février 2013 à Chisasibi, les Cris ont déploré la diminution 
marquée des effectifs de sauvagine fréquentant la baie James au cours des migrations 
printanières et automnales, et ce depuis l’avènement du projet hydroélectrique La Grande en 
1975. Pour ce qui est spécifiquement de la Bernache cravant, les Cris mentionnent qu’il y avait 
beaucoup de Bernaches cravants lorsqu’il y avait de la zostère marine en abondance, soit 
autant que les Bernaches du Canada. Elles fréquentaient normalement le secteur de La Grande 
Rivière, mais depuis le projet du complexe La Grande, leur présence à Chisasibi est devenue 
rare. À titre d’exemple, un chasseur raconte que quatre Bernaches cravants ont été observées 
à environ 7 km au nord de Chisasibi il y  a de cela quelques années. Il s’agissait de la première 
observation à vie pour un jeune homme de Chisasibi. Dans le secteur de Louis XIV, un groupe 
important a été observé au printemps il y a environ deux ans. Les oies provenaient du sud-
ouest de la baie James et ont poursuivi leur migration sans s’arrêter (Entrevue, communauté 
crie de Chisasibi, 2013). 

Les effectifs de Bernaches cravants fréquentant la côte est de la baie James ne suivent pas 
nécessairement la même tendance que l’ensemble de la population dénombrée lors des 
inventaires hivernaux. Par exemple, une croissance importante des effectifs de la population de 
Bernaches du Canada a été observée entre 1996 et 2006, tandis qu’un déclin dans les prises a 
été observé par les chasseurs autochtones sur le territoire de Wemindji au cours de la même 
période (Peloquin et Berkes, 2009). Les changements observés par les chasseurs autochtones 
pourraient être expliqués notamment par des modifications dans le comportement de la 
sauvagine ou dans les habitudes de chasse. La possibilité que les Bernaches cravants aient 
modifié leur route migratoire au fil des années, afin de se nourrir dans d’autres secteurs suite au 
déclin de la zostère survenu à la baie James, n’est pas écartée. Cette possibilité a été 
clairement identifiée par des représentants de la communauté crie qui croient que les oies ont 
dévié leur trajectoire migratoire vers l’est (McDonald et coll., 1997; Commission fédérale 
d’examen du projet Eastmain-1-A et dérivation Rupert, 2006; Entrevue, communauté crie de 
Chisasibi, 2013). Il reste encore des lacunes quant aux corridors migratoires utilisés par la 
Bernache cravant. 

Routes migratoires   

Une étude télémétrique menée en 2002-2003 a permis de suivre les déplacements des 
Bernaches cravants sur leurs aires d'hivernage, de migration et de nidification. Au total, 59 
bernaches capturées le long de la côte-est américaine ont reçu un émetteur VHF (very high 
frequency) et 22 ont reçu un émetteur PTT (platform transmitting terminal). Les résultats de 
l'étude indiquent que les Bernaches cravants sont arrivées à la baie James en moyenne autour 
des 25 et 28 mai et sont reparties aux alentours du 12 et du 15 juin (Castelli et coll., en 
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préparation). La fin de la première semaine de juin correspondait au pic de la migration 
printanière sur la côte nord-est de la baie James (Benoit et coll., 1996). Au cours de cette étude, 
le secteur le plus utilisé au Québec était la baie de Rupert. Les Bernaches cravants suivies ont 
utilisé plus intensément la côte ouest de la baie James comparativement à la côte est (Castelli 
et coll., en préparation). La côte ouest de la baie James contient peu d’herbiers de zostère, 
mais contient d’autres habitats d’alimentation tel que ceux utilisés par les Bernaches cravants 
sur leur site de nidification. Lors des études télémétriques, les Bernaches cravants ont été 
observées en train de se nourrir dans les marais salées de l’île Akimiski au cours de la 
migration printanière (CPPO, 2008; Communication personnelle avec  Kenneth F. Abraham, 
2013). Par contre, l’utilisation de la côte est de la baie James par les Bernaches cravants en 
migration a été bien documentée dans les années 1990 (Benoit et coll., 1995,1996; Reed et 
coll., 1996). 

Migration printanière 

La population de l’Atlantique en migration printanière se distribue plus largement dans le sud du 
Québec qu’au cours de l’automne (Reed, 1995). Il existe deux corridors de migration, celui de 
l’est (la route côtière), puis celui de l’ouest.  

La route de l’est longe la côte de la Nouvelle-Angleterre vers le nord en passant par les 
maritimes, rejoint le golfe et l’estuaire du Saint-Laurent, puis passerait probablement par la 
rivière Saguenay avant d’aboutir à la baie James. L’étude télémétrique tenue en 2002-2003 
indique qu’une faible proportion des individus suivis a utilisé la route côtière passant par les 
maritimes. Considérant le déclin de la zostère marine observé le long de la route côtière (Green 
et Short, 2003), cette route migratoire pourrait être devenue moins avantageuse que la route 
plus directe passant par l’intérieur des terres (corridor de l’ouest), malgré qu’elle ne contienne 
pas de sites d’alimentation le long de la côte avant d’atteindre la baie James (Ward et coll., 
2005). Par contre, les observations de Bernaches cravants obtenues lors du SRIV (Suivi de la 
sauvagine des rives du Saint-Laurent) confirment la présence de l’espèce sur les deux rives de 
l’estuaire maritime, le golfe ainsi qu’en Gaspésie. Elle est également observée sur la Moyenne-
Côte-Nord, dans les régions de Sept-îles et des îles de Mingan (Brousseau et Lepage, 2013). 
La zostère marine retrouvée en abondance le long de l’estuaire et du golfe du St-Laurent 
explique pourquoi une partie de la population s’y arrête au printemps. 

Le corridor de l’est représente probablement une déviation du corridor migratoire emprunté par 
les Bernaches cravants dans les années 1930. Ce corridor consistait en une route côtière 
passant par les maritimes puis par la baie de Sept-îles, qui représentait à cette époque une 
halte importante en raison de ses riches herbiers de zostère marine. À partir de cette halte, les 
Bernaches cravants se dirigeaient vers les baies James et d’Ungava pour finalement rejoindre 
leur site de nidification dans le bassin Foxe (Lewis, 1937, tiré de Castelli et coll., en 
préparation). Cette route vers le nord-est ne serait plus utilisée (Castelli et coll., en préparation), 
possiblement en raison du déclin massif des zosteraies survenu le long de la route migratoire 
côtière et dans l’estuaire du St-Laurent dans les années 1930 (Erskine, 1988; Ward et coll., 
2005). Toutefois, il est intéressant de noter que des individus sont de nouveau observés aux 
environs de Sept-Îles (Reed et coll., 1998 et Reed, commentaires personnels, 2012). De plus, 
des travaux d’échantillonnage entrepris dans la zosteraie de Sept-Îles entre 2005 et 2010 
indiquent une diminution du nombre de tiges fructifères par rapport au nombre de tiges 
végétatives au cours des dernières années, ce qui pourrait suggérer qu’il y ait eu une diminution 
des facteurs de stress dans cette zosteraie (Nellis et coll., 2012). 
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Le second corridor, soit celui de l’ouest, origine des états du New Jersey et de New York, 
traverse les terres vers le confluent de la rivière des Outaouais et du fleuve St-Laurent, traverse 
dans certains cas le lac Abitibi, puis mène directement à la baie James. Dans le cadre de 
l’étude télémétrique de Castelli et coll. (en préparation), certains oiseaux se sont arrêtés dans la 
région du lac Champlain, de Montréal et du lac Saint-Pierre, pour ensuite survoler l’Outaouais et 
enfin, l’Abitibi-Témiscamingue et la Radissonie (Castelli et coll., en préparation). D’autres 
oiseaux ont fait un vol quasi direct entre leurs quartiers hivernaux et la baie James.  

L’étude télémétrique de Castelli et coll. (en préparation) a permis de confirmer que la côte de la 
baie James est fréquentée en migration. D’ailleurs, des inventaires réalisés dans la baie de 
Rupert en mai 2002 ont permis d’y dénombrer plus de 50 000 Bernaches cravants (Tecsult 
Environnement inc., 2004). La baie de Rupert, en raison de sa position géographique, 
constituerait le premier site d’alimentation disponible pour les Bernaches cravants suite à un 
premier effort de migration. À partir de là, les Bernaches cravants se déplaceraient vers le nord-
ouest de la baie James, pour finalement poursuivre vers le nord pour rejoindre leur site de 
nidification. La grande majorité des individus suivis au cours l’étude télémétrique se sont 
déplacés sur la côte ouest de la baie James et y sont demeurés jusqu’à leur départ pour la 
région du bassin Foxe afin d’y nicher (Castelli et coll., en préparation).  

Les 7 et 8 juin 1995, l’effectif migrateur de Bernaches cravants en déplacement sur la côte 
nord-est de la baie James avait été évalué à près de 12 700 individus, soit 8,5% de la 
population totale estimée en janvier sur les aires d’hivernage (Benoit et coll., 1996, tiré de 
Lemieux et coll., 1999). Par contre, l’étude télémétrique réalisée en 2002-2003 ne rapporte 
aucune utilisation de la côte est de la baie James au nord de la baie de Rupert au cours du 
printemps (Castelli et coll., en préparation). 

Migration automnale  

Au cours de l’automne, la Bernache cravant peut demeurer jusqu’à un mois le long des côtes 
de la baie James avant de poursuivre sa migration vers ses quartiers hivernaux. Le corridor de 
l’ouest serait davantage utilisé au cours de l’automne. L’espèce est peu présente dans le Saint-
Laurent et dans l’est de la province de Québec. 

Au cours de l’étude télémétrique de Castelli et coll. (en préparation), les oiseaux suivis (n=12) 
en automne sont arrivés à Cape Henrietta Maria, la pointe située à l’extrémité nord de la côte 
ouest de la baie James, puis se sont déplacés vers le sud-est dans la région comprise entre 
Attawapiskat, Ontario et l’île Akimiski, au Nunavut, d’où ils sont repartis en direction de la côte 
Atlantique. Les oiseaux qui n’ont pas volé directement de la baie James jusqu’à leur site 
d’hivernage ont fait halte en Radissonie, en Abitibi-Témiscamingue, en Outaouais et dans les 
Laurentides. 

Changements observés dans la population de Bernaches cravants noires du 
Pacifique 

À titre de comparaison, les populations de Bernaches cravants noires du Pacifique ont pour leur 
part modifié leur répartition sur leurs sites d’hivernage. Une augmentation de la température de 
surface ainsi que du niveau de la mer du côté nord du Pacifique ont été documentées au cours 
des vingt dernières années. Ces changements ont été associés à une diminution dans 
l’abondance et la répartition de la zostère marine sur les principaux sites utilisés par la 
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Bernache cravant noire en hiver. Par le fait même, la population de Bernaches cravants noires 
qui hiverne sur la côte du Pacifique a modifié progressivement son aire de distribution. Les 
effectifs de la population ont diminué dans le sud du Mexique, où la température de l’air et à la 
surface de l’eau avaient déjà atteint les limites maximales pour la croissance de la zostère 
(Ward et coll., 2005), tandis qu’ils ont augmenté du côté du Canada et des États-Unis.  

Une augmentation marquée du nombre de Bernaches cravants hivernant en Alaska a 
également été observée, incluant une partie de la population de l’Ouest de l’Extrême-Arctique 
qui aurait modifié son site d’hivernage traditionnel. L’augmentation de la popularité des sites 
d’hivernage en Alaska coïncide avec le réchauffement de la côte nord du Pacifique qui a 
probablement réduit la durée du couvert de glace le long de la côte de l’Alaska, permettant ainsi 
aux Bernaches cravants d’avoir un accès plus grand aux zosteraies qui s’y développent. 
D’ailleurs, les effectifs de Bernaches cravants hivernant en Alaska sont passés de moins de 100 
individus avant les années 1980 à 18 000 oiseaux en 2001 (Ward et coll., 2005). 
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