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Sommaire

Le présent rapport s’inscrit dans le cadre de |'évaluation environnementale stratégique globale
sur les hydrocarbures. Il vise a présenter les impacts des hydrocarbures pétroliers et des
méthodes d’intervention sur les écosystemes cétiers, plusieurs années aprés un déversement
accidentel, a travers des études de cas de déversements en milieu froid. L'objectif est de
déterminer, a partir des informations disponibles pour chaque cas, quels sont les impacts a long
terme sur I'écosysteéme, quel est le temps nécessaire pour I'écosystéme pour se rétablir et quel

sont les effets des méthodes d’invention sur son rétablissement.

Les cas suivants ont été analysés : ’Arrow (Nouvelle-Ecosse, 1970), I’Amoco Cadiz (France, 1978),
I’Exxon Valdez (Alaska, 1989), le Sea Empress (Royaume-Uni, 1996) et Chalk Point-Swanson Creek
(Maryland, 2000). Pour chaque cas, un résumé des évenements est fourni (lieu, date, cause, type
de pétrole déversé, quantité déversée, etc.), ainsi que I'inventaire des méthodes d’intervention
utilisées. Sont ensuite présentées les données disponibles dans la littérature concernant la
contamination et les impacts résiduels incluent les effets sur les bactéries, les algues, les plantes,
les invertébrés, les poissons, les oiseaux, les reptiles et les mammiferes ainsi que des informations

sur les effets a plus long terme des méthodes d’invention.

Suite a I'analyse des données répertoriées, il a été possible d’établir les conclusions suivantes et

de mettre en évidence des lacunes dans les connaissances :

1) Des effets ont été observés sur la faune et la flore plusieurs années aprés des déversements

d’hydrocarbures pétroliers.

Des effets a long terme ont été observé sur les algues (blanchissement et diminution de la
couverture), les plantes (diminution de la couverture et de la croissance), les invertébrés
(perturbation de la structure de la communauté d’invertébrés benthiques, variation de
I'abondance des taxons, diminution de la croissance et signes de stress cellulaire chez les
mollusques bivalves), les poissons (malformations histologiques et génétiques et signes
d’exposition a du pétrole résiduel) et les oiseaux (mortalité par mazoutage et signes
d’exposition a du pétrole résiduel). De la mortalité a également été observée chez les
mammiféres. Toutefois, les effets a long terme des déversements d’hydrocarbures chez les

oiseaux et les mammiféres ont été peu suivis dans les cas présentés.



2)

3)

Des espéces faunigues et floristiques peuvent mettre plusieurs années pour se rétablir

aprés un déversement d’hydrocarbures pétroliers.

Des communautés d’algues, de plantes, d’invertébrés et de poissons ont mis parfois jusqu’a
plus d’une décennie pour se rétablir. Les effets a long terme sur les mammiféres n’ayant pas
été étudiés systématiquement, il n'a pas été possible de déterminer leur temps de
rétablissement. Toutefois, il a été possible de remarquer que le temps de rétablissement a
tendance a étre plus long chez les espéces ayant un cycle de vie plus long. L’exposition a du

pétrole résiduel semblait également influencer le temps de rétablissement.

Les données répertoriées mettent en évidence plusieurs effets qui pourraient étre observés

a la suite d’'un déversement accidentel d’hydrocarbures pétroliers dans un milieu

aquatique, au Québec

Le cas de déversement accidentel d’hydrocarbures pétroliers pouvant le plus étre associé a
un déversement dans le golfe du Saint-Laurent est celui de I'Exxon Valdez. A la suite d’un
déversement, dépendamment de la nature du pétrole déversé et du type de milieu impacté,
les hydrocarbures pourraient persister pendant plus d'une décennie. De plus, les
températures froides en hiver vont ralentir le processus de dégradation des hydrocarbures
par les microorganismes. Les communautés d’algues, de plantes, d’invertébrés, de poissons,
d’oiseaux et de mammiferes pourraient prendre plusieurs années pour se rétablir, perturbant
ainsi la stucture de I'écosysteme a long terme. De plus, tout comme I'épaulard en Alaska, la
survie et la reproduction d’especes vulnérables, comme le béluga, pourraient étre gravement

affectées.

Les conditions observées lors du déversement de I’Arrow se rapprochent des conditions de
I’estuaire du Saint-Laurent. Toutefois, la présence de glace sur I'estuaire en hiver devrait
compliquer les interventions et influencer les effets subséquents en cas de déversement
accidentel. Les cas de I’Amoco Cadiz et du Sea Empress se rapprochent quant a eux des

conditions présentes en été dans le golfe du Saint-Laurent.

Le cas de Chalk Point-Swanson Creek se rapproche des rivieres québécoises au printemps. Les
effets observés dans les milieux humides du Maryland apres le déversement pourraient étre
observés dans les millieux humides du Québec, notamment pour les plantes, les invertébrés

et les poissons.



4)

5)

6)

L’analyse du bénéfice environnemental net aprés un déversement d’hydrocarbures

pétroliers en milieu codtier permettrait de minimiser les impacts des méthodes

d’intervention.

Les études effectuées aprés les déversements de I'Exxon Valdez et de I'Amoco Cadiz
semblaient montrer que le nettoyage par jet a I'eau chaude a haute pression a eu un effet sur
I’écosystéeme et sont temps de rétablissement. Ces exemples ont démontré que le choix de la
méthode d’intervention utilisée dans un milieu donné influence le rétablissement de
I’écosysteme de ce milieu. L'approche ABEN permettrait de planifier la réponse au
déversement et d’utiliser les méthodes d’intervention qui sont les moins susceptibles d’avoir
des effets sur le milieu et permettent le rétablissement des communautés a court ou moyen
terme.

Le suivi a long terme des espéces impactées aprés un déversement d’hydrocarbures

pétroliers est nécessaire afin d’évaluer tous les impacts et le rétablissment du milieu.

L’'observation d’effets sur les organismes plusieurs années apres un déversement démontre
I'importance d’effectuer un suivi a long terme de la faune et de la flore. Ces suivis produisent
des données précieuses pour évaluer I'état des milieux impactés, leur rétablissement et,
éventuellement, la nécessité de nouvelles interventions.

Plusieurs manques de connaissances ont été identifés a la suite de I'analyse des cas de

déversements d’hydrocarbures pétroliers présentés.

Les effets des déversements accidentels d’hydrocarbures pétroliers, a I'exception du
mazoutage, ainsi que ceux des méthodes d’intervention utilisées pour nettoyer les milieux
contaminés, ont été peu étudiés pour les oiseaux et les mammiferes, en particulier les impacts
a long terme des méthodes d’intervention, ainsi que leur effet sur le rétablissement de
I’écosyteme. Comme ce sont des organismes ayant un cycle de vie long, il est d’autant plus
probable, qu’en cas de perturbation, les effets soient présents a long terme et puissent

perturber la survie des espéces en cas d’effets sur la reproduction ou le développement.

Des essais de bioremédiation a petite échelle ont été effectués dans la plupart des cas de
déversements présentés mais |'efficacité a grande échelle de cette méthode d’intervention
est tres peu connue. Par ailleurs, considérant les résultats positifs des essais en milieu froid
(Exxon Valdez), il serait intéressant d’effectuer des essais de bioremediation a petite échelle

afin d’évaluer I'applicabilité de cette méthode au Québec.
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Autre aspect noté lors de la recherche préliminaire pour la sélection des cas discutés dans ce
rapport, il a été observé que peu d’'informations sur les effets résiduels des déversements en
eau douce étaient disponibles. Or, comme le comportement du pétrole peut étre différent en
eau douce par rapport au milieu marin, et que les espéces dulcicoles peuvent avoir une
sensibilité différente de celle des espéces marines envers les hydrocarbures, les impacts

peuvent étre différents.
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Glossaire

Alginates :

Byssus :

Carraghénanes :
7-éthoxy-coumarin-

dééthylase :

Composés aromatiques

fluorescents :

Cytochrome P540 1A :

Densité API :

Endofaune :
Epifaune :
Epilithique :
Epipélique :
Epiphytisme :

Polysaccharides produits par des algues brunes.

Filaments sécrétés par le pied de la moule et lui permettant de
s’accrocher au substrat.

Polysaccharides produits par des algues rouges.

Enzyme de la famille des oxygénases a fonction mixte (mixted
function oxygenase) permettant de transformer un contaminant
en une forme excrétable pour I'organisme.

Métabolites fluorescents des hydrocarbures polycyliques
aromatiques. lls sont présents dans la bile des organismes lorsque
ces derniers sont exposés a ces contaminants.

Protéine impliquée dans l'oxidation de plusieurs contaminants
comme par exemple les hydrocarbures aromatiques polycycliques.
Elle sert de biomarqueur pour I'exposition d’'un organisme a ces
contaminants.

Densité des produits pétroliers, exprimé en degrés, calculée a

partir de la densité par la formule suivante :

141,5

Densité APl = —————
Densité a 15 °C

—131,5.

Cette formule a été développée par I’American Petroleum
Institute et le National Institute of Standards and Technology. En
général, les pétroles bruts lourds ont une densité APl inférieure a
20°, les bruts moyens ont une densité APl comprise entre 20 et
30° et les bruts légers ont une densité API supérieure a 30°.

Faune vivant enfouie dans les sédiments.

Faune vivant a la surface du sol ou des sédiments.

Se dit d’une algue poussant a la surface des roches.

Se dit d’une algue poussant a la surface des sédiments.

Relation ou un organisme vit a la surface des plantes, qui lui servent
de support, sans pour autant avoir des effets négatifs sur ces

dernieres.
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Ethoxyrésorufin O-
dééthylase :
Lame (fronde) :

Oncogéne :

Ovigére :

Poissons démersaux :

Rapport gonado-
somatique :

Spathe :

Stipe :

Enzyme dont l'activité est une indication de Iinduction du
cytochrome P450.

Organe végétal qui joue le role de feuille chez les algues.

Gene dont I'expression favorise la transformation d’une cellule
normale en cellule cancéreuse.

Organisme possédant des organes externes qui contiennent des
ceufs ou des corpuscules reproducteurs.

Poissons vivant au fond de I'eau.

Rapport du poids des gonades par rapport au poids total de
I'organisme.

Feuille située a la base de linflorescence et enveloppant
complétement ou partiellement cette derniére durant son

développement.

Fausse tige des algues reliée aux crampons et a la lame.
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1. Introduction

Les déversements accidentels sont une source de contamination de I’environnement par les
hydrocarbures pétroliers. lls peuvent survenir suite a I'’échouement d’un pétrolier, a I'éruption
d’un puits sous-marin, au bris d’un oléoduc, etc. Apres un déversement d’hydrocarbures
pétroliers, les responsables ainsi que les autorités gouvernementales concernées vont mettre en
place une stratégie d’intervention afin de protéger et de restaurer les ressources impactées
(Owen et Sergy, 2008). Plusieurs méthodes d’intervention peuvent étre utilisées, chacune

possédant ses avantages et ses inconvénients selon le type de milieu et de substrat (Cedre, 2013).

Les déversements d’hydrocarbures en milieu aquatique ont des effets négatifs sur la plupart des
organismes qui y vivent : les bactéries, le phytoplancton, le zooplancton, les communautés
benthiques, les poissons, les oiseaux et les mammiféres présents dans les milieux impactés
(Perhar et Arhonditsis, 2014). Les méthodes d’intervention peuvent également avoir un effet sur
la faune et la flore, qui s’additionnent aux effets causés par I'exposition aux hydrocarbures
pétroliers (Gouhier, 2014). Des effets sont observés immédiatement aprés le déversement,
comme par exemple la mortalité de plusieurs oiseaux par mazoutage apres le déversement de
I’Exxon Valdez en Alaska (Paine et collab., 1996). Des effets sont également observés sur
I’écosystéme plusieurs années apres un déversement d’hydrocarbures pétroliers (Culbertson et

collab., 2008 ; Elmgren et collab., 1983 ; Kingston, 2000 ; Seymour et Geyer, 1992).

Le présent rapport s’inscrit dans le cadre de |'évaluation environnementale stratégique globale
sur les hydrocarbures. Il vise a présenter les impacts des hydrocarbures pétroliers et des
méthodes d’intervention sur les écosystémes cétiers, plusieurs années apres un déversement
accidentel, a travers des études de cas de déversements en milieu froid. L'objectif est de
déterminer, a partir des informations disponibles pour chaque cas, quels sont les impacts a long
terme sur I'écosystéme, quel est le temps nécessaire pour I'écosystéme pour se rétablir et quels
sont les effets des méthodes d’intervention sur son rétablissement. La synthése des informations

permettra de répondre a ces questions et de mettre en évidence les manques de connaissances.

Le rapport se divise en trois parties. La premiere partie présente les études de cas de
déversement, quatre en milieu marin et un en eau douce. Il s’agit des déversements de I'Arrow
(Nouvelle-Ecosse, 1970), de ’Amoco Cadiz (France, 1978), de I'Exxon Valdez (Alaska, 1989), du
Sea Empress (Royaume-Uni, 1996) et de Chalk Point-Swanson Creek (Maryland, 2000). Les



principales raisons du choix de ces cing cas sont, d’une part, la relative abondance et I'accessibilité
de la documentation scientifique et, d’autre part, la diversité des sites et des écosystemes touchés
par les déversements. Le déversement de pétrole survenu a la suite de 'accident de la plateforme
pétroliere Deep Water Horizon en 2010 n’a pas été retenu pour I'analyse. Les éveénements étant
relativement récents, les effets a long terme sont actuellement étudiés par les chercheurs et les
informations devraient étre disponibles dans les prochaines années. Pour chaque cas, un résumé
des évenements est fourni (lieu, date, cause, type de pétrole déversé, quantité déversée, etc.).
Ensuite, I'inventaire et la chronologie des méthodes d’intervention sont présentés. Apres, les
données disponibles dans la littérature concernant la contamination et les impacts résiduels sont
présentés. Les données sur les impacts résiduels incluent les effets sur les bactéries, les algues,
les plantes, les invertébrés, les poissons, les oiseaux, les reptiles et les mammiféres ainsi que des
informations sur les effets a plus long terme des méthodes d’invention. Par la suite, une synthése
des données est présentée sous la forme d’un tableau. Dans la deuxiéme partie, les différences
et les similitudes entre les cas ainsi que les points soulevés lors de I’analyse des cas sont discutées.
La troisieme partie présente les conclusions pouvant étre faites a la suite de I'analyse des études

de cas. Les manques de connaissances identifés sont également mis en évidence.



2. Etudes de cas
2.1 Cas en eau marine

2.1.1 Arrow

Le 4 février 1970, le pétrolier Arrow s’est échoué sur Ceberus Rock dans la baie de Chedabucto en
Nouvelle-Ecosse, au Canada, déversant 11 millions de litres de Bunker C et contaminant environ
300 km de littoral (Lee et collab., 2003). Il s’agit d’'un accident survenu en hiver dans un
environnement nordique assez similaire a celui de I’estuaire du Saint-Laurent mais généralement
sans glace en hiver. Le Bunker C (aussi nommé fioul No.6 plus loin dans cette étude) est un pétrole
lourd provenant du raffinage du brut avec une densité APl comprise entre 11 et 14° (EC, 2001). La
figure 1 montre la baie de Chedabucto ainsi que Ceberus Rock, I'endroit de I'échouement (Gilfillan

et Vandermeulen, 1978).
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Figure 1 Baie de Chedabucto en Nouvelle-Ecosse et lieu de ’échouement de I'Arrow



2.1.1.1 Réponse au déversement

Aprés le déversement, plusieurs méthodes d’intervention ont été utilisées en mer et sur le littoral.
En mer, 10 tonnes de dispersant Corexit 8666 ont été appliqués sur les nappes de pétrole (NOAA,
1992). Des essais de brllage en mer ont également eu lieu, mais les résultats peu concluants a

cause du froid n’ont pas permis d’utiliser cette technique a plus grande échelle (NOAA, 1992).

A cause des ressources limitées, moins de 50 km de littoral contaminés ont été nettoyés (Lee et
collab., 2003). Les plages de sable ont été nettoyées manuellement avec de la mousse de tourbe
utilisée comme absorbant, des rateaux et des pelles (Owen, 1972). La mousse de tourbe était
moins efficace lorsque le pétrole était altéré ou formait une émulsion (NOAA, 1992). Les plages
de sable et de gravier ont été nettoyées par enlevement mécanique des sédiments contaminés
(Owens, 1972). Cette derniere technique a provoqué le recul de la créte de la plage d’Indian Cove
de 20 m en un an (Owens, 1972). Notons que la plupart des plages dans la baie de Chedabucto
ont été nettoyées naturellement par l'action des vagues pendant les mois suivants le
déversement et ce phénomene a été particulierement important sur les plages fortement
exposées aux vagues provenant de I’Atlantique (Owens, 1972). Enfin, les bateaux et les quais
contaminés ont été nettoyés a la vapeur (NOAA, 1992). Le pétrole délogé était ensuite absorbé

avec de la mousse de tourbe.

2.1.1.2 Contamination résiduelle

A) Dans I'eau

Entre mai 1970 et janvier 1971, les concentrations de Bunker C dans I'eau prélevée a dix-huit
stations au large des cotes de la Nouvelle-Ecosse ont diminuées de 6 a 1,9 pg/L a une profondeur
de2 metde6,5a1,6 ug/Laune profondeur de 10 m (Levy, 1972). Gordon et Michalik (1971) ont
échantillonné de I'eau de surface a sept stations le long des cotes de la Nouvelle-Ecosse entre
Halifax et la baie de Chedabucto et a quinze stations dans la baie de Chedabucto en avril 1971.
Aux sept premiéres stations, la concentration moyenne du pétrole de I’Arrow était de 1,4 pg/L et

aux quinze stations dans la baie, la concentration moyenne était de 1,5 pg/L.

B) Dans les sédiments
Des sédiments ont été échantillonnés a Beach Point, pres de Jerseyman Island au nord-est de
Ceberus Rock, et a Crichton Island, au nord de Ceberus Rock, pendant vingt-six mois, jusqu’en en

avril 1972 (Scarratt et Zitco, 1972). A Beach Point, les concentrations en hydrocarbures n’avaient



pas diminuées. En effet, apres deux ans, les sédiments de surface contenaient toujours plus de

300 mg/kg de Bunker C. A Crichton Island, les concentrations étaient de 5 et de 11 mg/kg.

Cing ans apreés le déversement, a six stations de Moussiliers Passage, la concentration de Bunker
C était comprise entre 30 et 72 100 mg/kg dans les sédiments, entre 5 et 269 mg/L dans I'eau
interstitielle et entre 1 et 7 pg/L dans la colonne d’eau (Vandermeulen et Gordon, 1976). Ces
résultats ont ainsi montré que cing ans aprés le déversement, des concentrations considérables
de Bunker C altéré étaient encore détectées sur certaines plages de la baie de Chedabucto. Le
pétrole résiduel présent dans les sédiments pouvait étre relargué progressivement dans
I’environnement selon I'intensité des courants, des marées et des vagues. Keizer et collaborateurs
(1978) ont également échantillonné des sédiments a Moussilliers Passage dans la baie de
Chedabucto. lls ont mesuré des concentrations de Bunker C dans les sédiments intertidaux
comprises entre 67 et 1 280 mg/kg en avril 1976 et entre 24 et 821 mg/kg en juin 1977. Ces
résultats suggéraient un enlevement du pétrole dans la zone intertidale supérieure et une

accumulation dans la zone intertidale inférieure.

Les sites de Janvrin Lagoon et de Black Duck Cove n’ont pas été nettoyés et ont pu servir de site
de référence pour le suivi de la contamination en I'absence de méthode d’intervention. Ainsi, six
ans apres le déversement, les sédiments du site contaminé de Janvrin Lagoon contenaient entre
87,2 et 3 805,4 mg/kg d’hydrocarbures pétroliers (Gilfillan et Vandermeulen, 1978). Il a été
observé que les plages de forte énergie se sont nettoyées par des processus naturels en trois ans
alors que les plages de faible énergie, comme la Black Duck Cove et Janvrin Lagoon, contenaient

toujours des résidus pétroliers plus de sept ans apres le déversement (NOAA, 1992).

Vingt ans apres le déversement, en 1990, a Janvrin Lagoon, la concentration d’hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP) dans les sédiments était de 0,519 mg/kg (Vandermeulen et
Singh, 1994). Onze sites ont été échantillonnés a Black Duck Cove et a la pointe Est de Rabbit
Island, vingt-deux ans aprés le déversement (Wang et collab.,, 1994). Les concentrations
d’hydrocarbures pétroliers totaux (HPT) dans les sédiments intertidaux étaient comprises entre
200 et 229 000 mg/kg ce qui représente des quantités considérables de pétrole de 100 a 100 000
fois supérieures a un milieu non contaminé. La plupart des n-alcanes avaient disparus et les HAP
ciblés et leurs dérivés alkylés étaient fortement dégradés. Le chryséne et les biomarqueurs
triterpanes et stéranes étaient toujours présents indiquant une correspondance avec le pétrole

de l'’Arrow. Finalement, Lee et collaborateurs (2003) ont échantillonné des sédiments a Black Duck
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Cove a quatre sites en 1993, a cinq sites en septembre 1997 et a trois sites en novembre 2000. En
1993, le composite des sédiments collectés contenait 850 mg/kg de poids sec d’hydrocarbures.
Les concentrations d’hydrocarbures totaux, incluant les alcanes, les HAP et les HAP alkylés,
variaient entre 0,58 et 12,8 mg/kg en 1997 et entre moins de 0,05 et 2,9 mg/kg en 2000. A Black
Duck Cove, de l'irisation était toujours observée a marée basse a la surface de I'eau. Des carottes
de sédiments ont confirmées la présence de couches stratifiées de Bunker C jusqu’a une

profondeur de 10 cm.

Enfin, dans une étude publiée en 1994, Vandermeulen et Singh (1994) ont rapporté une
concentration en HAP de de 99,4 mg/kg dans le goudron échoué sur la plage de Janvrin Lagoon,
de 0,075 pg/kg dans I'eau prélevée au-dessus du goudron lors de la marée haute et de 0,016 pug/kg
dans I'eau interstitielle des sédiments. Les auteurs ont conclu que dans des conditions de faible
énergie et dans des sédiments poreux, les hydrocarbures étaient peu relargué et pouvaient
persister pendant plusieurs décennies encore. Le Bunker C, étant tres visqueux et composé en

grande partie d’hydrocarbures aromatiques lourds, est persistant dans I’environnement marin.

C) Dans les organismes

Scarratt et Zitco (1972) ont échantillonné des invertébrés benthiques a plusieurs profondeurs
entre mars 1970 et avril 1972 a Beach Point et a Crichton Island. En avril 1972, des spécimens du
bigorneau Littorina littorea prélevés a Beach Point contenaient entre 51 et 112 mg/kg de pétrole
Bunker C et des spécimens prélevés a Crichton Island 27 mg/kg. Les moules Modiolus modiolus,
prélevées a Beach Point en juillet 1970, contenaient entre 21 et 39 mg/kg de Bunker C et les
moules prélevées a Crichton Island, en avril 1972, 41 mg/kg. A Beach Point, les étoiles de mer
Asteria vulgaris contenait 36 mg/kg d’hydrocarbures en avril 1972 et I'espéce de crabe Cancer
irroratus contenait 59 mg/kg en octobre 1971. A Crichton Island, les concentrations de Bunker C
étaient de 21 mg/kg dans les oursins de mer Strongylocentrotus droebachiensis en avril 1972, de
100 mg/kg dans les étoiles de mer Asteria vulgaris en avril 1972 et de 25 mg/kg dans les crabes
Cancer irrotatus en février 1971. Les auteurs ont par ailleurs observé que les homards Homarus
americanus de la baie de Chedabucto n’étaient pas fortement contaminés par les hydrocarbures.
En effet, une concentration de 3 mg/kg a été mesurée dans la chair des pinces en juillet 1970. Il a
été établi par d’autres études subséquentes que les crustacés n’ont pas tendance a bioaccumuler

les hydrocarbures méme s’ils peuvent en subir la toxicité.



En 1976, Thomas (1978) a échantillonné des invertébrés benthiques a quatre sites contaminés et
a quatre sites de référence et a comparé les concentrations tissulaires de Bunker C. Les spécimens
de Littorina littorea des sites contaminés contenaient en moyenne 12,18 mg/kg de pétrole de
I’Arrow ce qui était significativement différent des concentrations mesurées dans les spécimens
des sites de référence, 5,33 mg/kg. Dans la méme étude, les auteurs rapportent que les
concentrations tissulaires de Mya arenaria, prélevées aux mémes sites contaminés, étaient en
moyenne de 157,3 mg/kg alors que ces concentrations étaient en moyenne de 60,7 mg/kg aux
sites de référence. Ces derniéres valeurs n’étaient toutefois pas significativement différentes mais
on peut questionner la fiabilité de ces données prenant en compte la difficulté technique que

représentait I'analyse des hydrocarbures dans des tissus biologiques a cette époque.

Cing ans apres le déversement, a Moussiliers Passage, les myes Mya arenaria contanaient des
concentrations moyennes de Bunker C de 12,4 mg/kg dans de la partie inférieure de la plage et
de 14,2 mg/kg dans sa partie supérieure (Vandermeulen et Gordon, 1976). Les auteurs de cette
étude ont montré que les moules Mytilus edulis du site de Moussiliers Passage ne contenaient
pas de Bunker C, cinq ans apres le déversement. Gilfillan et Vandermeulen (1978) ont observé
que, six ans apres le déversement, les myes Mya arenaria de Janvrin Lagoon avaient des teneurs
en hydrocarbures pétroliers comprises entre 231,1 et 349,5 mg/kg ce qui peut étre considéré

comme des valeurs tres élevées si longtemps aprés I'accident.

Enfin, une étude a porté sur la présence d’hydrocarbures dans les tissus de plantes et d’algues.
Ainsi, la plante Zostera marina, cing ans apreés le déversement, contenait en moyenne 17,1 mg/kg
de Bunker C alors que les algues Fucus spp. n’en contenaient pas (Vandermeulen et Gordon,

1976).
2.1.1.3 Impacts résiduels

A) Communauté bactérienne

Des échantillons de sédiments ont été prélevés dans la baie de Chedabucto en 1976 afin de
dénombrer les bactéries utilisant les hydrocarbures (Stewart, 1978). Seules deux stations avaient
des densités bactériennes plus élevées que la normale. La premiére avait une proportion de
40,5 % de bactéries utilisant les hydrocarbures et la deuxieme avait une proportion de 12 %. Trois
stations avaient des proportions de 2, 2,4 et 5,5 % alors que les autres avaient des proportions de

moins de 1 %. L'identification des bactéries a été effectuée sur quinze échantillons de sédiments.



Les genres Pseudomomas (groupe |Il), Achromobacter, Flavobacter, Micrococci, Vibrio,
Brevibacter, plusieurs Acinetibacter ainsi que des champignons ont été identifiées par les auteurs.
Cependant, aucune comparaison n’a été effectuée entre les populations bactériennes de sites

contaminés et de sites de référence.

B) Algues

La couverture de I'algue brune Fucus spiralis a été réduite ou I'algue a complétement disparu du
littoral rocheux dans la région de I'lsle Madame entre, mars 1970 et mai 1972, aux endroits ou la
contamination était la plus sévere (Thomas, 1973). Cette étude n’a pas permis de mettre en
évidence un signe de recolonisation de I'algue deux ans apres le déversement a deux stations sur

trois.

C) Plantes

La plante Spartina alterniflora a disparu des endroits fortement contaminés sur le littoral rocheux
de la région de I'lsle Madame entre mars 1970 et mai 1972 (Thomas, 1973). Par contre, la plante
Zostera marina (figure 2) collectée a une station qui contenait du Bunker C dans les sédiments ne
montrait pas de changement de son abondance, de sa croissance et de sa floraison entre 1970 et
1972 La reprise de la croissance de Spartina alterniflora a été variable (Thomas, 1973). Dans
certaines zones, il n’y a pas eu de croissance en 1970 alors que dans d’autres zones la croissance

des feuilles a été observée en 1970, mais pas en 1971 (Thomas, 1973).



BANDTANG, ZOSTERA MARINA L

Figure 2 Zostera marina (Lindman, 1917-1926)

D) Invertébrés

Le zooplancton

Conover (1971) a analysé le zooplanton de la baie de Chedabucto entre le 28 février et 1 mars
1970, peu apres le déversement. Il a estimé qu’environ 10 % du Bunker C en suspension dans la
baie était associé au zooplanton. Il a également observé que 2 % des feces du zooplanton était
composés de Bunker C. Cette absorption du pétrole de I’Arrow par le zooplancton ne semblait pas
induire d’effets négatifs chez les organismes. Cependant, ce point n’a pas fait I'objet d’étude par

la suite et cette hypothése n’a pas pu étre vérifiée.

Les myes

En 1970, des myes communes Mya arenaria (figure 3) échantillonnées au site contaminé de
Janvrin Lagoon ont été transférées dans de I'eau de mer propre (Thomas, 1973). Elles ont relaché
du pétrole pendant un mois apres leur transfert. Thomas (1973) a également mis en évidence
gu’entre 1970 et 1972, la mortalité des myes de Janvrin Lagoon était élevée, avec des
pourcentages compris entre 19,8 et 73,4 %. Six ans apres le déversement, des myes communes

ont été échantillonnée a six stations a Janvrin Lagoon et a trois stations a Potato Island, un site de



référence (Gilfillan et Vandermeulen, 1978). La structure de la communauté était différente entre
les deux sites. En effet, a Janvrin Lagoon, le nombre d’individus jeunes était a peu prées égal au
nombre d’individus agés et I’dge médian était de 9,47 ans. A Potato Island, les individus agés,
c’est-a-dire de 9 ans et plus, étaient plus nombreux que les individus plus jeunes et I’age médian
était de 10,11 ans. Les auteurs ont observé un retard de 1 a 2 ans dans la croissance des tissus
chez les myes du site contaminé par rapport aux myes du site de référence. Il a également été
observé que les myes du site de référence assimilaient le carbone plus rapidement que celles du
site contaminé. Ces résultats indiquent que la population de myes du site contaminé subissait un

stress continu associé a une exposition au pétrole.

Figure 3 Mya arenaria (Herklots, 1859)

En 1976, dans la région de I'lsle Madame, les myes communes collectées a quatre sites
contaminés étaient plus courtes et plus légeres (moyenne de 2,72 cm et de 3,2 g) que celles
collectées a quatre sites de référence (moyenne de 3,36 cm et de 7,3 g) (Thomas, 1978).
Néanmoins, la densité des individus était similaire entre les sites contaminés et les sites de

référence.

Les communautés benthiques

Les invertébrés benthiques de sept sites dans la région de I'lsle Madame ont été suivis entre mars
1970 et mai 1972 (Thomas, 1973). Sur le littoral rocheux, aucune mortalité significative n’a été
observée chez Balanus balanoides et la colonisation par les larves s’est effectué en 1970, 1971 et
1972. Les espeéces Littorina saxatilis, Littorina littorea et Littorina obtusata étaient abondantes.
En 1976, Thomas (1978) a observé la faune et la flore intertidale a quatre sites de référence et a
quatre sites contaminés dans la région de I'lsle Madame. Le nombre d’espéces aux sites de
référence était plus élevé qu’aux sites contaminés. Sur le littoral rocheux, dix especes (Parmelia
sp., Elachista fucicola, Punctaria latifola, Petalonia palmata, Polysiphonia lanosa, Polysiphonia
urceolata, Taelia felina, Cyathura polita, Gammarus angulosus et Hydrobia minuta) étaient

présentes uniquement aux sites référence et six especes (Xanthoria parietina, Verrucaria sp.,
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Gammarus setosus, Strongylocentrotus droebachiensis, Podoceropsis sp. et Chironomidae)
étaient présentes uniquement aux sites contaminés. Sur le littoral sédimentaire, Juncus balticus,
Fucus vesiculosus, Haminoea solitaria et Macoma baltica étaient présents uniqguement aux sites
de référence et Scoloplos fragilis, Lineus ruber et Onchidoris aspersa étaient présents uniguement
aux sites contaminés. Les spécimens de Littorina littorea étaient plus longs et plus lourds
(moyenne de 1,64 cm et de 1,6 g) aux sites contaminés qu’aux sites de référence (moyenne de

1,41 cmetde1,1g).

Lee et collaborateurs (2003) ont exposé des organismes en laboratoire a des échantillons de
sédiments prélevés dans la Black Duck Cove en 1997 et 2000 afin d’évaluer leur toxicité résiduelle.
Les concentrations en hydrocarbures totaux de ces échantillons, mesurées par chromatographie
en phase gazeuse couplée a un spectométre de masse, sont présentées au tableau 1. L'essai de
mortalité de I'amphipode Eohaustorius estuarius a été réalisé avec des sédiments collectés a cing
sites en 1997 et a 3 sites en 2000. Les organismes étaient exposés pendant 10 jours aux sédiments.
En 1997, le taux de survie dans les sédiments des sites 1, 2 et 4 étaient compris entre 14 et 41 %.
Ces échantillons étaient considérés comme toxiques puisqu’ils causaient une diminution du taux
de survie de 30 % et plus par rapport aux témoins. En 2000, seuls les sédiments du site 1 étaient
toxiques avec un pourcentage de survie de 37 %. Ces auteurs ont également exposés |'oursin de
mer blanc Lytechinus pictus pendant vingt minutes a de I’eau interstitielle pour évaluer I'inhibition
de la fertilisation par les résidus de pétrole. Cet essai a été réalisé pour cing sites en 1997. Aucun
des échantillons n’était toxique. Enfin, la crevette Palaemonetes pugio a été exposée a des éluats
préparés a partir des sédiments collectés a cing sites en 1997. Aucun des échantillons ne causait
une diminution de la survie des embryons, du pourcentage d’éclosion et de la viabilité des larves

par rapport aux témoins.

Tableau 1 Concentrations en hydrocarbures totaux des sédiments de la Black Duck Cove en Nouvelle-Ecosse en

1997 et 2000
Année 1997 2000
Site 1 2 3 4 5 1 2 3
Hydrocarbures
totaux 12,8 9,6 0,58 8,2 1,3 2,9 0,29 <0,05
(mg/kg)
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E) Poissons

La plie rouge Pleuronectes americanus a été exposée a un composite de sédiment collecté en 1993
pendant 0, 1, 7 et 14 jours (Lee et collab., 2003). Ce sédiment contenait 850 mg/kg
d’hydrocarbures. Aucune différence dans les niveaux de protéines microsomales n’a été observé
entre les poissons exposés et les témoins. Les poissons exposés pendant 14 jours avaient des
niveaux de cytochrome P450 1A (CYP1lA) et de 7-éthoxy-coumarin dééthylase (CN-ECOD)
significativement plus élevés que les témoins, démontrant ainsi leur réaction biochimique vis-a-

vis le pétrole résiduel présent dans les échantillons de sédiments.

F) Oiseaux

Environ 7 300 oiseaux ont été retrouvés morts sur le littoral suite au déversement de I'Arrow en
février 1970 (Smith, 1975). Dans la baie de Chedabucto, les espéces les plus touchées étaient
I’harelde boréale Clangula hyemalis, I’harle huppé Mergus serrator, les grebes et les guillemots
(Brown et collab., 1973). A notre connaissance, aucune étude in situ n’est disponible sur les effets

a long terme de ce déversement sur les oiseaux de la baie de Chedabucto.

2.2.1.4 Discussion

Suite & I’échouement de I’Arrow en Nouvelle-Ecosse, au Canada, une grande partie du littoral de
la baie de Chedabucto a été contaminée par du Bunker C. A cause des ressources limitées et des
conditions hivernales, la majorité du littoral contaminé n’a pas été nettoyé. Une petite portion du
littoral a fait 'objet de méthodes d’intervention plus agressives qui ont eu un impact physique
immeédiat. En effet, 'enlevement des sédiments contaminés a certains endroits a modifié la

morphologie des plages et a compromis leur équilibre (Owens et Drapeau, 1973).

La concentration de Bunker C dans I'eau de la baie de Chedabucto a fortement diminué durant la
premiere année apreés le déversement. Au niveau des sédiments, certains sites étaient toujours
fortement contaminés cing ans apres le déversement et les études ont permis de constater que,
sous l'action des vagues et des marées, les hydrocarbures pouvaient étre relargués par les
sédiments. Ces processus naturels ont permis d’effectuer une grande partie du nettoyage de la
zone intertidale. Toutefois, aux sites ol I'énergie était plus faible, le pétrole a persisté pendant
plus de 20 ans. Par exemple, a Black Duck Cove, de l'irisation était encore observée a la surface
de I'eau et, a Janvrin Lagoon, du goudron était présent. Du Bunker C a également été détecté dans
les tissus de plusieurs organismes. En effet, cing ans aprés le déversement, les espéeces Mya

arenaria et Zostera marina contenaient toujours du Bunker C. Six ans apres le déversement, les
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tissus de Littorina littorea, Mya arenaria et Spartina alterniflora contenaient également du

pétrole de I'Arrow.

D’apres les études disponibles, le pétrole n’aurait pas eu d'effet a long terme pour les
communautés de bactéries dégradant les hydrocarbures. L'algue brune Fucus spiralis a vu sa
couverture diminuée et, en 1972, la recolonisation n’avait toujours pas lieu. Chez les plantes, la
couverture de Spartina alterniflora a beaucoup diminuée et, en 1971, la croissance était toujours
altérée. Notons que Zostera marina ne semblait pas avoir subi de diminution de son abondance,
de sa floraison et de sa croissance. D’apres la seule étude disponible, malgré I'ingestion de Bunker
C, le zooplancton ne semblait pas impacté par le pétrole de I'Arrow. De plus, il semble que les
concentrations de pétrole dans I’eau ont diminué rapidement limitant ainsi les effets a long terme
sur ces organismes. En revanche, la contamination a causé de la mortalité chez plusieurs
invertébrés benthiques en plus d’affecter la structure de la communauté. La croissance des myes
était plus faible aux sites contaminée en 1976. Des essais en laboratoire ont été effectués avec
des échantillons de sédiments, prélevés au site de Black Duck Cove, en 1997 et 2000, et ont permis
d’observer des effets sur Eohaustorius estuarius. En 1993, les niveaux de protéines microsomale
de la plie Pleuronectes americanus n’étaient pas affectés. Cependant, une exposition prolongée
aux échantillons de sédiments induisait la production d’enzymes CYP1A et CN-ECOD démontrant
ainsi I'exposition au pétrole. Des oiseaux morts ont été retrouvés sur les berges apres le
déversement, mais, a notre connaissance, aucune étude n’a été effectuée sur les effets a long
terme du pétrole de I’Arrow sur les populations d’oiseaux fréquentant la zone contaminée. Les
données répertoriées mettent en évidence que les effets a long terme du déversement de I'’Arrow
ont été plutot localisés a certains sites a I’abri des processus physique permettant I'enlévement

des hydrocarbures.

2.1.2 Amoco Cadiz

Le 16 mars 1978, le pétrolier libérien Amoco Cadiz s’est échoué pres de Portsall, dans le Finistere
Nord, en France, déversant environ 227 000 tonnes de pétrole et contaminant ainsi 360 km de
littoral entre Brest et Saint-Brieuc (Cedre, 2008). Il s’agit d’un accident survenu au printemps dans
un milieu tempéré froid assez différent du Saint-Laurent au plan des espéces et des écosystémes
mais relativement proche des conditions estivales du golfe du Saint-Laurent. Le pétrole déversé

était un mélange de pétrole brut Iéger (Iranian crude et Arabian crude) et de mazout lourd Bunker
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C (Hann, 1979). La figure 4 montre I'étendue maximale du pétrole pour la période du 17 mars au

26 avril 1978 (Conan et collab., 1982).
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2.1.2.1 Réponse au déversement

En France, le dispositif POLMAR, relatif aux pollutions marines accidentelles, définit les mesures
de prévention de la pollution, les mesures de préparation de la lutte et les mesures de lutte
(Cedre, 2013). Suite au déversement de I’Amoco Cadiz, il a été convenu que la Marine frangaise
était responsable de la lutte en mer et que la Sécurité civile était responsable de la lutte a terre

(Bellier et Massart, 1979).

Huit jours aprés I'échouement du navire, la quasi-totalité de la cargaison de pétrole s’était
déversée en mer (Bellier et Massart, 1979). Du 17 au 30 mars, les vents ont étendu la nappe de
pétrole vers I'est (Marchand, 1981). Les conditions météorologiques difficiles et la nature du
pétrole déversé ont rapidement entrainé son émulsification et la formation d’une mousse
communément appelée mousse au chocolat (NOAA, 1992). Cela a considérablement compliqué
la mise en ceuvre et le choix des méthodes d’interventions. En tout, moins de 3000 tonnes de
dispersants BP 1100 X, BP 1100 W, Finasol OSR 2 et Finasol OSR 5 ont été utilisées par I'armée
francaise (Bellier et Massart, 1979 ; Bocard et collab., 1979). Des barrages ont été placés dans la
Baie de Morlaix, ainsi qu’a 'embouchure des riviéres des abers Benoit et Wrach afin de protéger
ces zones vulnérables ol des huitres sont cultivées (Bellier et Massart, 1979). Les barrages de
I’aber Benoit et de I'aber Wrach se sont brisés rapidement a cause des forts vents et des vagues
durant les 2 semaines suivant le déversement, mais I'opération f(it un succes dans la Baie de
Morlaix. Le 2 avril, les vents ont tourné et ont fait dériver le pétrole vers I'ouest. 500 tonnes de
I'agent de précipitation Nautex, contenant principalement de la craie, ont été épandues a la
surface de I'’eau afin de protéger la baie de Brest mais le produit n’était pas efficace sur le pétrole

émulsifié (Bocard et collab., 1979).

Lorsque le pétrole a atteint le littoral, des camions de pompage et des écrémeurs ont été utilisés
afin d’enlever le pétrole et la mousse de la surface de I'eau (NOAA, 1992). Cependant, les algues
ont réduit considérablement I'efficacité des écrémeurs en bloquant les pompes et les tuyaux
(NOAA, 1992). Les équipes d’intervention ont alors eu recourt a des camions de pompage utilisés
par les fermiers pour récolter les fumiers qui se sont avérés efficace pour I'enlevement du pétrole
émulsifié (NOAA, 1992). De I'enlevement manuel a été effectué a I'aide de pelles et de sceaux
(Hann, 1979). Le labourage et le hersage des berges ont été utilisés fréquemment pour permettre

a la marée et aux vagues de nettoyer naturellement le substrat (Bellier et Massart, 1979). Des
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essais ont été réalisés afin d’augmenter la biodégradation naturelle du pétrole en ajoutant des
fertilisants et des cultures bactériennes avant le hersage et les galets des plages contaminées ont
été poussés en aval du littoral par des camions afin que les marées et les vagues puissent nettoyer
les galets et les remonter sur les berges (Bellier et Massart, 1979). Aux marais de I'lle Grande, les
opérations ont consisté a enlever le pétrole et la végétation contaminée la ol le sol, la tige et les
racines étaient recouverts de pétrole (Hann, 1979). Bocard et collaborateurs (1979) rapportent
que des briseurs d’émulsion ont été utilisés a Portsall et a Roscoff mais qu’ils sont devenus
inefficaces apres un mois. Ces auteurs rapportent également que les berges de I’Aber Benoit ont

été nettoyées a basse pression avec de I'eau qui poussait le pétrole en aval de la riviere ou ce

dernier était récolté.
2.1.2.2 Contamination résiduelle

A) Dans I’eau et les sédiments

Dans le premier mois suivant le déversement, les concentrations en hydrocarbures se situaient
entre 0,5 et 100 pg/L dans I'eau de mer et entre 10 et 1 100 mg/kg dans les sédiments marins
(Marchand et collab., 1981). Les auteurs expliquent que la contamination n’était pas seulement
en surface mais était dispersée dans toute la colonne d’eau ce qui a causé la contamination des
sédiments. Dans les sédiments cotiers, Marchand et collaborateurs (1981) ont mis en évidence
que I'évolution des teneurs en hydrocarbures pétroliers dépendait du type de sédiments ainsi que
du niveau d’énergie du littoral. Une équipe canadienne a par ailleurs constaté un enfouissement
de la contamination dans les sédiments intertidaux durant les quatre premiéres semaines apres
le déversement, notamment aux plages de Treopam prés de Portsall, de Creve Saint-Michel pres
de Lannion, de I'embouchure de I'aber Benoit pres de Portsall et du Centre Héliomarin prés de

Roscoff (Vandermeulen et collab., 1978).

Plusieurs études ont mis en évidence une diminution de la contamination dans les sédiments au
cours des années suivant le déversement. Ainsi, Atlas et collaborateurs (1981) ont suivi le devenir
du pétrole dans les sédiments intertidaux a 3 stations : une station pres de Portsall ol le navire
s’est échoué, une station dans I'estuaire de I'aber Wrach et une station dans le marais de I'lle
Grande. Une diminution exponentielle des teneurs en hydrocarbures aliphatiques de 500 a
90 mg/kg et des teneurs hydrocarbures aromatiques de 630 a 120 mg/kg a été observée durant

les 7 premiers mois a la station de I'aber Wrach. En décembre 1978, la teneur en hydrocarbures
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aliphatiques et aromatiques a cette station était de 111 et 105 mg/kg respectivement. En
revanche, les teneurs en hydrocarbures aux stations de Portsall et d’lle Grande ont augmenté
entre décembre 1978 et juillet 1979, ce qui suggére un relargage des hydrocarbures enfouis dans
les sédiments par 'action des marées, et un déplacement des hydrocarbures vers ces deux
stations aprés 1978. Riaux-Gobin (1985) a étudié I'évolution des concentrations en hydrocarbures
dans les sédiments d’une vasiére de I'estuaire de Dourduff. Les concentrations en hydrocarbures
aliphatiques étaient de 9 000 mg/kg en juillet 1978, de moins de 200 mg/kg en décembre 1978 et
d’environ 150 mg/kg de janvier a décembre 1979. Durant I'hiver 1979-1980, les concentrations
étaient de 50 mg/kg, ce qui était considéré comme des concentrations similaires a celles d’avant
le déversement. Une autre étude a suivi les concentrations d’hydrocarbures dans les sédiments
de la zone intertidale a quatre stations dans I'aber Benoit et a deux stations dans la riviere Odet,
le site de référence (Page et collab., 1989). En 1986, les sédiments de surface de I'aber Benoit
avaient des teneurs en hydrocarbures totaux comprises entre 377 et 4 510 mg/kg et les sédiments
de surface de la riviere Odet avaient des teneurs comprises entre 594 et 661 mg/kg ce qui
demeurent considérables compte tenu du temps écoulé. Les auteurs ont conclu que huit ans
apres le déversement de I’Amoco Cadiz, des résidus de pétrole altéré étaient encore présents
dans des zones isolées constituées de sédiments meubles. Entre 1978 et 1991, les sédiments des
marais de I'lle Grande ont été échantillonnés (Mille et collab., 1998). Les niveaux d’hydrocarbures
ont grandement diminué durant cette période. Néanmoins, les résultats montrent que treize ans
apres le déversement, des signes de contamination étaient encore présents a trois des six stations
qui avaient été les plus contaminées lors de la catastrophe. En effet, les biomarqueurs stéranes,
diastéranes et terpanes étaient inaltérés. Enfin, des échantillons de sédiments ont été récoltés
dans les marais de I'lle Grande en mars 2001, soit ving-trois ans aprés le déversement, et les
concentrations en hydrocarbures pétroliers de chaque sédiment ont été comparé une a une a
celles des échantillons de pétrole récoltés quelques jours apres le déversement (Oudot et
Chaillan, 2010). Les auteurs ont observé un taux de biodégradation moyen de 60 %. Les composés
qui ont persisté étaient les hydrocarbures saturés et polycycliques aromatiques les plus lourds et

les résines.

B) Dans les organismes

La contamination résiduelle en hydrocarbures a aussi été évaluée dans des organismes. Des

huitres Crassostrea gigas échantillonnées trois ans aprés le déversement dans I'aber Benoit
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contenaient des hydrocarbures associés au pétrole de I’Amoco Cadiz (Gouygou et Michel, 1981).
En effet, des hydrocarbures aromatiques polycycliques a 3 et 4 cycles avec leurs dérivés alkylés,
des dibenzothiophénes et des naphtobenzothiophenes ont été détectés dans ces huitres. De plus,
les hydrocarbures aromatiques soufrés représentaient prés de 70 % du total des hydrocarbures
détectés dans les huitres. Dans la méme étude, des huitres récoltées dans I’Aber Benoit, agées de
trois ans, ont été transférées dans un environnement non contaminé le 20 février 1981. Elles
contenaient alors 49,5 mg/kg en poids secs d’hydrocarbures aromatiques totaux. Soixante-neuf
jours apres leur transfert, les huitres montraient une contamination résiduelle de 14,2 mg/kg soit
28 % de la contamination initiale. Par extrapolation, les auteurs ont estimé qu’un maximum de
guatre mois serait nécessaire pour la décontamination des huitres, considérant la nature des

hydrocarbures et la basse température durant I’essai.

2.1.2.3 Impacts résiduels

Lors d’un colloque tenu a Brest, en France, en novembre 1979, le bilan des conséquences du
déversement accidentel des hydrocarbures de 'Amoco Cadiz a été fait (Marchand, 1981). Des
effets immédiats ont été observés chez plusieurs espéces. Le rétablissement de ces espéeces s’est
effectué sur une période plus ou moins longue. De plus, les études ont mis en évidence que le
pétrole qui a pénétré dans les sédiments avait le potentiel d’étre relargué et donc de causer des

effets a long terme sur les organismes. Les sections suivantes présentent ces effets.

A) Communauté bactérienne

Le nombre de bactéries dégradant les hydrocarbures a augmenté dans les sédiments du marais
de I'lle Grande jusqu’a la fin de 1979 et a diminué par la suite (Mille et collab., 1984). Les auteurs
ont observé que cette diminution était liée a la disparition progressive des alcanes. Notons que
les hydrocarbures aromatiques polycycliques ne semblaient pas avoir été dégradés. Oudot et
collaborateurs (1981) ont échantillonné les sédiments de I'aber Benoit et ont dénombré les
bactéries hétérotrophes d’avril a octobre 1979. Le nombre total de bactéries hétérotrophes est
resté constant. En revanche, le nombre de bactéries adaptées aux hydrocarbures a atteint un
maximum en mai et juillet de la méme année. D’autres augmentations de la densité des
communautés bactériennes ont été observées dans la zone impactée par le déversement. Ainsi,
dans les sédiments vaseux de Dourduff, la population bactérienne est passée de
30 x 10° bactéries/mL de sédiments en octobre 1978 a 0,1 x 10° bactéries/mL en décembre 1979

(Boucher et collab., 1983). Dans les sables fins de Pierre Noire, en avril 1978, la population
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bactérienne a augmenté a 6 x 10° bactéries/mL mais, en 1979, la densité était de
0,25 x 10° bactéries/mL (Boucher et collab., 1983). Des éclosions bactériennes se sont également
produites a Pierre Noire durant I'été 1980 et les automnes 1981 et 1982. Les résultats obtenus
aux deux sites montrent que la communauté bactérienne a subi une éclosion apres le
déversement mais que I’évolution a long terme était différente dans les sédiments vaseux et les

sables fins.

B) Algues

Un essai de toxicité a été effectué avec un extrait aqueux du pétrole de I’Amoco Cadiz fraichement
déversé avec I'algue unicellulaire Monochrysis lutheri (Vandermeulen et collab., 1978). Les algues
ont été exposées a cet extrait pendant 2 heures, a des concentrations comprises entre 0,01 et
100 mg/kg. La Clso était de 4,4 mg/L. Des résultats préliminaires ont montrés que la Cls était
d’environ 2 mg/L lorsque le pétrole était altéré suite a une exposition a un courant d’air pendant

une semaine.

Les effets du pétrole déversé sur les algues ont également été suivis dans le milieu naturel. La
chlorophylle a a été extraite d’échantillons de sédiments collectés dans une vasiere de I'estuaire
de Dourduff de mars 1978 a ao(t 1981 afin de suivre la biomasse du microphytobenthos (Riaux-
Gobin, 1985). Le contenu en chlorophylle a n’a pas augmenté ni diminué pendant les premiers
mois de I'étude. En revanche, une augmentation qui n’était pas due a la variabilité saisonniere a
été observée durant I'automne et I'hiver 1978. L'augmentation semblait due a une efflorescence
d’Euglenophyta et de diatomées. Ont suivi une légere diminution en 1979 et 1980 et une
augmentation lente en 1981. Les champs d’algues Laminaria digitata et Chondrus crispus sont
exploitées par I'industrie goémoniéere qui les utilise pour la production d’alginates et I’extraction
de carraghénanes (Kaas, 1980). Suite au déversement de pétrole, ces populations d’algues ont
été suivies entre janvier 1979 et mai 1980 aux sites de la pointe de I’Arcouest, le site témoin, de
la Roch’zu a Roscoff, de la gréve de Trémazan a Portsall et de la presqu’ile Saint-Laurent a
Porspoder (Kaas, 1980). Ces algues ont des structures dont la croissance varie selon les conditions
environnementales. Ainsi, il est possible de mesurer la longueur de la lame et du stipe afin de
détecter les effets des hydrocarbures pétroliers. La lame, également appelée la fronde,
correspond a I'organe végétal qui joue le role de feuille chez les algues. Le stipe correspond a la
fausse tige qui relie les crampons s’attachant au substrat a la lame. La figure 5 présente les

composantes structurales de Laminaria digitata (Kaas, 1980)
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Figure 5 Composantes structurales de Laminaria digitata

Pour I'algue Laminaria digitata, de fagon générale, les lames au site témoin semblaient étre les
moins longues alors que les lames au site de Porstsall étaient les plus longues. Ainsi, leur
croissance était supérieure aux sites contaminés. Par exemple, les Laminaria digitata de Roscoff
ont montré un taux de croissance d’environ 1 cm/jour en mars et avril 1979, alors que les algues
de I’Arcouest ont montré un taux de croissance d’environ 0,6 cm/jour au méme moment. Cette
différence dans la croissance de la lame a également été observée en mars 1980. La croissance
du stipe était également plus grande aux sites contaminés durant I'été 1979. Au niveau de la
fertilité, il n’y avait pas de lien entre les sites et le pourcentage d’algues fertiles et, lors d’essais
de germination en laboratoire, il a été montré que le potentiel de reproduction des laminaires
digitées ayant été exposées au pétrole n’avait pas été atteint. Les laminaires du site de Roscoff
ont présenté des teneurs en alginate plus faibles durant la deuxieme partie de 1979. Cependant,
ces valeurs étaient retournées a des niveaux semblables au site témoin en 1980. Pour l'algue
Chondrus crispus, comme le site témoin était occupé majoritairement par une autre espéce
d’algue rouge, les valeurs de référence qui ont été utilisées pour la comparaison proviennent
d’une autre étude antérieure. |l ne semblait pas y avoir de différence en termes de biomasse entre

les sites. Par contre, I'exposition au pétrole a augmenté I'activité métabolique des algues jusqu’a
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un certain seuil. Une fois ce seuil dépassé, de la dégradation physiologique et une fragilisation des

plants ont été observés.

C) Plantes

La végétation des marais a fait I'objet de quelques études : le marais de Le Conquet, qui n’a pas
recu de pétrole et n’a pas été nettoyé, le marais de Cantel, qui a recu du pétrole mais n’a pas été
nettoyé par des méthodes mécaniques et les marais de la région d’lle Grande qui ont regu du
pétrole et qui ont fait 'objet d’un nettoyage intense. Les résultats indiquent que les marais d’lle
Grande avaient moins de zone de végétation en 1990 qu’en 1971 alors que la zone de végétation
du marais de Cantel a augmenté de 21 % entre 1971 et 1987 (Gilfillan et collab., 1995). Les auteurs
pensent que I'enlévement de la couche supérieure des sédiments lors du nettoyage a I'lle Grande

pourrait avoir ralenti le rétablissement des marais.

Une autre étude a montré que les marais de Cantel et d’'lle Grande s’étaient rétablis ou étaient
en voie de rétablissement huit ans aprés le déversement (Baca et collab., 1987). En effet, il n'y
avait pas de différence dans I'occurrence des especes et la couverture entre les sites. Notons que
le marais de Cantel a été restauré par des processus naturels sur une période de cing ans, apres
le déversement. Quant a la restauration compléte du marais d’lle Grande, elle a été observée qu’a
la fin de I'étude, huit ans apres le déversement. Les résultats de I'étude de Baca et collaborateurs
(1987) montrent que le nettoyage intense a détruit et compacté les racines des vivaces et a enlevé

le substrat retardant ainsi la recolonisation.

D) Invertébrés
De nombreuses études ont été réalisées pour étudier les effets du pétrole déversé sur les

invertébrés aquatiques.

Le zooplancton a été échantillonné a un site contaminé dans I'aber Benoit et a un site non
contaminé dans la baie de Brest entre mars 1978 et janvier 1979 ainsi qu’au printemps 1979
(Samain et collab., 1980). Les espéces de copépodes Acartia clausi et Temora longicornis ont été
sélectionné pour I'étude des conditions trophiques du milieu par I’analyse des enzymes digestives
amylase et trypsine. En effet, le ratio entre ces deux enzymes chez une espece varie selon les
changements dans son alimentation et donc, dépend des conditions trophiques du milieu. En
janvier 1979, pour Acartia clausi il n’existait pas de différences significatives entre la baie de Brest

et I'aber Benoit. Cependant, des différences étaient observées en mai et en juin 1979. Des
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différences ont également été observées chez Temora longicornis au printemps entre les deux
sites. Ces résultats mettent en évidence une modification des conditions trophiques entre le site
contaminé et le site de référence suite au déversement pétrolier. L’hypothese présentée par les
auteurs pour expliquer les différences des conditions trophiques entre les sites est que la
concentration ou la composition du phytoplancton a été affectée par le pétrole. Conséquemment,

les habitudes alimentaires du zooplancton ont changées aux sites contaminés.

La faune benthique des herbiers de zosteres a été échantillonnée a plusieurs reprises en 1977,
1978 et 1979 (Jacobs, 1980). L'indice de diversité est passé de 2,26, en mars 1978, a 1,66, en mai
1978, a la suite du déversement pétrolier. L'indice de diversité ainsi que le nombre d’especes ont
augmenté durant I'été suivant suggérant un rétablissement de la faune benthique des herbiers

de zosteres.

Den Hartog et Jacobs (1980) ont également étudié les invertébrés présents dans les herbiers de
zostere entre 1977 et 1979. Le nombre d’individus et le nombre d’especes ont diminué apres le
déversement. D’apreés leurs résultats, les gastropodes ont été peu affectés. En revanche, chez les
amphipodes, ving-six espéces étaient retrouvées avant le déversement alors que seules cing
espéces étaient encore retrouvées apres. Les populations de Cumacea spp., de Tanaidacea spp.
et d’Echinodermata spp. semblaient rétablies un an apres le déversement. Les effets sur les
populations d’Isopoda spp. étaient difficilement détectables a cause de leur faible présence avant

le déversement.

Le benthos sublittoral a été comparé entre le printemps et I'été 1978 par Cabioch et
collaborateurs (1980). Les résultats de cette étude indiquent que, dans la baie de Morlaix, ce sont
surtout les amphipodes qui ont été affectés ainsi que les espéces de polychétes Phyllodoce
kosteriensis et Terebellides stroemi, qui n’ont pas été observés durant I'été 1978. Dans la baie de
Lannion, une mortalité massive de Pharus legumen et d’Echinocardium cordatum a été constatée.
Cette étude a également permis d’observé que le déversement pétrolier a surtout affecté les

communautés des sédiments fins et, dans une moindre mesure, celles des sédiments mixtes.

Une étude réalisée sur les femelles du mollusque Dentalium vulgare, collectées apres le
déversement en 1978, a mis en évidence que le taux de fertilisation des oocytes était tres faible
(Koster et Van Den Biggelaare, 1980). De plus, les larves collectées en 1977 étaient formées

normalement et nageaient de facon rapide et coordonnée prés de la surface de I'eau, alors que
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les larves collectées en 1978 présentaient des malformations et nageaient en tournant en rond.

Les larves collectées en 1979 présentaient par contre une forme normale.
D’autres études ont été effectuées a plus long terme sur les populations d’invertébrés.

Un suivi du méiobenthos a été réalisé a la plage de Brouennou, de Corn ar Gazel et de Kersaint
apres le déversement. Bodin et Boucher (1983) ont réalisé une premiere étude jusqu’en
novembre 1980. A Brouennou, les teneurs en hydrocarbures se situaient en dessous de 100 mg/kg
durant I'année 1980. A Corn ar Gazel, les teneurs en hydrocarbures se situaient entre 50 et
150 mg/kg durant la méme année. Les teneurs en hydrocarbures a Kersaint pour 'année 1980 ne
sont pas rapportées dans I'étude. A Brouennou, entre ao(it 1979 et novembre 1980, le rapport
entre les nématodes et les copépodes se situait entre 11 et 172. Les autres groupes
représentaient un faible pourcentage de la méiofaune. A Corn ar Gazel, entre septembre 1978 et
juillet 1979, la densité de la méiofaune est passée de 4 697 a 1 666 individus par m2. En ao(it 1980,
les copépodes harpacticoides représentaient 11,5 % de la méiofaune. A Kersaint, entre décembre
1979 et novembre 1980, le rapport entre les nématodes et les copépodes si situait entre 1,1 et
16,9. Les autres groupes représentaient 87 % de la méiofaune en mai 1980. Le suivi de ces trois
plages s’est poursuivi jusqu’en 1984 par Bodin (1988). A la plage de Brouennou, en 1981, la
densité des nématodes a augmenté alors que la densité des copépodes harpacticoide a diminué
par rapport a 1980. A Corn ar Gazel, en 1981, la méiofaune a recolonisé la plage et les densités
étaient retournées a des valeurs similaires a celles du site de référence. A Kersaint, les copépodes
représentaient une proportion plus élevé de la méiofaune qu’aux autres sites 25 % a cause de la
granulométrie des sédiments. En 1981, la recolonisation de Kersaint par les nématodes et les
copépodes a été observée. Cependant, en 1982, la densité de copépodes a diminué alors que la
densité des nématodes a continué d’augmenter. Bodin (1991) a étudié la reproduction des
copépodes aux mémes sites entre 1978 et 1984. L’auteur a observé qu’entre la fin de 1978 et la
fin de 1979, les hydrocarbures ont induit des effets sur la densité et les capacités de reproduction
des copépodes harpacticoides. En effet, un délai d’'un mois ou plus a souvent été observé dans

I"apparition des femelles ovigeres et des juvéniles.

Dans une autre étude, la méiofaune a été échantillonnée de mars a octobre 1978 dans la zone
intertidale d’une crique au sud de I'lle de Batz et dans la zone sublittorale de Pierre Noire dans la
baie de Morlaix (Boucher, 1980). Dans la zone intertidale, la densité de nématodes a décliné de

58 % entre mars et mai 1978. Par contre, en juin et juillet, la densité était similaire a celle mesurée
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avant le déversement a cause de I’éclosion annuelle ayant lieu dans les sables intertidaux. En ao(t
et en octobre, la densité de nématodes était la plus faible observée jusqu’a ce moment confirmant
la diminution générale de la population de nématodes. La densité des copépodes dans la zone
intertidale est restée faible durant toute la période de I'étude. Dans la zone sublittorale, il n’a pas
été possible d’observer des variations significatives dans la densité des nématodes et des

copépodes durant la période de I'étude.

Bodin et collaborateurs ont également suivi les populations de nématodes et de copépodes a la
station de Pierre Noire dans la baie de Morlaix entre 1978 et 1982. Ils ont observé que
I’abondance des nématodes était plus faible en 1979 et en 1980 qu’avant le déversement. En
1980, leur abondance a augmenté au-dessus des valeurs moyennes de 1972, 1973 et 1974 mais
a diminué par la suite. L’'abondance des copépodes harpacticoides entre 1978 et 1982 n’était pas

différente de celle mesurée avant le déversement.

Boucher et collaborateurs (1983) ont étudié le macrobenthos de sables fins de Pierre Noire et des
vases sableuses de la riviere Morlaix entre avril 1978 et décembre 1982. A Pierre Noire, a la fin de
I’étude, deux especes d’'amphipodes n’étaient toujours pas observées (Corophim crassicorne et
Photis longicaudata) et trois espéces étaient trés rares (Ampelisca tenuicornis, Melita gladiosa et
Melita obtusata) comparativement a ce qui était observé avant le déversement. Entre avril 1979
et mars 1980, les densités moyennes annuelles du macrobenthos ont atteint 3 650 individus/m?
et se sont stabilisées a 4 000 individus/m? entre avril 1980 et mars 1981. Entre juin 1982 et
décembre 1982, une augmentation subite du polychete Polydora antennata a fait augmenter la
densité & plus de 11 900 individus/m?. Dans la riviere Morlaix, les populations d’Ampelisca
brevicornis et Cheirocratus intermedius s'étaient entiérement rétablies a la fin de I'étude. Par
contre, les espéces Ampelisca armoricana, Ampelisca tenucornis et Ampelisca spinimana sont
restées tres rares durant la période de I'étude. Entre ao(t 1979 et juin 1980 la densité moyenne
annuelle du macrobenthos était de 2 753 individus/m?2. La densité a augmenté graduellement
pour atteindre 6 700 individus/m? entre ao(it 1982 et décembre 1982. Il y a eu une augmentation

modérée du polychete Polydora antennata entre juin et ao(t 1982.

Poggiale et Dauvin (2001) ont échantillonné la faune macrobenthique a la station de Pierre Noire
dans la baie de Morlaix de 1977 a 1996. L'abondance de la communauté macrobenthique a
diminué rapidement en 1978, aprés le déversement, du fait de la disparition d’Ampelisca spp.

L'abondance de la communauté macrobenthique est resté faible jusqu’en 1985, sauf durant I'été
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1982 ol I'abondance de Polydora pulchra a fortement augmenté. Ampelisca armoricana a disparu
de ce site en 1978, aprés le déversement. Un petit nombre d’individus a colonisé la station en
1981, mais I'abondance est restée faible jusqu’en 1986 pour augmenter de 1987 a 1991 et se
stabiliser entre 1991 et 1996. Seuls quelques individus de I'amphipode Ampelisca sarsi ont été
trouvés en 1978. La recolonisation de cette espece a débutée en 1987 et a été suivie d’une
augmentation de I'abondance jusqu’en 1991. Durant cette période, I'abondance a augmenté de
2 000 a 15 000 individus/m2. De 1992 a 1996, I'abondance maximale était en général prés de
10 000 individus/m?. L'espéce Ampelisca tenuicornis a également disparu de la station de Pierre
Noire en 1978. Elle a recolonisé la station en 1988. Entre 1991 et 1994, son abondance a

augmenté de 2 000 a 20 000 individus/m? puis s’est maintenue jusqu’en 1996.

Dans la baie de Morlaix, a la station de Pierre Noire, des échantillons des communautés des sables
fins ont été prélevés entre 1977 et 1985 par Dauvin et Ibanez (1986). Le tableau 2, tiré de Dauvin
et Ibanez (1986), présente les dix especes dominantes au cours des six périodes déterminées par
une analyse en composantes principales. On remarque que la communauté a évoluée rapidement

durant les quatre premiéres années puis s’est stabilisée par la suite.
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Tableau 2 Espéces d’invertébrés dominantes a la station Pierre Noire dans la baie de Morlaix d’avril 1977 a mars 1985

Avril 1997 - Juillet 1978

Aot 1978 — Juillet 1979

Aolt 1979 — avril 1980

Ampelisca sarsi

%
45,3

Paradoneis armata

%

%

24,5 Spio filicornis 28,4

Paradoneis armata 16,7 Spio filicornis 21,6 Paradoneis armata 13,1

Spio filicornis 6,0 Chaetozone setosa 9,0 Chaetozone setosa 11,8
Aricidea fragilis 4,5 Heterocirrus alatus 7,2 Abra alba 5,9
Chaetozone setosa 4,1 Aricidea fragilis 6,1 Scoloplos armiger 5,8
Marphysa bellii 4,0 Abra alba 5,6 Marphysa bellii 4,6
Aricidea cerrutii 2,5 Marphysa bellii 4,0 Thyasira flexuosa 4,4
Nephtys hombergii 1,7 Aricidea cerrutii 3,8 Aricidea fragilis 3,7
Hyalinoecia bilineata 1,4 Perioculodes longimanus 2,6 Venus ovata 2,3
Mediomastus fragilis 1,2 Abra prismatica 1,6 Urothoé pulchella 1,8

Mai 1980 - Janvier 1981 Févier 1981 — Janvier 1982 Février 1982 — Mars 1985

% % %

Paradoneis armata 11,6 Ampelisca sarsi 16,2 Ampelisca sarsi 24,6
Spio filicornis 10,7 Paradoneis armata 13,5 Spio filicornis 13,3
Chaetozone setosa 9,8 Chaetozone setosa 8,3 Urothoé pulchella 9,4
Marphysa bellii 9,7 Urothoé pulchella 7,3 Paradoneis armata 8,4
Abra alba 8,4 Marphysa bellii 6,6 Nephtys hombergii 5,9
Ampelisca sarsi 6,6 Spio filicornis 6,5 Scoloplos armiger 3,4
Scoloplos armiger 6,1 Scoloplos armiger 5,5 Marphysa bellii 3,2
Thyasira flexuosa 4,8 Abra alba 3,6 Chaetozone setosa 3,0
Urothoé pulchella 3,6 Aricidea fragilis 3,2 Aricidea fragilis 2,8
Aricidea fragilis 3,3 Nephtys hombergii 2,3 Ampelisca typica 2,6
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Enfin, deux autres études ont également suivi la population de macroinvertébrés benthiques
entre 1977 et 1996 a la station de Pierre Noire (Dauvin, 1998) et a la station de la riviere Morlaix
(Dauvin, 2000). A Pierre Noire, la biomasse a chutée de 70 % en 1978 et est restée faible jusqu’en
1979. En 1980, 'augmentation de I'abondance d’Abra alba a fait doubler la biomasse. La biomasse
moyenne annuelle des macroinvertébrés benthiques de Pierre Noire est passée de 7,3 g/m? en
1982 4 3,2 g/m? en 1983 puis a augmenté jusqu’a atteindre environ 11 g/m? en 1990. Entre 1990
et 1996, la biomasse moyenne annuelle était entre 9,2 et 11,73 g/m?. Les auteurs ont conclu que
les populations de macroinvertébrés benthiques du site de Pierre Noire ont eu besoin de quinze
ans pour se rétablir. A la station de la riviére de Morlaix, la biomasse annuelle totale des
macroinvertébrés benthique a augmenté de 1978 a 1982 et a diminué de 1982 a 1984. De 1985 a

1996, la biomasse était d’environ 8 g/m? ce qui était plus faible que les années précédentes.

Les mollusques bivalves Abra alba (figure 6) et Abra prismatica ont été suivis dans la baie de
Morlaix entre 1977 et 1987 (Dauvin et Gentil, 1989). Il a été montré qu’Abra alba était capable de
s’adapter aux conditions eutrophes du milieu causées par le pétrole en augmentant son potentiel
de reproduction, sa croissance et son abondance. Quant a Abra prismatica, elle a montré de faible
capacité d’adaptation. En effet, son abondance a peu augmenté et elle a montré une seule

période de fraie par année aprés le déversement comparativement a trois pour Abra alba.

© Hans Hillewaert

Figure 6 Abra alba (Hillewaert, 2005)

E) Poissons
Les populations de plies communes Pleuronectes platessa (figure 7) ont été suivies aprés le

déversement de ’Amoco Cadiz. Un échantillonnage a été effectué entre 1978 et 1980 a I'aber
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Benoit et a I'aber Wrach, impactés par le pétrole, ainsi que dans la baie de Douarnenez et aux
ports de Loctudy et llé Tudy, qui ont servi de sites de référence (Haensly et collab., 1982).
L’objectif de cette étude était d’observer les lésions histologiques dans divers tissus. A partir de
décembre 1978, le pourcentage de poissons qui présentaient une nécrose des nageoires et de la
gueue a augmenté et était pres de 100 % en février 1980, alors que les poissons récoltés aux sites
de référence présentaient rarement de la nécrose. La concentration moyenne de cellules
mugqueuses dans les branchies des plies communes de I'aber Benoit était significativement plus
élevée qu’a I'aber Wrach et qu’aux sites de référence, entre décembre 1978 et février 1980. De
méme, la concentration moyenne de cellules muqueuses dans les branchies des poissons de |'aber
Wrach était plus élevée qu’aux sites de référence en avril 1979 et en février 1980. Par ailleurs, la
fréquence de dégénération de la glande gastrique était significativement plus élevée aux sites
impactés par le pétrole qu’aux sites de référence et des amas de macrophages étaient retrouvés

plus fréguemment dans les foies des poissons de I'aber Benoit.

Figure 7 Pleuronectes platessa (Cada, s.d.)

Stott et collaborateurs (1983) ont quant a eux observé les Iésions histologiques des ovaires chez
les mémes plies. Aux sites de référence, les concentrations de follicules primordiaux et primaires
étaient plus élevées en été et plus faible en hiver alors que l'inverse était observé pour les
follicules matures. A I'aber Benoit, les mémes patrons ont été observés mais, les concentrations
des différents follicules étaient plus faibles qu’aux sites de référence. A 'aber Wrach, les patrons
étaient inversés. En effet, les concentrations de follicules primordiaux et primaires étaient plus
élevées en hiver et plus faible en été. De plus, aucun follicule mature n’a été observé en été et en

hiver.
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Une autre étude s’est intéressée a la reproduction des plies communes (Miossec, 1981 et 1982).
Dans cette étude, les rapports gonado-somatiques et le diameétre des ovocytes ont été mesurés
chez les poissons entre novembre 1978 et avril 1980 aux abers Benoit et Wrach. Puis, les résultats
ont été comparés a ceux de deux autres études : une étude réalisée a I'aber Benoit en 1967 et
une étude réalisée dans la baie de Douarnenez en 1977. Durant I'hiver 1978-1979, les rapports
gonado-somatiques n’ont pas dépassé 2,6 % (IC = 1,4) dans I'aber Benoit et 6,2 % (IC = 3,3) dans
I"'aber Wrach et sont faibles comparativement au rapport de 26,3 % mesurés dans la baie de
Douarnenez. Durant I’hiver 1979-1980, les rapports gonado-somatiques maximaux étaient plus
élevés que I'hiver précédent : 14,5 % (IC = 4,2) a I'aber Benoit et 10,9 % (IC = 2,0) a I'aber Wrach.
Cependant, il est mentionné que ces valeurs sont tout de méme inférieures au rapport de 26,4 %
qui a été mesuré a I'aber Benoit en 1967. Les rapports gonado-somatiques sont resté a peu pres
similaires dans les hivers subséquents (Miossec, 1982). En effet, durant I’hiver 1980-1981, le
rapport maximal était de 10 % (IC = 3,1) a I'aber Benoit et de 14 % (IC = 4,7) a I'aber Wrach et au
cours de I'hiver 1981-1982, le rapport maximal était de 9% (IC = 2,0) a I'aber Benoit et de 13% (IC
= 5,0) a I'aber Wrach. Le diametre des ovocytes des plies collectées aux sites contaminés était
presque toujours inférieur a 650 um au cours de I'hiver 1978-1979 alors que chez les plies de la
baie de Douarnenez en 1977 et de I'aber Benoit en 1967, le diametre était compris entre 700 et
800 um (Miossec, 1982). Au cours de I'hiver 1979-1980, le diamétre des ovocytes aux sites
contaminés était de 750 um. Cependant, il n’est pas possible d’affirmer que les rapports gonado-
somatiques et les diametres mesurés dans cette étude sont significativement différents de ceux
mesurés a des sites de référence étant donné que les valeurs de référence proviennent d’études
différentes et qu’aucun test statistique n’a été effectué. De ce fait, les différences observées

peuvent étre dues a la variabilité naturelle et non a I'effet du déversement de pétrole.

D’autres poissons plats ont également été observés par Miossec (1981). De la nécrose des
nageoires a été observée fréquemment chez le flet commun Platichthys flesus en 1978 mais
beaucoup moins en 1979. Sa reproduction ne semblait pas avoir été affectée. Les limandes
communes Limanda limanda capturées ne présentaient pas de nécroses des nageoires. En
revanche, 37,2 % des individus de la sole commune Solea vulgaris de I'aber Wrach et 41,1 % des
individus de cette espece de I'aber Benoit présentaient des nageoires nécrosées. Les quelques
individus de la sole-pOle Solea lascaris et de la petite sole jaune Buglossidium luteum récoltés
durant I'étude ne présentaient pas de nécrose des nageoires. La capacité de déplacement des

poissons d’un site a un autre peut contribuer a biaiser ce type d’observations.
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F) Oiseaux
A la suite du déversement, 4 572 oiseaux de trente-trois espéces ont été retrouvés mazoutés

(Jones et collab., 1979). Parmi les oiseaux touchés, il y avait une grande proportion de macareux
Fratercula arctica. Les autres espéces qui ont été mazoutées sont : Alca torda, Uria aalge,
Phalacrocorax aristotelis, Larus spp., Phalacrocorax spp., Sula bassana, Gavia immer et Gavia
artica (Jones et collab., 1979 ; Monnat, 1978). Toutefois, Jones et collaborateurs (1979) ont
observé que seulement 6 % des 48 carcasses d’oiseaux relachées entre 7,5 et 30 km au nord de
Roscoff ont été retrouvés. Ceci indique que le nombre d’oiseaux morts a la suite du déversement
est sous estimé car un certain nombre de carcasses peuvent coulées lors de leur dérive
dépendamment des conditions météorologiques. A notre connaissance, aucune étude n’a porté
sur les effets du déversement sur les populations d’oiseaux plusieurs années apres I'accident de

I’Amoco Cadiz.

G) Mammiferes
A notre connaissance, aucune étude portant sur les effets a long terme du déversement de

I’Amoco Cadiz sur les mammiféres n’a été réalisée.

2.1.2.4 Discussion

Les conditions météorologiques ont restreint les capacités d’intervention et il s’est tres
rapidement formé de la mousse qui n’a pu étre controlée, méme aprés les applications de
dispersants parce que ceux-ci sont généralement peu efficaces contre les émulsions pétrole/eau.
Une grande partie du littoral a été contaminée par le pétrole. A ’lapproche de la saison touristique,
les autorités ont effectué le nettoyage des plages rapidement. Ils ont utilisé plusieurs types de
méthodes d’intervention, dépendamment du type de milieu, sans nécessairement tenir compte

du bénéfice environnemental.

Du pétrole a persisté pendant plusieurs années aux sites de faible énergie et constitués de
sédiments meubles. Par exemple, dans les marais, des composés associés au pétrole de I’Amoco
Cadiz étaient encore mesurés vingt-trois ans aprés le déversement. Les constituants du pétrole
ont également été assimilés par les organismes. A titre d’exemple, les huitres qui étaient cultivées
dans les endroits contaminés ont bioaccumulé des hydrocarbures. Cependant, la dépuration de
ces huitres a été observée au fur et a mesure que les concentrations d’hydrocarbures dans le

milieu ont diminué.
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Enfin, le pétrole déversé a eu des effets sur un certain nombre d’organismes, a court et long
termes. Ainsi, le déversement a causé des proliférations bactériennes durant la période chaude,
pendant quelques années apres le déversement. L’évolution a long terme des communautés
bactériennes dépendait du site et du type de sédiments. Une étude a mis en évidence que des
algues ayant un potentiel commercial ont vu leur activité métabolique, ainsi que leur croissance,
augmenter pendant un certain temps. Ceci a été suivi d’'une période ou les algues étaient
fragilisées. Toutefois, leur reproduction ne semblait pas avoir été affectée. Dans les marais, la
végétation a pris plus de cing ans pour se rétablir. Le nettoyage a forte intensité a enlevé la couche
supérieure des sédiments et a causé la mortalité de certaines espéces, ce qui a pu retarder le
rétablissement dans les zones traitées. Des impacts initiaux ont été observés chez le zooplancton
et les invertébrés benthiques. Une diminution de I'abondance et de I'indice de diversité ainsi
gu’une altération de I'assemblage des invertébrés ont été observées. Les amphipodes ont été les
plus touchés par la contamination. La reproduction des copépodes a été également affectée. A
partir de 1996, I'abondance semblait s’étre stabilisée mais celles de plusieurs espéces n’étaient
pas revenues aux valeurs d’avant le déversement. La faune benthique de la Pierre Noire a été plus
fortement impactée que celle de la riviere Morlaix. Cette observation semblait étre causée par
une plus grande présence d’especes sensibles aux hydrocarbures a la Pierre Noire que dans la
riviere Morlaix. La plie commune Pleuronectes platessa a été I'espéce de poisson la plus étudiée
apres le déversement. De la nécrose des nageoires ainsi que des lésions histologiques dans les
branchies, le foie et les ovaires ont été observées. D’autres espéces de poissons ont également
subi de la nécrose des nageoires lors d’observations effectuées peu de temps apres le
déversement. Enfin, les oiseaux ont subi une mortalité massive suite au déversement mais a notre
connaissance les effets a plus long terme sur les populations n’ont pas été suivis. Les données
répertoriées mettent en évidence que le déversement de I’Amoco Cadiz a eu un effet assez

important et généralisé. Beaucoup d’espéces ont mis plusieurs années avant de se rétablir.

2.1.3 Exxon Valdez

Le 24 mars 1989, le pétrolier américain Exxon Valdez s’est échoué sur le récif Bligh dans le détroit
du Prince William en Alaska. Environ 35 800 tonnes de pétrole brut d’Alaska, Prudhoe Bay, sont
déversées apres quelques jours de mauvais temps dans le détroit et quelques milliers de
kilometres de littoral se retrouvent mazoutés (Cedre, 2014). Ce déversement a eu lieu au
printemps dans un environnement nordique froid assez similaire a celui du golfe Saint-Laurent.

Quoique les especes marines du Pacifique nord-est soient quelques fois différentes des especes
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de I'Atlantique nord-ouest, la structure des écosystemes est relativement comparable et les
informations scientifiques obtenues de I'accident de I’Exxon Valdez peuvent étre considérées
comme trés pertinentes pour le systeme du Saint-Laurent. Pour cette raison, nous avons
particulierement détaillé les informations disponibles. Le pétrole brut d’Alaska est un brut moyen
avec une densité APl de 24,8 ° (EC, 2001). La figure 8 montre I'endroit de I'échouement du navire
et I’évolution du pétrole dans le détroit du Prince William et dans le Golfe de I’Alaska (Carpenter

et collab., 1991).

ALASKA

ANCHORAGE
[

VALDEZ

= &
March 30
90 Miles

DAY 11
April 3

GULF OF ALASKA
140 Miles

DAY 19
April 11
250 Miles

May 2
350 Miles

e O’"
- DAY 56
oA May 18 é’
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Figure 8 Lieu de I'échouement de I’Exxon Valdez et évolution du pétrole dans le détroit du Prince William et dans le

Golfe de I’Alaska entre le 24 mars et le 18 mai 1989

2.1.3.1 Réponse au déversement
Dans les jours suivant le déversement, la compagnie Exxon a mobilisé le matériel nécessaire pour

le confinement et la récupération en mer du pétrole déversé. Des barrages et des estacades ont
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été déployés et des écrémeurs ont été utilisés afin de récupérer le pétrole (Noerager et Goodman,
1991). Entre le 24 et 28 mars 1989, du dispersant Corexit 9527 a été épandu a la surface de I'eau
sans grand succes (Shigenaka, 2014). En effet, la majorité du pétrole s’était transformé en mousse
par I'action des vents et des vagues et le dispersant s’est avéré inefficace. Le 25 mars, des essais
de brllage in-situ ont été effectués. Entre 60 000 et 120 000 litres de pétrole ont été brdlés en
pleine mer pendant 45 minutes avec une efficacité de brllage de 98 % et plus (Allen, 1991). Au
vu des résultats, cette technique a été a nouveau utilisée le lendemain. Cependant, les 27 et 28
mars, une tempéte a dispersé le pétrole et I'a mélangé avec I'eau. Dans ces conditions, le brilage

in-situ ne pouvait plus étre envisagé (Shigenaka, 2014).

Lors de la tempéte, le pétrole s’est dirigé vers les cotes et des barrages absorbants ont été
déployés afin de protéger certaines ressources jugées prioritaires comme par exemple les rivieres
a saumon (NOAA, 1992). Malgré ces efforts, plus d’une centaines de sites ont été touchés par le
pétrole (Exxon Valdex Oil Spill Trustee Council, 2009). C'est alors que les opérations de nettoyage
des berges ont commencé. En 1989, 1 068 km des 1 271 km de littoral touché par le pétrole dans
le détroit du Prince William et 3 217 km des 3 951 km de littoral touché a I'extérieur du détroit
dans le Golfe de I’Alaska ont été nettoyés pendant |'été avec différentes méthodes d’intervention
(Shigenaka, 2014). Le nettoyage par jet d’eau chaude a haute pression (high pressure heated
seawater) et le nettoyage par jet d’eau froide a basse pression ont été majoritairement utilisés
(Kelso et Kendziorek, 1991). De I'enlevement manuel a I'aide de pelles, de sceaux et d’absorbants
a été également été réalisé a plusieurs endroits (Kelso et Kendziorek, 1991). 200 km de berges
dans le détroit du Prince William et 735 km de berges a I'extérieur du détroit n’ont pas nécessité
de traitements additionnels apres I'été 1989 (Shigenaka, 2014). Par ailleurs, durant cet été, des
tests ont été effectués localement avec le dispersant Corexit 7664 et le nettoyeur de plage Corexit
9580 M2 pour évaluer leurs effets a court terme sur la faune intertidale (Lees et collab., 1993).

Ces produits n’ont pas été utilisés a grande échelle (NOAA, 1992).

Durant I'hiver 1989, les tempétes ont contribuées a I'enlevement naturel du pétrole. Selon les
données récoltées par Michel et collaborateurs (1991) a dix-huit stations de la National Oceanic
and Atmospheric Administration (NOAA), la quantité de pétrole a la surface des sédiments a
diminué de 90 % sur le littoral exposé a des vagues de forte énergie, de 70 % sur le littoral exposé
sporadiquement a des vagues de forte énergie et de 70 % sur le littoral a I'abri des vagues. Dans

la méme étude, il a été évalué que la perte de pétrole sous la surface des sédiments, en terme de

34



poids, entre septembre 1989 et mars 1990 a été de 40 %. Jahns et collaborateurs (1991) ont
également observé une diminution de la quantité moyenne de pétrole dans les sédiments de 50 %

lors d’un échantillonnage effectué a seize stations durant la méme période.

L’Environmental Protection Agency des Etats-Unis (USEPA), en collaboration avec la compagnie
Exxon, a conduit des essais de bioremédiation au cours de I'été 1989 afin de déterminer si cette
technique pourrait étre utilisée en support aux interventions de nettoyage déja menées (USEPA,
1991). Les essais ont eu lieu a Snug Harbor et a Passage Cove avec plusieurs types de fertilisants :
des formulations a libération lente sous forme de briquette et de granules (Customblend), un
fertilisant oléophile (/nipol EAP 22) et un fertilisant en solution aqueuse. Suite a ces essais, I'USEPA
a recommandé a Exxon d’utiliser le fertilisant oléophile pour traiter les zones ayant du pétrole en
surface seulement et d’utiliser le fertilisant a libération lente en granules en combinaison avec le
fertilisant oléophile pour traiter les zones ayant du pétrole a la fois en surface et plus en
profondeur (Pritchard et Costa, 1991). Environ 80 kilométres de cbtes ont été traitées avec cette
méthode la méme année (Pritchard et Costa, 1991). En 1990, un programme de suivi a Knight
Island a été mis sur pied par Exxon, 'USEPA, I’Alaskan Department of Environmental Conservation
(ADEC) et I’'Université de I’Alaska. Ce programme a permis de montrer que I'addition de fertilisants
aux endroits ol le pétrole était encore peu dégradé augmentait le taux de biodégradation de 3 a
plus de 5 fois par rapport au taux naturel (Bragg et collab., 1993). De plus, les concentrations
médianes de bactéries dégradant les hydrocarbures aux sites ayant recu un traitement de
fertilisation étaient de 0,96 a 185,00 x 10* cellules/g de sédiments de surface et de 1,02 3
582,00 x 10*cellules/g de sédiments sous la surface (Lindstrom et collab., 1991). Aux sites n’ayant
pas recu de traitement de fertilisation les concentrations médianes de bactéries dégradant les
hydrocarbures étaient de 0,59 & 127,00 x 10* cellules/g de sédiments de surface et de 0,47 a
117,00 x 10* cellules/g de sédiments sous la surface (Lindstrom et collab., 1991). D’autres essais
de terrain ont été conduits a Disk Island et a Elrington Island par I"'USEPA (USEPA, 1991). Un
nombre de 378 des 587 segments de plages traités par d’autres méthodes cette année-la ont
également recu des applications de fertilisants (NOAA, 1992). Aucun effet négatif n’a été observé
suite au traitement par bioremédiation des sites de Snug Harbor et Passage Cove (Pritchard et
collab., 1991). Les fertilisants n’ont pas causé d’eutrophication, n’étaient pas toxiques pour les
especes marines sensibles, n’ont pas causé de libération de pétrole résiduel non dégradé et ont

accéléré le nettoyage d’approximativement deux mois selon les travaux de Pritchard et
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collaborateurs (1991). Il s’agit de résultats tres positifs mais il s’agit une méthode appliquée sur

une zone tres limitée du déversement.

2.1.3.2 Contamination résiduelle

A) Dans les sédiments
Malgré la diminution des quantités de pétrole a la suite des processus naturels et des méthodes

d’intervention, ce dernier a persisté pendant plusieurs années dans plusieurs sites.

A titre d’exemple, en 1990, la concentration moyenne d’HAP était de 4,979 mg/kg dans les
sédiments des herbiers de zostéres et de 0,601 mg/kg dans les sédiments des varechs contaminés
par le pétrole (Dean et Jewett, 2001). En ao(t 1991, Michel et Hayes (1993) ont observé que des
plages dans le détroit du Prince William contenaient encore des quantités appréciables de pétrole
sous la surface a certains sites allant jusqu’a 10 000 mg/kg d’hydrocarbures pétroliers totaux.
Irvine et collaborateurs (1999) ont évalué, entre 1992 et 1994, la contamination résiduelle a cinq
sites recouverts par des blocs rocheux (boulders) dans le Golfe de I’Alaska qui avaient regus un
traitement. Il a été estimé qu’entre 16,1 et 25,8 % de l'aire en surface était contaminée par le
pétrole. 44 des 75 échantillons de sédiments sous la surface contenaient des traces de pétrole
jusqu’a une profondeur maximale de 10 cm en 1994. De plus entre 1994 et 1999, la profondeur
de la contamination n’avait pas diminué et le pétrole s’était peu dégradé (Irvine et collab., 2006).
D’apres ces auteurs, la persistance du pétrole sous la surface a été causée par le recouvrement
des sédiments par des blocs rocheux. En effet, les plages de blocs rocheux ont un potentiel de
pénétration du pétrole élevé et le recouvrement par les blocs rocheux protege les sédiments fins
sous-jacents de I’érosion permettant au pétrole de persister sous la surface (Petersen et collab.,
2002). Ceci a donc limité I'élimination naturelle du pétrole des sédiments de la plage par I'action
des vagues. La contamination des plages par la mousse formée apreés le déversement, qui est plus

difficilement dégradable, explique également la persistance du pétrole a ces sites.

Plusieurs autres auteurs ont également suivi la persistance du pétrole plus d’'une décennie apres
le déversement. Entre 1990 et 1999, la concentration médiane d’HAP totaux dans les sédiments
des sites les plus contaminés du détroit du Prince William était de 0,117 mg/kg (Page et collab.,
2002). En 2001, du pétrole a été observé sur 53 des 91 segments de plages sélectionnés dans le
cadre de I'étude de Short et collaborateurs (2004). De ces 53 segments, 11 avaient du pétrole

seulement en surface, 14 avaient du pétrole seulement sous la surface et 28 avaient du pétrole a
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la fois en surface et sous la surface. Les auteurs ont estimé qu’il restait 4,13 hectares de
contamination en surface et 7,80 hectares de contamination sous la surface. Entre 2001 et 2005,
la surface des plages contaminées par le pétrole a diminué de 3 a 4 % par année (Short et collab.,
2007). En 2007, des sédiments sous la surface de vingt-deux sites qui ont été gravement touchés
par le pétrole ont été échantillonnés (Boehm et collab., 2008). 92,6 % des échantillons de
sédiments contenaient peu ou pas de pétrole. Les concentrations en hydrocarbures extractibles
totaux étaient plus élevées dans la zone intertidale supérieure et moyenne. Cette étude a permis
de conclure que dix-huit ans apres le déversement, le pétrole de I'Exxon Valdez avait en grande
partie disparu mais que des plaques de résidus persistaient encore sous la surface des sédiments
et gu’elles étaient distribuées irrégulierement sur les plages. Nixon et Michel (2015) ont utilisé
des données de terrain déja publiées sur la présence de pétrole sous la surface des sédiments
ainsi que des variables indépendantes afin de prédire les probabilités de retrouver du pétrole sous
la surface dans le détroit du Prince William. Les variables indépendantes utilisées pour le calcul
sont la quantité de pétrole initiale échouée sur les plages, la géomorphologie des plages et
I’exposition des plages aux vents et aux vagues. Les sites ayant une probabilité élevée de contenir
du pétrole résiduel sous la surface des sédiments sont localisés dans la partie nord de Knight
Island, a Disk Island, a Eleanor Island, a Smith Island ainsi qu’a quelques endroits isolés comme
Green Island, la partie sud de Knight Island et d’autres sites plus au sud (figure 9, tirée de Nixon
et collab., 2015).Dans I'ensemble de la zone étudiée, une longeur totale de deux kilometres de

plages a une probabilité supérieure a 25 % de contenir du pétrole sous la surface.
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Figure 9 Probalités de retrouver du pétrole sous la surface des sédiments aux sites impactés par le déversement de
I’Exxon Valdez

B) Dans les bivalves

Les bivalves sont souvent utilisés comme bioindicateurs de la contamination des organismes en
raison du fait que ce sont des organismes qui bioaccumulent les contaminants dans leurs tissus.
Dans le cadre des études réalisées a la suite de I'échouement de I'Exxon Valdex, ce fut le cas pour
la moule Mytilus trossuslus et le bivalve Protothaca staminea. A noter que la moule Mytilus
trossuslus est présente dans I'estuaire du Saint-Laurent et qu’une autre espéce trés similaire,

Mytilus edulis, est trés répandue dans toute la partie maritime du Saint-Laurent.
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La moule Mytilus trossulus a été largement utilisée pour le suivi de la contamination par le pétrole
car elle filtre de grandes quantités d’eau et bioaccumule les hydrocarbures dans ses tissus
puisqu’elle n’a pas la capacité de les métaboliser. Lorsque la concentration d’hydrocarbures dans
le milieu diminue, la moule se dépure et libere alors les hydrocarbures accumulés. Puisque
certaines méthodes de nettoyage peuvent étre trés agressives, certains milieux sensibles, comme
les mouliéres, n’ont pas subi de nettoyage suite a I'échouement de I’Exxon Valdez. De ce fait, du
pétrole a pu persister dans les mouliéres. Un échantillonnage, effectué de 1992 a 1995, a révélé
que les sédiments de 35 des 83 mouliéres échantillonnées dans le détroit du Prince William
montraient des concentrations moyennes annuelles d’hydrocarbures pétroliers totaux de plus de
7000 mg/kg poids humide, 7 montraient des concentrations comprises entre 5000 et 7000 mg/kg
poids humide et 13 montraient des concentrations comprises entre 1000 et 5000 mg/kg poids
humide (Carls et collab., 2001). Dans les tissus de ces moules, les concentrations moyennes
annuelles d’HAP totaux étaient supérieures a 1 mg/kg poids sec pour 21 mouliéres, pour au moins
une année d’observation. Notons que durant la période de I'étude, les concentrations
d’hydrocarbures pétroliers totaux et d’"HAP ont diminuées. Toutefois, en 1995, les concentrations
d’hydrocarbures dans les sédiments et les moules de la majorité des sites étaient toujours

supérieures aux teneurs de fond indiquant une source chronique de contamination des moules.

Des moules récoltées en 1996 dans trois mouliéres impactées par le pétrole avaient des
concentrations tissulaires d’HAP totaux comprises entre 0,6 et 2,0 mg/kg poids sec alors que les
concentrations dans des moules provenant de deux sites de référence étaient comprises entre
0,01 et 0,12 mg/kg poids sec (Thomas et collab., 1999b). Plusieurs études réalisées dans les
années subséquentes ont mis en évidence une diminution des concentrations de HAP dans les
tissus des moules. Ainsi, la concentration moyenne en HAP totaux de 218 échantillons de moules
collectées de 1998 a 2002 dans le détroit du Prince William a des sites impactés par le
déversement était de 0,054 mg/kg poids sec (Boehm et collab., 2004). Ces concentrations d’HAP
étaient similaires aux concentrations mesurées dans des moules collectées a des sites témoins,
n’ayant pas été contaminés par le pétrole. De plus, les moules échantillonnées en 2002 a des sites
ayant une contamination élevée en HAP dans les sédiments ne contenaient pas une concentration
élevée en HAP dans leurs tissus suggérant ainsi que les résidus de pétrole a ces sites n’était pas
biodisponibles pour les moules (Boehm et collab., 2004). En 2004, les niveaux d’HAP dans les
tissus des moules du détroit du Prince William et du Golfe de I’Alaska étaient en dessous des

niveaux de fond (Reynolds et Braman, 2009). Page et collaborateurs (2005) ont également
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observé une diminution des concentrations de HAP totaux dans les tissus des moules entre 1990

et 2002 de 25 % par année.

Carls et collaborateurs (2004a) ont conduit des expériences en 1994 afin de restaurer certaines
mouliéres impactées par le pétrole. Pour ce faire, les moules ont tout d’abord été enlevées et
rincées a I'’eau de mer. Puis, les sédiments contaminés ont été dragués et remplacés par des
sédiments propres. Les moules ont ensuite été replacées sur les sédiments propres. Le suivi s’est
effectué pendant cing ans apres la restauration. Les concentrations d’hydrocarbures pétroliers
totaux dans les sédiments ont diminué rapidement aprés la restauration mais ont augmentées
légerement dans les années suivantes. En 1999, les concentrations dans les sédiments des
mouliéres restaurées et non restaurées étaient tout de méme supérieures aux concentrations des
sites témoins non impactés par le pétrole, déterminées par Carls et collaborateurs (2001). Les
concentrations d’"HAP dans les tissus des moules tendaient a augmenter apreés la restauration mais
déclinaient par la suite. La restauration ne s’est pas avérée plus efficace que I'atténuation

naturelle pour enlever le pétrole des sites contaminés.

Le bivalve Protothaca staminea a également été utilisé pour le suivi de la contamination carilala
capacité de bioaccumuler et de libérer les hydrocarbures en fonction de la concentration dans le
milieu et il est consommé par la faune et les humains. Les concentrations tissulaires d’"HAP ont
diminué entre 1990 et 1992, mais des différences significatives entre les sites impactés et non
impactés ont été observées jusqu’'en 1997 (Shigenaka et collab., 1999). Cette espéce a
bioaccumulé les HAP a des concentrations légérement plus élevées que les concentrations
mesurées dans les moules du fait qu’elle vit enterrée dans les sédiments et qu’elle était par
conséquent plus exposée au pétrole résiduel que les moules, qui vivent a linterface

eau/sédiments (Shigenaka et collab., 1999).

2.1.3.3 Impacts résiduels

Les effets du déversement de I’Exxon Valdez sur les écosystémes étaient toujours observés en
2014. En effet, I'Exxon Valdez Oil Spill Trustees Council considérait que certaines espéces n’étaient
pas encore rétablies. Le tableau 3 présente I'évolution du statut des ressources ayant été touchée
a la suite du déversement (Exxon Valdez Oil Spill Trustees Council, 2014). En 2014, les
communautés intertidales, le groupe d’épaulards AB et les sédiments étaient en voie de

rétablissement. Par contre, on peut constater que le groupe d’épaulards AT1, les guillemots
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marbrés, les guillemots colombins et les harengs du Pacifique n’étaient pas en voie de

rétablissement.

Les prochaines sections présentent un portrait des impacts résiduels associés a I’échouement de
I’Exxon Valdez, observés lors des études de suivi de la faune et de la flore du détroit du Prince

William et du Golfe de I’Alaska.
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Ressource Statut en 1996 Statut en 1999 Statut en 2002 Statut en 2006 Statut en 2010 Statut en 2014
Sites , . , . , . , . , . , .
, . En rétablissement En rétablissement Rétablis Rétablis Rétablis Rétablis
archéologiques
Pygargues a téte , . , . , . , . , . , .
ygarg Rétablis Rétablis Rétablis Rétablis Rétablis Rétablis
blanche
Garrots d'Islande ND ND ND ND En rétablissement Rétablis
Huitriers de , . , ) 3 . , . Probablement
Inconnu En rétablissement Rétablis En rétablissement En rétablissement , .
Bachman rétablis
Palourdes Inconnu En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement Rétablies
Oiseaux Pas en Pas en , . , . , .
Inconnu , . , . Rétablis Rétablis Rétablis
plongueurs rétablissement rétablissement
Guillemots de Troil En rétablissement En rétablissement Rétablis Rétablis Rétablis Rétablis
Pas en Pas en Pas en , . , . , .
Cormorans , . , . , . Rétablis Rétablis Rétablis
rétablissement rétablissement rétablissement
. , Probablement Probablement
Truites fardées Inconnu Inconnu Inconnu Inconnu , . , .
rétablies rétablies
Aires naturelles , . , . , . , .
désignées Inconnu Inconnu En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement
Ombles Salvelinus , . , . . .
Inconnu Inconnu Inconnu Rétablies Rétablies Rétablies
malma
Pas en Pas en Pas en , . , . , .
Phogues communs , . , . , . Rétablis Rétablis Rétablis
rétablissement rétablissement rétablissement
. Pas en Pas en Pas en , . , . , .
Canards harlequins En rétablissement En rétablissement Rétablis

rétablissement

rétablissement

rétablissement
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Communautés
intertidales

En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement

Tableau 3 Statut des ressources impactées par le déversement de I’Exxon Valdez entre 1996 et 2014

Ressource

Statut en 1996

Statut en 1999

Statut en 2002

Statut en 2006

Statut en 2010

Statut en 2014

Epaulards AB

Pas en
rétablissement

Pas en
rétablissement

En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement

, Pas en Pas en
Epaulards AT1 ND ND ND ND , . , .
rétablissement rétablissement
Guillemots de
e Inconnu Inconnu Inconnu Inconnu Inconnu Inconnu
Kittlitz
Guillemots Pas en , . , . Pas en
, , . En rétablissement En rétablissement Inconnu Inconnu , .
marbrés rétablissement rétablissement
Moules En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement Rétablies
Harengs du Pas en . . Pas en Pas en Pas en Pas en
i , . En rétablissement , . , . , . , .
Pacifique rétablissement rétablissement rétablissement rétablissement rétablissement
Guillemots Pas en Pas en Pas en Pas en Pas en Pas en
colombins rétablissement rétablissement rétablissement rétablissement rétablissement rétablissement
Saumons roses En rétablissement En rétablissement Rétablis Rétablis Rétablis Rétablis
Loutres de riviere Inconnu Rétablies Rétablies Rétablies Rétablies Rétablies
, Probablement Probablement
Sébastes Inconnu Inconnu Inconnu Inconnu , . , .
rétablis rétablis
Pas en , . , . , . , . , .
Loutres de mer En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement Rétablies

rétablissement

Sédiments

En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement En rétablissement




Saumons sockeyes En rétablissement En rétablissement Inconnu Rétablis Rétablis Rétablis
Communautés , . , . Probablement Probablement
. En rétablissement En rétablissement Inconnu Inconnu , . , .
subtidales rétablies rétablies
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A) Communauté bactérienne

Lindstrom et collaborateurs (1991) ont remarqué l'augmentation du nombre de bactéries
capables de dégrader les hydrocarbures apres la deuxieme application de fertilisants
Cumtomblend et Inipol EAP 22 a la fin de I’été 1990. Prince et collaborateurs (1993) ont effectué
un échantillonnage des sédiments entre septembre 1989 et septembre 1990 suite a I'application
de ces fertilisants sur les plages. lls ont observé une augmentation du nombre de bactéries
hétérotrophes et de bactéries capables de dégrader les hydrocarbures de 10 a 100 fois par rapport
aux sites de référence. Cet effet du fertilisant n’a cependant duré qu’un a deux mois. lls ont
également observé que les bactéries capables de dégrader les hydrocarbures représentaient
entre 10 et 40 % de la population de bactéries hétérotrophes en septembre et en octobre 1989
mais que ces derniéres représentaient moins de 1 % a I'été 1990 autant aux sites traités qu’aux

sites de référence.

B) Algues

Les études de suivi des impacts a long terme du déversement de I'Exxon Valdez sur les algues ont
majoritairement portées sur Fucus gardneri (figure 10), une algue brune présente dans la zone
intertidale. Entre septembre 1989 et mai 1991, Stekoll et Deysher (2000) ont observé les
populations de cette algue dans trois habitats, rocheux abrité, a texture grossiere et estuarien, du
détroit du Prince William, de la région Cook Inlet-Kenai et de la péninsule du Kodiak et de I’Alaska.
En général, la biomasse et le pourcentage de couverture ont été réduits dans la plupart des
habitats impactés par le pétrole par rapport aux sites de référence. Des différences entre les
parameétres mesurés pour décrire la reproduction, la structure de la population et I'épiphytisme
ont également été observées entre les sites contaminés et non contaminés par le pétrole. Dans
la méme période, Fucus gardneri et d’autres espéeces d’algues ont disparu de fagon significative
des zones intertidales moyenne et supérieure des habitats rocheux aux sites touchées par le
pétrole et nettoyés par jet a haute pression (Stekoll et collab., 1993). Vingt-neuf mois apreés le
déversement, la couverture de Fucus gardneri était d’environ 80 % aux sites non impactés et de
moins de 1 % aux sites impactés, indépendamment de l'intensité du traitement au jet d’eau,
intense et moins intense (De Vogelare et Foster, 1994). Cependant, le nombre de recrues

semblaient plus élevé aux sites nettoyés par jet d’eau a faible intensité.
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Figure 10 Fucus gardneri (Mosquin, s.d.)

Skalski et collaborateurs (2001) ont montré qu’en 1992, la couverture de Fucus gardneri était
relativement stable et comparable entre les sites impactés non nettoyés ou nettoyés par rincage
a l'eau froide, les sites impactés et nettoyés par jet d’eau chaude a haute pression et les sites non
impactés. Néanmoins, en 1994, la hauteur moyenne de la population de Fucus gardneri a leur
limite supérieure était plus basse de 0,4 m aux sites contaminés par le pétrole par rapport aux
sites controdles (Stekoll et Deysher, 1996). Entre 1991 et 1995, le taux d’implantation des zygotes
était toujours plus élevé aux sites non impactés par le pétrole comparativement aux sites
impactés dans la zone intertidale supérieure (Van Tamelen et collab., 1997). Dans la zone
intertidale inférieure, le taux d’'implantation des zygotes aux sites impactés était devenu similaire
a celui des sites non impactés en 1993, soit trois ans aprés le déversement (Van Tamelen et collab.,
1997). Driskell et collaborateurs (2001) ont par ailleurs observé, qu’aux sites impactés par le
pétrole et les méthodes d’intervention, la couverture de Fucus gardneri a augmenté de 1990 a
1993 et a diminué de 1994 a 1995. Les auteurs attribuent ce déclin au fait qu’une seule cohorte
de Fucus gardneri a colonisé les sites impactés, occupant tout I'espace pendant quelques années,
et a décliné de fagon synchrone par la suite sans qu’une autre cohorte ne la remplace. Un
tremblement de terre ayant eu lieu en 2000 a Knight Island dans le détroit du Prince William a
permis d’observé, par estimation du pourcentage de couverture a partir de photographies, le
méme type de patron de colonisation consécutif a une perturbation majeure de la végétation.
Mearns et collaborateurs (2008) ont mesuré le temps nécessaire pour la colonisation de la zone

intertidale fraichement dépouillé de sa végétation par des especes de Fucus. La colonisation de la
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zone intertidale moyenne et supérieure par des espéces de Fucus a ainsi été complétée en 2003.
Cependant, deux sites ont montré une diminution du pourcentage de couverture apres 2003 qui
a été suivie d’'une augmentation en 2006 et 2007. Ainsi, ces patrons de colonisation étaient
similaires a ceux observés aux sites contaminés par le pétrole a la suite du déversement de I'Exxon
Valdez et nettoyé par la suite en 1990. Ces résultats suggerent que les patrons de colonisation
observés aprés le déversement font partie d’'un processus normal de colonisation aprés une

perturbation majeure.

C) Plantes

Lors d’'une étude menée en 1991 sur les herbiers de zostéres, les paramétres suivants ont été
observés a des sites non impactés, des sites impactés non nettoyés ou nettoyés par jet d’eau
froide a basse pression et des sites impactés et nettoyés par jet d’eau chaude a haute pression :
densité des pousses, poids des pousses, longueur des pousses, biomasse des pousses, biomasse
des racines, index d’aire des feuilles, chlorophylle a et b, densité des tiges florissantes, densité des
spathes et densité des graines (Houghton et collab., 1992). Les résultats de I'’étude suggéraient
que le pétrole n’avait pas eu d’effets sur les structures végétatives. Cependant, la densité des
tiges florissantes était plus faible en 1990 et en 1991 aux sites impactés et nettoyés par jet d’eau
chaude a haute pression et en 1990 aux sites impactés non nettoyés ou nettoyés par jet d’eau
froide a basse pression qu’aux site de référence non impactés. Dean et collaborateurs (1998) ont
observé les populations de Zostera marina entre 1990 et 1995 dans les herbiers de zosteres du
détroit du Prince William. La densité des pousses, des pousses en fleurs, des inflorescences et des
graines ainsi que la biomasse n’était pas significativement différent entre les sites impactés et les
sites de référence a un niveau de confiance de 95 % durant la période de I'étude. Cependant, en
1990, la densité moyenne des pousses, des pousses en fleurs et des inflorescences était
significativement plus faible aux sites impactés comparativement aux sites de référence a un
niveau de confiance de 90 %. En 1991, ces différences avaient un niveau de confiance inférieur a
90 % et n’étaient pas considérées comme significatives. Ces résultats suggérent un rétablissement

de Zostera marina en 1991.

D) Invertébrés

Mollusques

Des moules ont été échantillonnées en 1992 et 1993 afin de déterminer si le pétrole de I'Exxon

Valdez causait une diminution de la production de byssus, du taux d’alimentation, du contenu en
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glycogéne et de l'indice de condition de ces organismes (Thomas et collab., 1999a). Aucune
différence n’a été détecté entre les moules provenant des sites impactés et les moules provenant
des sites de référence pour tous les paramétres et ce méme si les moules contenaient entre 0,01
et 6 mg/kg poids sec d’"HAP totaux. Les auteurs suggérent que les moules pourraient développer
une tolérance physiologique face a une exposition chronique aux HAP. Cependant, les parametres
observés dans le cadre de I'étude pourraient ne pas étre suffisamment sensibles pour évaluer
I'impact du pétrole sur les moules. Ainsi, dans une autre étude, Thomas et collaborateurs (1999b)
ont observé que, sept ans aprés le déversement, les moules des sites impactés par le pétrole
avaient un temps de survie moyen a I'air libre de 10 a 14 jours, ce qui était significativement plus
faible que les moules des sites de référence qui avaient un temps de survie moyen a I'air libre de
13 a 24 jours. L'observation d’une série de biomarqueurs dans les moules et les myes Mya
arenaria du site impacté Bay of Isles et du site non impacté de Bainbridge, dix ans apres le
déversement, a mis en évidence des signes de stress physiologique cellulaire chez les bivalves
exposés chroniquement au pétrole résiduel (Downs et collab., 2002). Enfin, en 2002, 'ADN des
moules était plus endommagé a trois des quatre sites impactés échantillonnés qu’aux sites de

référence (Thomas et collab., 2007).

Fukuyama et collaborateurs (2000) ont transplanté, en 1994, des palourdes Protothaca staminea
provenant de Block Island, un site impacté par le pétrole, a Outside Bay, un site non impacté par
le pétrole, et ont transplanté des palourdes d’Outside Bay a Block Island. Deux ans apres leur
transplantation dans le site d’Outside Bay, les palourdes provenant de Block Island avaient un
taux de mortalité plus élevé que celles d’Outside Bay restée sur place ou celles d’Outside Bay
transplantées a Block Island. Les palourdes restées a Block Island avaient un pourcentage de
mortalité de 46,9 % en 1996, ce qui était également plus faible que les palourdes du site d’Outside
Bay restées sur place ou transplantées a Block Island. Cette étude a également mis en évidence
que, sept ans aprés le déversement, la survie et la croissance des moules était toujours affectée
par les résidus de pétrole présents dans le milieu. L’étude de Fukuyama et collaborateurs (2014)
a indiqué tout de méme, qu’en 2000, I'abondance de Protothaca staminea aux sites impactés et
traités par jet d’eau chaude a haute pression était devenue similaire a celle des sites non impactés.
Toutefois, en 2002, 'ADN de Protothaca staminea collectés a d’autres sites dans le détroit du
Prince Williman était plus endommagé aux trois sites impactés échantillonnés qu’aux sites de

référence (Thomas et collab., 2007).
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Communauté d’invertébrés benthiques

Quelgues études ont porté sur la communauté d’invertébrés benthiques. Dans une étude
effectuée seize mois apres le déversement, I'abondance des taxons opportunistes Capitellidae et
Spionidae était similaire entre les stations qui étaient sur la trajectoire du pétrole et les stations
de référence (Feder et Blanchard, 1998). L’abondance des taxons sensibles Ampeliscidae et
Phoxocephalidae était également similaire entre les deux types de stations. Cependant, Driskell
et collaborateurs (1993) ont observé qu’en 1991 et 1992, la diversité de taxons aux sites non

impactés par le pétrole était plus élevée qu’aux sites impactés et nettoyés.

Jewett et collaborateurs (1999), dans une étude effectuée entre 1990 et 1995, ont observé que
I’abondance et la biomasse de I'épifaune aux sites impactés étaient supérieures a celles des sites
de référence, a la fois a des profondeurs comprises entre 6 et 20 m et dans les herbiers de zosteres
(< 3 m). Cela était causé par la plus grande abondance des bivalves. A des profondeurs comprises
entre 6 et 20 m, I'abondance de I'endofaune était plus grande aux sites de référence alors que
dans les herbiers de zostéres, I'abondance était plus grande aux sites impactés. Les polychétes
Spionidae, Maldanidae, Nephtyidae, Syllidae, Amphictenidae, Nereidae, Opheliidae, Sabellidae et
Sigalionidae étaient plus abondants aux sites impactés. Et finalement, les amphipodes Isaeidae et
Phoxocephalide étaient plus abondants aux sites de référence. La plupart des différences entre
les sites ont persisté jusqu’en 1995 et au-dela. Dean et Jewett (2001) ont observé les impacts du
déversement dans les communautés des herbiers de zosteres et de varechs jusqu’a dix ans apres
le déversement. Dans les herbiers de zostéres en 1990, les familles de polychetes Amphictenidae,
Nereidae, Sigalionidae et Spionidae étaient plus abondantes aux sites impactés alors que
I"'amphipode Phoxocephalidae était plus abondant aux sites de référence. Dans les varechs, seules
deux familles de polychetes étaient plus abondantes aux sites impactés. Le rétablissement des
communautés d’invertébrés benthiques dans les herbiers de zostéres a été plus lent que dans les
varechs. En effet, 80 % des familles d’invertébrés benthiques impactées dans les herbiers de
zostéres ne montraient pas de signe de rétablissement en 1995, alors que la plupart des familles

dans les varechs s’étaient rétablies en deux ans.

Page et collaborateurs (2002) ont déterminé, a partir d’essais de toxicité effectués avec
I"amphipode Rhepoxynius abronius et des échantillons de sédiments du détroit du Prince William,
la concentration sans effet observé (CSEO) pour cette espece. lls ont estimé que le risque associé

aux sédiments était négligeable dix ans apres le déversement car les résidus de pétrole étaient
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majoritairement sous une forme non biodisponible pour le biote (Page et collab., 1999). En effet,
entre 1990 et 1999, la concentration médiane d’"HAP totaux dans les sédiments des sites les plus
contaminés était de 0,117 mg/kg et cette concentration était inférieure a 2,6 mg/kg, la CSEO

déterminée pour l'invertébré Rhepoxynius abronius (Page et collab., 2002).

Neff et collaborateurs (2006) ont échantillonné des sédiments, de la laitue de mer, des palourdes,
des vers, des poissons intertidaux, des moules, des buccins et des bernard I'ermite a dix-sept sites
dans le détroit du Prince William afin de déterminer si les HAP étaient biodisponibles pour ces
organismes treize ans apres le déversement. La concentration moyenne d’HAP totaux dans les
tissus des sept taxons collectés aux sites contaminés n’était pas significativement différence de
celles des taxons collectés aux sites de référence suggérant ainsi que le pétrole résiduel aux sites
contaminés n’était pas biodisponible. De plus, ces résultats suggerent que la faune se nourrissant
des invertébrés dans les sites contaminés n’ingérait pas une dose supérieure d’"HAP que celle se

nourrissant dans les sites non contaminés.

Quelques études ont cherché a évaluer les impacts des méthodes d’intervention utilisées a la

suite du déversement sur les communautés d’invertébrés benthiques.

La NOAA’s Emergency and Response Division a réalisé entre 1990 et 2000 un échantillonnage de
la faune dans le détroit du Prince William (Fukuyama et collab., 2014). Les sites échantillonnés
incluaient des sites impactés qui n’avaient subi aucun traitement ou un traitement peu agressif
(impactés), impactés qui avaient recu un traitement au jet d’eau chaude a haute pression (traités)
et des sites non impactés par le pétrole (non impactés). L'abondance totale de la faune benthique
était plus faible aux sites impactés ainsi qu’aux sites traités en 1990 et 1991 comparativement aux
sites non impactés. En 1992, I'abondance de la faune benthique aux sites impactés était similaire
a celle des sites non impactés. L’abondance aux sites demeurait plus faible qu’aux autres sites.
Les auteurs avancent I'hypothése que la disparition des sédiments fins lors du nettoyage des

berges par jet a haute pression a pu ralentir le rétablissement des communautés.

Houghton et collaborateurs (1991) ont échantillonné trois types de sites: des sites de référence
(R) qui n’ont pas recu de pétrole, des sites impactés (1) qui ont recu du pétrole mais n’ont pas été
nettoyés ou nettoyés avec des méthodes peu agressives comme le nettoyage par jet d’eau froide
a basse pression et des sites traités (T) qui ont recu du pétrole et qui ont été nettoyés avec des

méthodes plus agressives comme le nettoyage par jet d’eau chaude a haute pression. D’apres les
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résultats de cette étude, les effets des traitements par jet d’eau chaude a haute pression effectués
en 1989 ont été significatifs pour les communautés d’invertébrés benthiques. Ainsi, en 1991, il
n’y avait plus de différences entre les sites de référence (R) et les sites impactés (I) au niveau de
I’épifaune (Houghton et collab., 1992). En revanche, 'abondance de I'épifaune aux sites traités
(T) demeurait plus faible qu’aux autres sites. De méme, le nombre d’organismes et le nombre
d’especes de I'endofaune était plus faible aux sites traités (T) par jet d’eau chaude a haute
pression. A ces sites, 'abondance des taxons majeurs (gastropodes, bivalves, polychétes et
crustacés) était également plus faible. Houghton et collaborateurs (1992), aprées avoir analysé les
données récoltés de 1989 a 1991, ont conclu que le traitement par jet d’eau chaude a haute
pression a : (1) déplacé du pétrole et des sédiments contaminés de la zone intertidale supérieure
vers la zone intertidale inférieure ; (2) réduit I'abondance de la flore, de I'épifaune et de
I’endofaune ; (3) ralenti le processus de rétablissement des organismes comparativement aux
sites non traités ; et, (4) retardé le recrutement des mollusques et de I'endofaune affectant
également le rétablissement de la communauté d’invertébrés benthiques. De 1992 a 1994, le
rétablissement des sites traités (T) était en cours et il n’existait plus de différences entre les sites
de référence (R) et les sites impactés (I) (Houghton et collab., 1997). Toutefois, en 1994, la
couverture de Fucus spp. a décliné et a subi plusieurs oscillations dans les années suivantes ce qui
a également affecté les taxons qui y étaient associés. Les auteurs concluent qu’en 1996, I'épifaune
intertidale des littoraux rocheux et isolés n’était pas complétement rétablie. Notons qu’il a été
compliqué d’évaluer les impacts du pétrole seul car la majorité des berges avaient été traitées au
moins une fois et qu’il existait un nombre limité de zones ou des comparaisons entre les effets du

pétrole et les effets du pétrole combiné au traitement pouvaient étre faites.

E) Poissons

Le hareng du Pacifique

Plusieurs études ont mis en évidence les effets du pétrole déversé sur les harengs du Pacifique

Clupea pallasi présents dans le détroit du Prince William (figure 11).
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Figure 11 Clupea pallasi (OpenCage, s. d.)

L’étude de Marty et collaborateurs (1999) a montré que des harengs du Pacifique échantillonné
dans le détroit du Prince William a des sites contaminés montraient de la nécrose hépatique
multifocale en 1989 mais pas en 1990. La nécrose hépatique observée en 1989 chez les harengs
des sites contaminés par le pétrole a probablement été causé par la septicémie hémorragique
virale (Marty et collab., 1999). En effet, les auteurs avancent I’hypothése que I'exposition au
pétrole pourrait avoir ajouté un stress supplémentaire aux poissons, qui étaient sur le point de
frayer au moment du déversement, et pourrait avoir contribué a I'induction de I'expression du
virus de la septicémie hémorragique virale (Marty et collab., 1999). Par ailleurs, McGurk et Brown
(1996) ont mis en évidence que les taux quotidiens instantanés de mortalité des larves par rapport
a la densité des masses d’ceufs chez cette espéce de poisson, en 1989, aux sites touchés par le
pétrole, étaient supérieurs a ceux des sites non touchés, suggérant ainsi que I’exposition au
pétrole de I'Exxon Valdez a également mené a une diminution de la survie et de I'éclosion des
embryons dans les mois suivants le déversement. De plus, durant cette période, les larves de
harengs provenant de deux sites impactés présentaient plus de malformations morphologiques

et d’anomalies cytogénétiques que les larves du site de référence (Hose et collab., 1996).

Un an a deux ans apreés le déversement, les effets génétiques et les effets sur le développement
morphologiques des poissons relié au pétrole n'étaient pas détectables (Hose et collab., 1996).
Cependant, I'étude de Kocan et collaborateurs (1996) a montré qu’en 1992, une différence
persistait entre les femelles des sites impactés et des sites de référence. En effet, les femelles de
Boulder Bay, le site de référence, avaient un indice de condition et un pourcentage de larves
normales plus élevé que les femelles de Rocky Bay, ou se situaient les deux sites impactés. De
plus, le pourcentage total d’éclosion était plus faible aux deux sites impactés. Notons que des
différences dans les Iésions histologiques ont été observées entre les 3 sites mais elles seraient

plutot dues a la différence d’age des poissons plutot qu’a I’exposition au pétrole.
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Finalement, une étude effectué six ans aprés le déversement n’a détecté aucun trouble de la
reproduction chez cette espece (Johnson et collab., 1997). Le taux de succes d’éclosion, la viabilité
des larves et la fertilité n’étaient pas différents entre les harengs du détroit du Prince William et
ceux de la région du sud-est de I’Alaska, qui n’était pas contaminée par le pétrole de I'Exxon
Valdez. Pourtant, quelques années auparavant, en 1993, un effondrement majeur de la
population de harengs a été observé et a suscité des inquiétudes face aux effets a long terme du
déversement sur cette ressource (Exxon Valdez Oil Spill Trustee Council, 2014). Afin d’étudier les
liens entre les deux évenements, Carls et collaborateurs (2002) ont effectué une revue de la
littérature et ont réinterprété les données publiées par I'industrie pétroliére et le gouvernement
ameéricain. Les auteurs ont concluent que 25 a 32 % de la biomasse de harengs du Pacifique a été
exposée au pétrole a des niveaux causant des effets biologiques significatifs. Selon ces auteurs, a
court terme, le déversement a causé de la mortalité, de la réduction de la croissance et des
malformations. A long terme, les effets du déversement étaient plus difficilement quantifiables.
Carls et collaborateurs (2002) pensent que l'effondrement de la population en 1993 a
probablement été causé par un ensemble de facteurs, dont la grosseur de la population, les
maladies et une nutrition non optimale mais, les effets indirects du déversement ne pouvaient

pas étre éliminés.

Le saumon rose

Malgré les efforts déployés pour protéger les cours d’eau qui servent d’habitat dusaumon, ceux-
ci ces derniers ont tout de méme subi des effets négatifs suite au déversement du pétrole de
I’Exxon Valdez. En effet, la mortalité des embryons de saumon rose Oncorhynchus gorbuscha
(figure 12) était plus élevée dans les cours d’eau ayant recu du pétrole que dans les cours d’eau
de référence jusqu’en 1993 (Bue et collab., 1998). Il n’y avait pas de différence significative entre
les sites en 1994 et 1995 suggérant que la cause du taux de mortalité élevé s’était
considérablement réduite. Cette hypothése est également soutenue par Murphy et
collaborateurs (1999) au vu des résultats obtenus dans leur étude sur le rétablissement des
frayéres de saumons. La cause des effets observés jusqu’en 1994 pourrait étre due a une
transmission des dommages génétiques des saumons exposés au pétrole a leur progéniture ou a
la persistance du pétrole dans le milieu a un niveau pouvant causer des effets. La premiere
hypothese a été étudiée par Roy et collaborateurs (1999), lors d’une étude effectuée en
laboratoire. Ces auteurs ont observé une fréquence plus élevée des mutations dans le géne K-ras,

un oncogene, chez les embryons de saumons roses exposés, en laboratoire, pendant 85 jours a
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5,7 g de pétrole de I'Exxon Valdez par kg de substrat, comparativement aux embryons non
exposés. Cronin et collaborateurs (2002) ont recherché cette mutation chez les poissons du
milieu. Pour ce faire, ils ont échantillonné les tissus de saumons en frai dans cing cours d’eau
ayant recu du pétrole et dans cing cours d’eau n’en ayant pas regu. Les mutations n’ont pas été
détectées chez les poissons des sites et ceux des sites non impactés. Les mutations observées lors
de I'exposition en laboratoire n’ont donc pas été observées chez les poissons du milieu, ce qui
peut aisément s’expliquer par des différences dans les modalités d’exposition entre le laboratoire

et le milieu.

Figure 12 Oncorhynchus gorbuscha (US Fish and Wildlife Service, 2001)

Dans une étude effectuée dix ans aprés le déversement, Carls et collaborateurs (2004b) ont
observé I'induction de I'enzyme CYP1A dans les tissus des alevins du saumon rose dans les cours
d’eau olu des HAP associés au pétrole de I'Exxon Valdez étaient détectés dans I'eau. L'enzyme
CYP1A était induite dans les tissus de la choroide, I'épithélium des branchies, I'épithélium du
pharynx, I'endothélium auriculaire et ventriculaire, la veine cave, I'endothélium des vaisseaux

sanguins du foie et des reins, les hépatocytes et les conduits biliaires.

Des ceufs de saumon rose ont été incubés en 2003 a des sites ou les sédiments contenaient des
résidus de pétrole du déversement et a des sites ou les sédiments ne contenaient pas de résidus
(Brannon et collab., 2007). Les concentrations d’HAP dans les sédiments contenant des résidus
étaient comprises entre 0,170 et 23,15 mg/kg alors que les concentrations d’HAP aux sites de
référence étaient comprises entre 0,024 et 0,029 mg/kg. Les ceufs incubés aux sites impactés et
qui présentaient des traces de mousse noire ou d’un film de pétrole avaient des concentrations
tissulaires d’'HAP comprises entre 0,011 et 0,625 mg/kg. Les ceufs incubés aux sites impactés qui
ne présentaient pas de trace de mousse noire avaient des concentrations tissulaires d’"HAP

comprises entre 0,006 et 0,017 mg/kg. Les concentrations tissulaires d’'HAP dans les ceufs incubés
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aux sites de référence étaient comprises entre 0,006 et 0,038 mg/kg. Sauf pour les ceufs incubés
aux sites impactés et qui présentaient des traces de mousse noire ou d’'un film de pétrole, les
ceufs incubés aux sites impactés contenaient des concentrations d’HAP similaires a celles des
ceufs incubés aux sites de référence. Ces résultats indiquent que les hydrocarbures pétroliers
dissous des résidus n’étaient pas a des concentrations pouvant poser un risque pour les embryons

de saumon rose quatorze ans apres le déversement.

Finalement, une étude a été menée pendant seize ans sur le retour des populations de saumons
roses pour la fraie (Brannon et collab., 2006). Malgré une grande variabilité interannuelle, il n’y
avait pas de différence entre le nombre de géniteurs retournant frayer dans leur cours d’eau natal

gue celui-ci soit impacté ou non.

Autres especes

Les impacts résiduels du déversement du pétrole de I'Exxon Valdez ont également été étudiés

chez d’autres espéces de poissons.

Trois biomarqueurs ont été suivis chez les poissons Hexagrammos octogrammus et Pholis laeta
de sept a dix ans apres le déversement : les niveaux de CYP1A dans I'’endothélium vasculaire du
foie, I'activité de I'ethoxy-resorufin O-deethylase (EROD) dans le foie et les niveaux de composés
aromatiques fluorescents (CAF) dans la bile (Jewett et collab., 2002). L'analyse de ces
biomarqueurs a permis de constater que les poissons habitant les zones touchées par le

déversement était probablement exposé a du pétrole résiduel dix ans apres le déversement.

Les Sebastes spp sont des poissons démersaux, c’est-a-dire qui vivent prés du fond. Un
échantillonnage de ces poissons a été effectué dans le détroit du Prince William a 8 sites en 1989
et a 4 sites en 1990 et 1991 (Marty et collab., 2003). Les sébastes ayant des CAF dans leur bile
étaient plus nombreux aux sites impactés qu’aux sites de référence en 1989 mais pas en 1990 et
1991, ce qui permet de croire que ces poissons n’étaient plus exposés au pétrole un an apres le

déversement.

Les espéces Salvelinus malma, Limanda aspera et Theagra chalcogramma ont été échantillonnées
durant les premieres années apres le déversement par Sol et collaborateurs (2000). Les résultats
de leur étude montraient qu’il y a eu des effets négatifs sur les parameétres de reproduction (173-

estradiol plasmatique, gonadotrophine-I et rapport gonado-somatique) de Salvelinus malma et
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Limanda aspera et que ces effets ont duré plus d’une saison de reproduction. Des effets n'ont

pas été détectés chez Theagra chalcogramma.

Anoplarchus purpurescens est une espece de poisson vivant dans les crevasses entre les rochers
et les galets, sur la partie inférieure de la berge a marée basse, se nourrissant dans la zone
intertidale a marée haute (Huggett et collab., 2006). Des poissons de cette espece ont été
échantillonnés en 2004 et 2005 a des sites impactés et a des sites non impactés par le pétrole de
I’Exxon Valdez. Les biomarqueurs EROD et les CAF ont été analysés, respectivement dans le foie
et dans la bile. Il n’y avait pas différence de I'activité EROD et des concentrations biliaires de CAF
entre les poissons des sites impactés et non impactés. Les résultats suggerent que les poissons
des plages qui avaient été touchées par le pétrole n’étaient pas exposés, en 2004 et 2005, a des
concentrations d’HAP plus élevées que les poissons des sites de référence. Cela indique
également que les HAP provenant des résidus de pétrole enfouis n’étaient pas relargués dans le
milieu ou étaient relargués a des concentrations qui ne produisaient pas d’effet détectable chez

ces poissons.

F) Oiseaux

Le canard arlequin

L’écologie du canard arlequin Histrionicus histrionicus est étroitement associée aux sédiments
intertidaux, qui ont été fortement contaminés par les hydrocarbures pétroliers dans certains sites,
notamment du fait de son alimentation, essentiellement constituée d’invertébrés benthiques qui
ont pu accumuler des hydrocarbures (lverson et Esler, 2010). D’aprés Esler et collaborateurs
(2002), 7 % des individus présents dans le détroit du Prince William au moment du déversement
seraient morts. La présence d’une contamination résiduelle laisse présager une exposition
chronique des organismes ayant survécu et des nouvelles générations. Par conséquent, les
populations de canards arlequins du détroit du Prince William ont fait I'objet de nombreuses
études visant a déterminer |'état de santé de ces organismes suite au déversement

d’hydrocarbures pétroliers.

Dans une étude réalisée pendant les hivers 1995-1996, 1996-1997 et 1997-1998, la survie des
canards arlequins femelles a été étudiée (Esler et collab., 2000). La survie hivernale estimée était

de 76,6 % dans les zones impactées et de 86,6 % dans les zones non impactées. Les auteurs ont
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déterminé que les différences entre les sites étaient plutot dues a la contamination par le pétrole
gu’a des différences géographiques. De plus, entre 1996 et 1998, les niveaux de CYP1A étaient
plus élevés chez les canards des sites impactés que chez les canards des sites de référence (Trust
et collab., 2000). En analysant les données disponibles dans la littérature, Esler et collaborateurs
(2002) ont conclu que les canards arlequins n’étaient pas rétablis en 1998 et que I'exposition au
pétrole résiduel était la principale contrainte a leur rétablissement. Esler et Iverson (2010) ont
également étudié la survie hivernale des canards arlequins femelles durant les hivers 2000-2001,
2001-2002 et 2002-2003. Elle était similaire pour les femelles des sites impactés et des sites non

impactés.

Une étude a mis en évidence que les canards arlequins étaient encore exposés aux hydrocarbures
plusieurs années apres le déversement de I'Exxon Valdez. En effet, les niveaux de CYP1A étaient
toujours plus élevés chez les canards arlequins capturés aux sites impactés que ceux capturés aux
sites non impactés entre 2005 et 2009 (Esler et collab., 2010). Neff et collaborateurs (2011) ont
estimé la probabilité que les canards arlequins de Northern Knight Island soient exposés, apres
2001, a des HAP reliés au pétrole de I'Exxon Valdez, par contact avec I’eau contenant des HAP,
par contact avec des résidus de pétrole dans les sédiments ou par ingestion de proies
contaminées. Pour ce faire, ils ont effectué une revue des données disponibles, entre 2005 et
2008, sur les concentrations d’"HAP dans la colonne d’eau, les sédiments et les proies ainsi que sur
I'induction de CYP1A dans les tissus de cette espéce. Les auteurs ont estimé que la probabilité
que les canards arlequins soient exposés au pétrole selon les trois voies d’exposition était faible.
lIs concluent qu’en I'absence d’une preuve de la voie d’exposition, I'induction de CYP1A a elle

seule ne permet pas de démontrer une exposition chronique au pétrole.

Dans une étude synthése, Iverson et Esler (2010) ont utilisé les données d’études effectuées
durant les vingt années qui ont suivies le déversement afin de modéliser la dynamique et la
structure de la population de canards arlequins. lls ont utilisé un modele matriciel de population,
qui s’intéresse a la dynamique ainsi qu’a la structure de la population, pour simuler les variations
de la population selon différents scénarios de survie en relation avec la contamination, de fertilité
et de probabilité de mouvement des individus entre les sites impactés et non impactés. Selon les
estimations du modeéle, il y a eu une diminution des canards arlequins femelles dans le détroit du
Prince William d’environ 5,6 % durant la phase d’exposition aigue, soit un an apres le déversement

et une diminution de 24,9 % dans les zones impactées. Le modéle mis en évidence le maintien du
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déclin de la population pendant six ans apres le déversement. De plus, selon le scénario retenu,

la période de rétablissement a été estimée a vingt-quatre ans.

Dans leur étude, Boehm et collaborateurs (1996) ont estimé la dose d’hydrocarbures que les
canards harlequins, les huitriers de Bachman et les loutres pourraient ingérer en se nourrissant
qgue de moules provenant de sites contenant du pétrole résiduel. Pour ce faire, ils ont déterminé
la proportion de moules résidant a des sites contenant des résidus de pétrole ainsi que la
concentration d’hydrocarbures dans les tissus de ces moules. Les doses calculées étaient de une
a trois fois inférieures aux doses produisant des effets subléthaux chez le canard mallard. Les
auteurs ont donc conclu qu’en 1993, le risque que posaient les moules des moulieres contenant

du pétrole résiduel envers la faune s’en nourrissant était tres faible.

Le garrot d’Islande

Chez le garrot d’Islande Bucephala islandica, les niveaux de CYP1A était plus élevé entre 1996 et
1998 chez les individus vivant dans les zones initialement touchées par le pétrole que ceux des
zones non touchées (Trust et collab., 2000). L’activité hépatique EROD entre les sites impactés et

non impactés était différentes en 2005 mais pas en 2009 (Esler et collab., 2011).

Les guillemots

Les concentrations de plusieurs biomarqueurs sanguins ont été comparés chez des guillemots
colombins Cepphus columba agés de 20 a 30 jours, échantillonnés en 1997 et provenant de sites
impactés et de sites non impactés (Seiser et collab. 2000). La plupart des concentrations de
biomarqueurs n’étaient pas significativement différents entre les individus. Seuls le calcium et le
volume moyen des cellules sanguines étaient différents entre les sites. Ces différences ne
fournissaient pas de preuves d’un effet négatif du pétrole de I'Exxon Valdez sur cette espece.
L’étude de Golet et collaborateurs (2002) a mis en évidence que, dix ans apres le déversement,
les guillemots colombins des sites impactés par le pétrole avaient une activité CYP1A plus élevée
que celle des oiseaux des sites de référence. Les auteurs suggerent que |'absence de
rétablissement de la population pourrait étre due a un effet direct, I'exposition au pétrole
résiduel, et a un effet indirect, I'impact du pétrole sur une population de poissons importantes

pour I'alimentation des guillemots.

En comparant les données pré- et post-déversement, Piatt et Anderson (1996) ont remarqué

déclin des populations de guillemots Uria spp. et une diminution de leur succés de reproduction.
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Les auteurs ont observé que le succés de reproduction est retourné graduellement a des niveaux
normaux en 1993. lls mentionnent également que plusieurs autres facteurs peuvent expliquer ces
effets tels qu’une diminution de I’écoulement du courant marin de I’Alaska ou des changements
des communautés de poissons. Cependant, les données étaient insuffisantes pour distinguées les
effets a long terme du déversement de pétrole et des changements dans I'environnement sur les

guillemots.

La communauté aviaire

Les effets du déversement se sont également fait ressentir a I'échelle de la communauté aviaire.
Ainsi, dans I'année du déversement, la diversité des especes d’oiseaux était plus faible qu’un ou
deux ans apreés ce qui indique que le rétablissement était en cours (Wiens et collab., 1996). Suite
a un suivi de la densité des oiseaux marins dans le détroit du Prince William en 1989, 1990, 1991,
1993, 1996 et 1998, Irons et collaborateurs (2000) ont mis en évidence que les densités de
plusieurs espéces étaient plus faibles dans les zones impactées par le pétrole que dans les zones
non impactées. Les cormorans Phalacrocax spp., les guillemots colombins Cepphus columba, les
guillemots de Troil Uria aalge, les garrots Bucephala spp. et les harles Mergus spp. ont montré
des effets négatifs jusqu’en 1998. Les arlequins plongeurs Histrionicus histrionicus ont montré des
effets négatifs en 1990 et 1991. Les huitriers de Bachman Haematopus bachmani ont montré des
effets négatifs en 1990, 1991 et 1998. Les plongueurs Gavia spp. ont montré de faibles effets
négatifs en 1989 et 1993. Les mouettes tridactyles Rissa trydactyla ont montré des effets négatifs
en 1989, 1996 et 1998 et un effet positif en 1993. Les macreuses Melanitta spp. et les goélands
cendrés Larus canus n’ont montré aucun effet détectable. Les goélands a ailes grises Larus
glaucescens, les sternes Sterna spp. et les guillemots Brachyramphus spp. ont montré des effets
positifs. En général, les espéces qui se nourrissent en plongeant ont été affectées négativement
alors que celles qui se nourrissent a la surface de I'eau ne I'étaient pas. Les résultats de I'étude
montrent que 36 % des especes suivies n’étaient toujours pas rétablies neuf ans apres le

déversement.

Une autre étude a suivi le rétablissement des populations d’oiseaux marins entre 1989 et 1998,
en hiver et en été (Lance et collab., 2001). Les plongueurs Gavia spp., les arlequins plongeurs
Histrionicus histrionicus, les petits garrots Bucephala albeola et les corneilles d’Alaska Corvus
caurinus ont montré des signes tres faibles de rétablissement au terme des neuf années de suivi.

Les cormorans Phalacrocax spp., les guillemots de Troil Uria aalge, les guillemots de Briinnich Uria
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lomvia, les goélands cendrés Larus canus, les goélands a ailes grises Larus glaucescens, les
huitriers de Bachman Haematopus bachmani, les grébes Podiceps spp., les sternes Sterna spp.,
les guillemots colombins Cepphus columba et les guillemots Brachyramphus spp. n’ont pas
montré de signes de rétablissement. Les macreuses Melanitta spp., les harles Mergus spp., les
garrots Bucephala spp. et les mouettes tridactyles Rissa trydactyla ont montré des signes d’effets

chroniques qui allaient en augmentant au cours des neuf années de suivi (Lance et collab., 2001).

G) Mammiferes

Les loutres

Bodkin et collaborateurs (2012) ont estimé le taux d’exposition des loutres de mer Enhydra lutris
(figure 13) au pétrole entre 2003 et 2008 a Knight Island. IIs ont estimé que les femelles pouvaient
entrer en contact avec du pétrole de 2 a 24 fois par année et que les males pouvaient entrer en
contact avec du pétrole 2 a 4 fois par année. Les taux d’exposition étaient plus élevés au printemps
ou la recherche de nourriture est plus intense et les femelles sont accompagnées de leur
progéniture. Harwell et collaborateurs (2010) ont évalué le risque écotoxicologique des résidus
de pétrole présents sous la surface entre 2001 et 2003 envers une sous-population de loutres de
mer a Northern Knight Island, ou la mortalité et I’exposition au pétrole ont été les plus élevés en
1989. Les auteurs ont conclu que méme les loutres les plus fortement exposées ne recevaient pas
une dose d’HAP suffisante pour causer des effets négatifs et donc, que les résidus de pétrole sous
la surface ne posaient pas de risque écotoxicologique pour la population de loutres de mer de

Northern Knight Island.

Figure 13 Enhydra lutris (US Geological Survey, s. d.)
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Entre 1993 et 2000, il a eu une augmentation significative du nombre de loutres de mer dans le
détroit du Prince William mais pas a Knight Island, une zone gravement touchée par le
déversement (Bodkin et collab., 2002 ; Monson et collab., 2011). Dans ce site, les auteurs n’ont
observé aucun signe de croissance suggérant que le rétablissement de la population n’était pas
complété en 2000. Les auteurs ont suggéré que cela était d0 au taux de mortalité et d’émigration

élevé chez les loutres des zones impactées fortement impactées.

Partant de I'hypothése que I'exposition aux hydrocarbures pétroliers des loutres ne devrait pas
étre homogéne dans tout la zone du détroit du Prince William et que, par conséquent, les effets
devraient étre différents d’une population de loutres a I'autre, Monson et collaborateurs (2011)
ont testé différents modeles de population afin d’estimer les effets du déversement sur les loutres
de mer du détroit du Prince William vingt ans apres le déversement : taille de la population de
loutres exposées aux hydrocarbures par rapport a la population globale du détroit du Prince
William et perte d’animaux dans cette population exposée depuis le déversement. lls ont
également cherché a identifier le moment ol cette population de loutres allait retrouver une
dynamique de population normale. Pour ce faire, ils ont divisé la population de loutres en deux
sous-populations, une population non affectée et une population affectée, qui sont liées entre
elles par I'émigration et l'immigration des individus. Selon les estimations du modele
correspondant le mieux aux données collectées sur le terrain, la population des zones impactées
représentait environ 43 % de la population totale du détroit du Prince William en 1990 et
représentait environ 20 a 25 % de la population totale en 2009. La population dans ces zones a
diminué de 5 % par année ce qui a mené une perte de 900 individus en deux décennies. Le modele
a estimé que la mortalité est demeurée constante entre 1994 et 2009. Le modeéle n’a pas permis
de montrer que les effets du déversement sur la mortalité avaient disparus avec les années.
Toutefois, les auteurs mentionnent que des observations plus récentes ont montré que la
population de loutre de mer du détroit du Prince William s’accroissait a un rythme plus élevé que
celui prédit par le modele et donc que la population des zones impactées augmenterait entre

2007 et 2009.

Garshelis et Johnson (2013) ont effectué une analyse critique des données présentées dans les
études sur les effets du déversement sur les loutres de mer. lls ont notamment étudié de pres
I’abondance des loutres dans des zones relativement petites et fortement impactées, Herring Bay,

North Knight Island, et regardé les différences avec un site de référence ou des données pré-
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déversement. lls ont également étudié les variations de population a travers une échelle
temporelle ou spatiale plus large et tenter de discerner si les données aberrantes correspondent
aux sites fortement impactés par le pétrole. Suite a I'analyse des données, les auteurs concluent
gu’il est pratiquement impossible de détecter les effets d’'un déversement ayant eu lieu vingt ans
auparavant dans une zone abritant moins de cent loutres. D’autres facteurs comme la prédation

par les épaulards, les perturbations humaines, etc., peuvent étre confondants.

Les loutres de riviere Lutra canadensis ont également subi des impacts. Ainsi, les loutres de riviere
des sites impactés avaient une masse corporelle moyenne plus faible et des niveaux sanguins
d’haptaglobine et d’interleukine-6 plus élevés que les loutres de riviere des sites non-impactés
entre 1990 et 1992 (Duffy et collab., 1994). Ces parametres étaient similaires entre les sites
impactés et non impactés en mai et juin 1992 (Duffy et collab., 1994). Selon I'étude de Neff et
collaborateurs (2006) les niveaux d’"HAP d’origine pétrogénique dans les tissus des organismes
intertidaux étaient inférieurs aux niveaux qui ont des effets négatifs sur la santé des loutres de

riviere et des huitriers de Bachman.

Les phoques communs

Entre 1990 et 1997, des recensements aériens ont montré un déclin des populations de phoques
communs Phoca vitulina de 4,6 % par année (Frost et collab., 1999). Cependant, les auteurs
mentionnent que les populations étaient en déclin depuis au moins 1984. Il est donc difficile de

distinguer les effets du déversement des autres causes qui pourraient étre a I'origine de ce déclin.

Les épaulards

Deux groupes d’épaulards Orcinus orca ont été suivi avant et apres le déversement soit de 1984
a 2005 (Matkin et collab., 2008). Les deux groupes ont été vus nageant dans une nappe de pétrole
dans les jours suivant le déversement. Le potentiel de reproduction du groupe AB était plus élevé
avant le déversement (1984 a 1988) qu’aprés (1989 a 2005). Cela est di a la perte de la moitié
des femelles reproductrices et la perte de juvéniles. Dans le groupe AT1, neuf des 22 cétacés sont
morts durant I'hiver 1989. Les résultats renforcent I’hypothése selon laquelle le pétrole serait
responsable des morts survenues dans les deux groupes dans les premieres années aprés le

déversement.

62



2.1.3.4 Discussion

Malgré les efforts des autorités pour confiner et récupérer le pétrole de I'Exxon Valdez en pleine
mer, celui-ci a tout de méme mazouté plusieurs milliers de kilometres de littoral. Le nettoyage
par jet d’eau chaude a haute pression et par jet d’eau froide a basse pression ont été les
techniques de nettoyage du littoral majoritairement utilisées. Le brilage in-situ, les dispersants,
les nettoyeurs de plages ainsi que la bioremédiation ont été utilisés a I'échelle expérimentale. La
plupart de ces méthodes se sont avérées inefficaces ou ne procuraient pas un bénéfice
environnemental assez élevé. Seule la bioremédiation a été utilisée a plus grande échelle apres
gue les essais eurent montrés que cette méthodes était sécuritaire et avait une certaine efficacité.
En effet, le suivi qui a été effectué apres les applications de fertilisants a permis de mieux
documenter la relative efficacité de la bioremédiation en milieu froid et d’optimiser les

parametres d’application.

Les opérations de nettoyages ont cessé en 1991 (NOAA, 1992). Toutefois, du pétrole était encore
présent a certains sites et il a persisté pendant plus d’une décennie aprés le déversement,
essentiellement dans les zones fortement contaminées en 1989, dans les zones ou le littoral était
recouvert par des blocs rocheux et dans les zones sensibles qui n’ont pas subi de nettoyage. Les
campagnes d’échantillonnage des sédiments effectuées dans les années suivant le déversement
de pétrole de I'Exxon Valdez ont permis de suivre I'état de la contamination. En effet, dix-huit ans
apres la catastrophe, la contamination par le pétrole apparaissait dispersée et irréguliere et se
situait sous la surface des sédiments. Les bivalves, moules et palourdes ont été de bons
indicateurs pour le suivi de la biodisponibilité de cette contamination résiduelle du fait de leur
capacité de bioaccumulation des HAP. Les résidus de pétrole était considérés comme non
biodisponibles et conséquemment, ne poserait pas de risque pour les organismes qui vivent en

contact ou enfouis dans les sédiments ni pour les organismes qui s’en nourrissent.

D’apres les études disponibles, il apparait que la communauté bactérienne présente dans les
sédiments n’a pas subi d'impacts a long terme. Les quelques études réalisées sur I'algue Fucus
gardneri montrent des effets a long terme sur cette espéce. En effet, les oscillations observées
dans la couverture de cette algue permettent de croire que le rétablissement, bien qu’en cours,
n’était pas complété en 1996. Les observations rapportées par les études sur la plante aquatique
Zostera marina permettent de constater le rétablissement de cette espece en 1991. De plus, il ne

semble pas y avoir eu d’effet a long terme du pétrole sur cette plante. Les moules présentaient
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des temps de survie a I'air libre diminué jusqu’a sept ans apreés le déversement. L'observation de
biomarqueurs chez des moules exposées a du pétrole résiduel dix ans aprés le déversement a
permis de constater qu’elles subissaient un stress physiologique cellulaire. De plus, les dommages
a ’ADN de moules échantillonnées a des sites contaminés étaient plus importants que chez les
moules des sites non impactés. La survie, la croissance et I'abondance ont également été réduites
pendant plus de dix ans chez un autre bivalve Protothaca staminea. L’abondance et la diversité
des invertébrés benthiques ont également été réduites. Les effets résiduels sur les invertébrés
benthiques sont probablement dus a la persistance du pétrole dans les sédiments. En effet,
puisque ces organismes sont en permanence en contact avec les sédiments, ils ont continué a'y
étre exposés pendant plusieurs années. Plusieurs études menées sur les poissons ont souligné,
que de facon générale, les poissons des zones affectées par le pétrole ont continué d’y étre
exposés entre dix et quinze ans aprés le déversement. Ainsi, les effets a court terme observés
chez la population de harengs du Pacifique sont une diminution de la survie et de I'éclosion des
embryons, des malformations morphologiques et des anomalies cytogénétiques. Notons qu’en
1993, la population de harengs du Pacifique a subi un déclin majeur et que ce déclin n’a pas pu
étre directement attribué aux effets du déversement a cause d’autre facteurs confondants. En
2014, cette espéce était considérée comme n’étant pas en voie de rétablissement par I'Exxon
Valdez Oil Spill Trustees Council. Chez les saumons des cours d’eau ayant recu du pétrole,
I'induction de I'enzyme CYP1A, dix ans apres le déversement, laisse penser qu’ils étaient exposés
a du pétrole résiduel. Les mutations génétiques observées chez la génération ayant été exposée
au pétrole en 1989 ne semblaient pas avoir été transmis a la génération suivante. La population
des saumons roses a été considérée comme rétablie a partir de 2002. D’autres espéces de
poissons ont été suivies aprés le déversement et des effets a court et moyen termes ont été
observés dépendamment de I'espece. Chez les oiseaux, I'effet le plus souvent observé a été la
diminution de la densité des populations. La densité a évolué différemment selon les espéces. La
survie hivernale des canards arlequins a été diminuée pendant environ dix ans et, selon les
résultats des études disponibles, ils ont été exposés pendant prés de vingt-cing ans a du pétrole
résiduel. La population a été déclarée comme rétablis en 2014. Il en est de méme pour les garrots
d’Islande chez qui des signes d’exposition au pétrole n’ont pas été détecté en 2009. Les guillemots
colombins ne sont pas considérés comme en voie de rétablissement et montraient encore des
signes d’exposition aux hydrocarbures pétroliers en 1999. Quelques études ont été réalisées sur

les mammiferes et ont permis de suivre I’évolution de quelques espéces exposées au pétrole. Des
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modeles utilisés pour évaluer les effets sur les loutres de mer plus de quinze ans apres le
déversement ont montré que le risque associé a la contamination résiduelle était faible. Les
épaulards ont été vus nageant dans les nappes de pétrole peu aprées lI'accident. Le groupe AB était
en voie de rétablissement alors que le groupe AT1 ne montrait pas de signes de rétablissement.
Néanmoins, il apparait difficile de quantifié les effets a long terme du déversement sur les
mammiféres. A titre d’exemple, comme la population de phoques communs était déja en déclin
avant le déversement, il est difficile de distingué I'effet de I'exposition au pétrole pour ces

mammiféres d’autres facteurs environnementaux.

Comme mentionné précédemment, le détroit du Prince William et le golfe du Saint-Laurent
présentent de grandes similitudes quant aux conditons climatiques et océanographiques. De plus,
un bon nombre d’espéces de bivalves, de poissons, oiseaux et méme de mammiferes sont les
mémes. Les effets a long terme observés en Alaska chez plusieurs espéces peuvent

raisonnablement étre prévus pour le golfe du saint-Laurent.

2.1.4 Sea Empress

Le 15 février 1996, le pétrolier libérien Sea Empress s’échoue sur les roches de St Ann’s Head,
dans la baie de Milford Haven, au Royaume-Uni, déversant environ 73 000 tonnes de pétrole brut
de la Mer du Nord, le Forties Blend (Cedre, 2011), et 360 tonnes de fioul lourd (Harris, 1997). De
nouveau, il s’agit d’un accident survenu en hiver dans un milieu tempéré froid assez similaire a
celui de '’Amoco Cadez survenu de I'autre c6té de la Manche pratiquement 20 ans plus tét. Le
Forties Blend est un pétrole brut léger ayant une densité APl de 40,5° (EC, 2001). Suite au
déversement, environ 200 km de littoral ont été contaminés de maniéere discontinue (Cedre,
2003). La figure 14 présente I'étendu du pétrole aprés le déversement du Sea Empress (Fernley

et collab., 2000).
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Figure 14 Etendu du pétrole aprés le déversement du Sea Empress

2.1.4.1 Réponse au déversement

Entre le 18 et le 21 février 1996, environ 445 tonnes de dispersants ont été appliquées sur les
nappes de pétrole (Lunel et collab., 1997). Lunel et collaborateurs (1997) rapportent que les
dispersants Finasol OSR-51, Dasic LTSW, Dasic Slickgone NS, Dispolene 34S, Superdispersant 25,
Enersperse 1583 et Corexit 9500 ont été utilisés durant cette période. Aucune application n’a été
autorisée dans les zones ou la profondeur était inférieure a 20 m (Harris, 1997). Une derniére
application de Corexit 9500 a été effectuée le 25 février sur une nappe de fioul lourd (Harris,
1997). En marge des opérations d’application de dispersants, des bateaux et des écrémeurs ont
été utilisés pour récupérer le pétrole en mer (Harris, 1997). Il a été estimé qu’environ 50 % du
pétrole déversé a été dispersé naturellement ou chimiquement, que 40 % s’est évaporé, que 3 %

a été récupéré en mer et que 7 % a contaminé le littoral (Lunel et collab., 1997).
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Dés la premiére journée de I'échouement, du pétrole a atteint les cOtes et la majorité du pétrole
ayant contaminé les plages les a atteintes le 27 février (Colcomb et collab., 1997). La majorité du
volume de pétrole a été enlevé dans les sites accessibles par les opérations de nettoyage entre le
24 et le 29 février (Colcomb et collab., 1997). Les principales méthodes employées pour effectuer
ce nettoyage primaire ont été I'enlevement manuel, la récupération par des camions de pompage
et le nettoyage par jet d’eau a basse pression. Puis, le nettoyage secondaire des berges a été
entrepris par diverses méthodes d’intervention, selon le type de substrat, tel que présenté au
tableau 4 (Colcomb et collab., 1997). Sur le littoral rocheux, les sites ont été laissés tel quel, les
processus physiques et biologiques dégradant le pétrole, sauf lorsque les sites avaient un
potentiel touristique élevé. Dans ce cas, le pétrole adhérant aux roches a été enlevé
manuellement ou par nettoyage par jet a haute pression et récupération du pétrole par des
absorbants. Sur les plages de sable, le pétrole a été raclé, puis le substrat a été hersé afin de
promouvoir la dégradation naturelle. L'emploi de dispersant a été autorisé que sur les plages a
haut potentiel touristique. Les plages de bloc rocheux ont été nettoyées par les mémes méthodes
d’intervention que le littoral rocheux. Les plages de roches (cobbles) ont également été nettoyées
a I'aide de ces méthodes. En plus, deux nouvelles techniques ont été utilisées sur ces sites : le pit
washing et le surf washing. Le pit washing consiste a creuser une fosse, y déposer les roches, les
laver a haute pression avec de I'eau et un dégraissant, a récupérer le pétrole a la surface et a
replacer les roches sur la plage. Le surf washing consiste a déplacer le substrat vers la ligne des
hautes eaux, au centre le zone intertidale, lorsque la marée est basse, et a laisser I'énergie des
vagues et de la marée nettoyer les roches. Cette technique repose sur la floculation du pétrole et
des particules fines présentes dans I'eau. Les plages de galets ont été nettoyées principalement
par des méthodes manuelles mais également par surf washing. Des essais de bioremédiation ont
également été effectués sur ces sites. Lorsque possible, les vasieres n’ont pas été nettoyées. Si
cela était considéré comme nécessaire, les méthodes d’intervention retenues pour ces milieux
étaient le lavage a basse pression et I'enlevement manuel. Les surfaces artificielles, comme par
exemples les quais et les installations portuaires, ont été nettoyées par jet d’eau a haute pression

ou a la vapeur, en utilisant parfois des dispersants ou des dégraissants.
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Tableau 4 Méthodes d'invention utilisées lors du déversement du Sea Empress selon le type de substrat

Type de substrat
Méthode d’intervention Littoral Plages de Plages de Plages de Plages de . Surfaces
rocheux rochers roches galets sables Vasieres artificielles
(boulders) (cobble) (shingle)
Creusage de tranchées X X X
Lessivage (flushing) X X X X X
Raclage X X
Lavage a haute pression X X X X
Lavage a basse pression X
Lavage a la vapeur X
Dispersant/dégraissant X X X X
Brossage/Récurage/Essuyage X X X
Absorbant X X
Surf washing X X
Pit washing X
Lavage des pierres X
Hersage X
Bioremediation Essai
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2.1.4.2 Contamination résiduelle

A) Dans les sédiments

En mars 1996, un mois apres le déversement, les sédiments d’Angle Bay, situé dans la partie
moyenne de Milford Haven, contenaient 918 mg/kg d’hydrocarbures totaux et les sédiments de
la partie inférieure de Milford Haven, située au nord-est du lieu de déversement, contenaient
658 mg/kg d’hydrocabures totaux (Nikitik et Robinson, 2003). Ces concentrations étaient
significativement plus élevées que celles mesurées en 1993, dans une autre étude. Aux autres
sites, situés dans la partie moyenne et supérieure de Milford Haven, il n’y avait pas de différences
entre les concentrations apres et avant le déversement. En octobre 1996, huit mois apres le
déversement, cette méme étude indique que les sédiments d’Angle Bay contenaient 1 150 mg/kg
d’hydrocarbures, concentrations similaires a ce qui avait été mesuré un mois apres le
déversement. Les autres sites dans Milford Haven avaient des concentrations similaires a celles
de 1993. Moore (2006) rapporte que les concentrations d’hydrocarbures dans les sédiments
autour de Milford Haven étaient tres élevées en 1996 mais qu’elles étaient similaires aux
concentrations d’avant le déversement en 1997, 1998 et 2000. Il rapporte également que des
résidus de pétrole étaient retrouvés dans quelques sites, de maniere irréguliere, dans les années
subséquentes. En effet, des résidus de goudron ont été retrouvés sur les berges jusqu’en 2000 a
Dale, des petites quantités de pétrole ont été observées jusqu’en 1999 a Tenby, des plaques
d’asphaltes ont été observées a Angle Bay et a Sandy Haven en 2000 et 2004 et, en janvier 2006,
des plaques d’asphaltes ont été observés a Pembroke River et des résidus de goudron ont été

observées a Kilroom.

Notons également que les sédiments de plusieurs marais ont été échantillonnés en novembre et
décembre 1996 (Bell et collab., 1999). Sur les 475 échantillons collectés, 18 % contenaient plus de
0,05 % d’hydrocarbures et 56 % contenaient moins de 0,02 % d’hydrocarbures. Les teneurs les
plus élevés étaient de 5,4 et de 4,4 % et étaient mesurées a Martin’s Haven, situé au nord-ouest

du lieu de déversement.

B) Dans les organismes
La péche a été interdite immédiatement apres le déversement et un suivi a été instauré pour
déterminer la contamination des especes comestibles (Law et collab., 1997). Law et

collaborateurs (1997) ont ainsi analysé le contenu en hydrocarbures totaux de la faune durant six

69



mois apres le déversement. Les concentrations d’hydrocarbures totaux dans les foies et les
muscles des poissons étaient en général sous les 10 mg/kg. Les homards et les crabes avaient des
concentrations d’hydrocarbures totaux jusqu’a 10 mg/kg dans la chair des pinces ou de la queue
et d’environ 20 mg/kg dans I’"hépatopancréas. Des buccins échantillonnés a Tenby le 25 février
1996 contenaient 40 mg/kg d’hydrocarbures totaux et 3,8 mg/kg de HAP. Des buccins
échantillonnés a Carmarthen Bay a peu prés au méme moment contenaient de 2,6 a 6,5 mg/kg
d’hydrocarbures totaux et 0,25 mg/kg d’HAP. Des bivalves échantillonnés a Dale quatre jours
aprés le déversement contenaient des concentrations d’hydrocarbures totaux de 339 et
438 mg/kg. Au début de mars, des moules échantillonnées a Three Rivers contenaient jusqu’a
3 310 mg/kg d’hydrocarbures. Le suivi de la contamination des moules a permis de montrer que
les concentrations en hydrocarbures ont augmenté rapidement apres le déversement, parfois a
plus de 1000 mg/kg et qu’elles ont ensuite diminuées jusqu’a revenir aux concentrations de fond.
Law et collaborateurs (1997) indiquent que la contamination des poissons et des crustacés a été
faible considérant 'ampleur du déversement mais que la contamination des mollusques bivalves
a été plus importante. Six mois aprés le déversement, les activités de péche avaient reprise mais
I’exploitation de bivalves et mollusques demeuraient interdites excepté a Burry Inlet. Toutes les
acivités de péche dans Milford Haven étaient également interdites. Edwards et White (1999)
rapportent que les derniéres interdictions, concernant la récolte de certains mollusques, ont été

levées huit mois apres le déversement.

Une autre étude a montré que des moules échantillonnées 132 jours aprés le déversement aux
sites contaminés de Dale et de Manorbier avaient des concentrations en HAP totaux comprises
entre 130 et 150 mg/kg de poids humide, ce qui était plus élevé qu’aux sites de référence de
Fishguard et de Whitsand Bay (Fernley et collab., 2000). Les moules des sites de Newgale et de
Burry Port avaient des concentrations en HAP totaux qui n’étaient pas différentes de celles des
sites de référence. Dyrynda et collaborateurs (2000) ont également suivi la contamination des
moules par les hydrocarbures des sites d’Angle Bay, de Dale et de Tenby ainsi qu’au site de
référence d’Oxwich Bay entre 1996 et 1998. Les concentrations en hydrocarbures totaux dans les
moules des 3 sites impactés étaient comprises entre 1500 et 2500 mg/kg de poids humide et les
concentrations en HAP étaient de 19,55 a 26,2 mg/kg. Ces concentrations ont diminué entre
février et octobre 1996 mais demeuraient plus élevées que celles du site de référence. Entre
octobre 1996 et mars 1997, les concentrations en hydrocarbures et en HAP ont augmenté aux

sites contaminés. Puis, elles ont diminué fortement durant I'été avant d’augmenter légerement
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en octobre 1997. D’apres les auteurs, ces augmentations d’hydrocarbures totaux durant la
période hivernale sont causées par I'augmentation des HAP d’origine pyrogénique provenant du
milieu terrestre et du plus grand besoin de chauffage durant les mois froids et n’auraient donc

pas de lien direct avec I'accident pétrolier.

Des spécimens de la patelle commune Patella vulgata ont été échantillonnées sept jours, quatre
et sept mois aprés le déversement aux sites de Castlebeach Bay, West Angle Bay, Fesh Water
West et Manorbier (Glegg et collab.,, 1999). Les concentrations totales de naphtaléne,
d’alkylnaphtaléne, de phénanthréne et d’alkylphénathréne étaient comprises entre 34 et
86 mg/kg sept jours aprés le déversement, entre 0,38 a 2,3 mg/kg quatre mois aprés le
déversement et inférieures a 0,59 mg/kg sept mois apreés le déversement, montrant une trés nette

diminution des HAP légers dans les organismes en quelques mois.

2.1.4.3 Impacts résiduels

A) Algues

Au cours de I'été qui a suivi le déversement, une diminution de la diversité des algues a West
Angle Bay et le blanchiment des especes Lithophyllum incrustans et Phymatolithon purpureum
ont été observés (Moore et collab., 1997a). Malgré I'observation de ces effets, le rétablissement
de ces espéces était en cours a la fin de I'été 1996. D’aprées ces auteurs, le rétablissement rapide
des communautés algales pourrait étre causé par la diminution de la prédation par des
organismes brouteurs ou par la température observée en 1996 qui était favorable a la croissance
des algues. Par comparaison aux données disponibles pour octobre 1995, une augmentation de
la couverture des algues rouges et brunes encro(tantes a été observée en octobre 1996 (Moore,
1997). Cependant, d’aprés I'auteur de I'étude, cette augmentation ne semblait pas liée a la
contamination par les hydrocarbures. Dans la méme étude, une augmentation de I'abondance
d’Enteromorpha spp. a été observée mais les causes de cette augmentation n’étaient pas claires.
Crump et collaborateurs (1999) suggérent que I'augmentation de I'abondance d’Enteromorpha
spp. a West Angle Bay a été causée par la mortalité massive des Patella spp., qui sont les
principaux brouteurs de ces algues. Ces auteurs ont également observé une augmentation de
I"abondance de I'algue rouge Porphyra spp durant I'été 1996. Un autre échantillonnage des algues
a été effectué en ao(t et en septembre 1996 a trois sites ayant recu du pétrole, Newgale, Popton

et West Angle, ainsi qu’a un site non contaminé, Abereiddy (Shubert, 1998). La densité des algues
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épipéliques était plus élevée aux sites contaminés qu’au site de référence, probablement du fait
de I'absence de brouteurs. La diversité était toutefois plus élevée au site de référence. Notons
que pour les algues épilithiques, les variations de densité entre les sites ne semblaient pas reliées

au degré de contamination par les hydrocarbures.

B) Plantes

Six mois apres le déversement, les herbiers de Zostera angustifolia ne semblaient pas avoir été
affectés par le pétrole, ni par les opérations de nettoyage (Moore et collab., 1997a). A I'automne
1996, Moore (1997) a observé une augmentation de I'abondance de Fucus vesiculosus et de Fucus
serratus, ainsi qu’une augmentation de la couverture de Verrucaria maura et de Verrucaria
mucosa comparativement aux données obtenues avant le déversement. Ces changements n’ont
pas pu étre attribués au déversement de pétrole. La végétation des marais salés d’Angle Bay, de
Martin’s Haven, de Pembroke River, de Westfield Pill, de Neyland Beach, de Castle Pill de
Sandyhaven et de Crabhall a été observée au cours des automnes 1996 et 1997 (Bell et collab.,
1999). Les especes Atriplex portulacoides, Juncus maritimus, Triglochin maritimus et Festuca rubra
ont subi des dommages et de la mortalité en 1996. Le rétablissement a été observé en 1997 chez
Juncus maritimus seulement. Les impacts les plus sévéres ont été observés aux marais d’Angle
Bay, de Martin’s Haven, de Pembroke River, de Neyland Beach et de Castle Pill. Comme il n’y avait
pas de données disponibles avant le déversement, il a été difficile de quantifier les dommages

causés par le pétrole du Sea Empress.

C) Invertébrés

Le plancton

Le suivi du phytoplancton et du zooplancton entre 1970 et 1996 a permis d’évaluer les effets du
déversement sur cette communauté (Batten et collab., 1998). L’analyse individuelle des dix taxons
les plus importants a permis de de constater qu’aucun des taxons, excepté les larves de cirripédes
qui n"ont pas été observées aprés le déversement, n"a montré de variations dans les niveaux
d’abondance aprés le déversement. L'analyse des graphiques de positionnement
multidimensionnel suggére que la communauté de zooplancton du printemps aprés le
déversement était différente de celle d’avant. Toutefois, cette différence ne s’est pas montrée
significative aprés un test statistique. Les graphiques de positionnement multidimensionnel
suggerent également un changement graduel dans la communauté de phyto et de zooplancton

entre 1970 et 1996. Afin de tenir compte de ce phénoméne, les auteurs ont divisé la série de
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données par blocs de cing ans et ont comparé les données récoltées apres 1996 avec chaque bloc.
Le nombre de taxons de zooplancton en automne était significativement plus élevé aprées le
déversement que pour tous les blocs de cing ans avant. Cela a pu étre causé par des forts vents a
I"automne 1996, ce qui a contribué a remettre en suspension les particules, et a la présence de
matiere organique, incluant le pétrole, qui peux avoir un effet stimulant pour certains organismes.
Les auteurs n’ont pas écarté la possibilité que d’autres facteurs non reliés au déversement
puissent expliquer ces résultats. Ces résultats suggerent que le déversement a eu un effet mineur

sur la composition de la communauté plutét qu’un effet majeur.

Les moules

Des moules Mytilus edulis ont été échantillonnées 132 jours aprés le déversement aux sites
contaminés de Dale, de Manorbier, de Newgale et de Burry Port ainsi qu’aux sites de référence
Fishguard et Whitsand Bay. La stabilité de la membrane lysosomale de leurs cellules circulantes a
été observée a I'aide de la rétention du colorant Rouge neutre (Fernley et collab., 2000). Les
valeurs de rétention étaient significativement plus faibles aux sites de Dale et de Manorbier
comparativement aux sites de référence, indiquant des dommages importants de ces cellules
pouvant réduire la réponse immunitaire de la moule. Dyrynda et collaborateurs (2000) ont
également suivi les parametres immunitaires des moules collectées aux sites contaminés d’Angle
Bay, de Dale et de Tenby ainsi qu’au site de référence d’Oxwich Bay entre 1996 et 1998. Les sites
d’Angle Bay et de Dale ont fait I'objet de méthode d’intervention considérées comme non
dommageables pour les moules, alors que le site de Tenby a fait I'objet d’'un nettoyage intensif
par jet d’eau a haute pression et d’application de dispersants. Les résultats de cette étude sont

les suivants :

e En mars 1996, le nombre d’hémocytes par mL était plus élevé a Angle Bay et a Tenby
gu’au site de référence.

e Le pourcentage de granulocytes éosinophiles était plus élevé au site d’Angle Bay qu’au
site de référence en mai et octobre 1996 ainsi qu’en mars 1997.

e Le pourcentage de granulocytes basophiles n’était pas différent entre les sites.

e Les niveaux de libération d’anions superoxides extracellulaires étaient trés élevés en
février 1996, mais ont rapidement diminué par la suite.

e Les niveaux de génération d’anions superoxides intracellulaires étaient faibles en février

1996 et étaient plus faibles qu’au site de référence en mars et avril 1996 et en mars 1997.
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e Auxtrois sites contaminés, la phagocytose était réduite en mars et avril 1996 par rapport
au site de référence. Aucune différence n’était observée en octobre 1996, mais elle était
réduite en décembre 1996 a Angle Bay et a Tenby et en mars 1997 a Angle Bay et a Dale.

e Il n'y avait pas de différence dans la stabilité lysosomale des cellules entre février et mai
1996. Ce dernier résultat est en contradiction avec celui de Fernley et collaborateurs
(2000), qui avait observé une diminution de la stabilité lysosomale chez des moules
collectées au site de Dale, environ 4 mois apres le déversement. L’arrét de la mesure de
ce paramétre en mai 1996 par Dyrynda et collaborateurs (2000) pourrait étre a I'origine
de cette différence. En effet, il est possible que les changements de ce parametre n’aient
été détectables que quelques mois apres la contamination et, donc, que Dyrynda et
collaborateurs (2000) n’aient pas pu observer de différences. La différence entre les sites

utilisés comme référence pourrait également expliquer ces différents résultats.

Ainsi, d’apres ces résultats, il apparait que, de facon générale, les moules des sites d’Angle Bay,
de Tenby et, dans une moindre mesure, de Dale, subissaient une plus grande pression de la
réponse immunitaire que les moules des sites non contaminés dans les mois qui ont suivi le
déversement. Le type de nettoyage ne semble pas avoir affecté la réponse immunitaire des
moules. Les différences observées aux sites contaminés par rapport au site de référence étaient

plutét corrélées avec la concentration en hydrocarbures dans les tissus des moules.

Harvey et collaborateurs (1999) ont suivi les niveaux d’adduits a ’ADN dans des spécimens de
I’éponge Halichondria panicea et de la moule Mytilus edulis entre 1996 et 1997. Les organismes
ont été collectés aux sites contaminés de West Angle Bay et d’Angle Bay et aux sites de référence
de Mumbles Point et de Rhossili Point. Aucun adduit a 'ADN n’a été détecté dans les individus
des deux espéces collectés deux et onze mois apres le déversement a la fois aux sites de référence

et aux sites contaminés.

Enfin, des photographies prises a St. Catherine’s Island aprées I'application de dispersants ont
montré une diminution de la couverture de moule de 40 % avant I'application a moins de 20 % a
I"automne 1997 (Little et collab., 2000). Ces organismes étant considérés comme résistants a la
pollution, leur survie a un site témoin impacté par pétrole du Sea Empress semble montrer que
I"application de dispersants a eu un effet. Cependant, aucun test statistique n’a été effectué et,

de ce fait, il n’est pas possible de confirmer cette hypothese.
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La communauté d’invertébrés benthigues

Des observations effectuées a partir d’aolt 1996 ont montré que les invertébrés sessiles de St
Catherine’s Island a Tenby, c’est-a-dire attachés au substrat, n’ont pas été fortement affectés par
le déversement (Ryland et De Putron, 1998). Cependant, Moore (2006) rapporte que les espéces
Echinocardium cordatum et Acanthocardia echinata ont été peu observées lors des suivis qui ont
lieu aprées le déversement. En octobre 1996, un bon recrutement et une bonne colonisation de
Semibalanus balanoides ont été observés (Moore, 1997). Néanmoins, une diminution de la
densité d’Elminius modestus et une réduction du nombre de Gibbula umbilicalis, de Littorina
obtusata, de Littorina mariae, de Littorina nerotoides et Littorina saxalis ont été observés a certain
sites contaminés comparativement a octobre 1995 (Moore, 1997). De plus, I'auteur rapporte une
diminution de la densité des juvéniles de Patella spp. a Milford Haven. L’auteur a estimé qu’en
général, les effets négatifs sur la population de patelles ne devraient pas persister a long terme
puisque les adultes ont été faiblement affectés par le déversement. Toutefois, a certains sites de
West Angle Bay, la densité de juvéniles et d’adultes a diminué apres le déversement (Crump et
collab., 2003). Cette population était donc plus a risque de présenter des effets a long terme. En
effet, a West Angle Bay, le nombre de patelles est resté faible en 1996 et au début de 1997,
jusqu’a I'apparition de juvéniles en juin 1997 (Crump et collab., 2003). En mars 1998, la densité
était redevenue similaire a celle d’avant le déversement (Crump et collab., 2003). Crump et
collaborateurs (2003) ont également observé qu’entre mars 1996 et mars 1997, la taille moyenne
des patelles a augmenté passant de 19,7 mm a 30,1 mm. Cela était probablement di a la
réduction de la compétition pour la nourriture du fait de la mortalité massive des patelles
observée apres le déversement. Dans les années suivantes, la taille moyenne a diminué a cause

de I'augmentation de la population de juvéniles.

La méiofaune a été échantillonnée sur douze plages de sable contaminées a différents degrés, en
novembre 1994 et en novembre 1996 (Moore et collab., 1997b). La densité des nématodes et des
copépodes aux plages les plus contaminées était sensiblement similaire en 1996 qu’en 1994. Une
réduction de I'abondance des ostracodes a été observée aux sites les plus contaminés, mais
également a un site non contaminé (Skomer). Une légére augmentation de la diversité des
nématodes et des copépodes a été observée dans les zones fortement polluées. Les auteurs ont
conclu que neuf mois aprés le déversement, il n’y avait pas d’effets importants aux sites les plus

contaminés et, donc, que la méiofaune ne subissait pas d’impacts majeurs du déversement.
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Somerfield et Warwick (1999) ont étudié la macrofaune colonisant le varech. Ils ont constaté que,
un mois apres le déversement, I'abondance, le nombre d’espéces, la richesse et I'indice de
diversité de Shannon de la macrofaune des herbiers de varechs diminuaient en fonction de la
distance par rapport au lieu du déversement (la distance exacte n’est pas mentionnée par les

auteurs).

Nikitik et Robinson (2003) ont réalisé un échantillonnage de la macrofaune benthique qui a eu
lieu dans dix sites de Milford Haven en octobre entre 1996 et 1998 et en septembre 2000, et les
données ont été comparées a celles obtenues en 1993, disponibles dans une autre étude. La
diversité de la macrofaune benthique au site d’Angle Bay a diminué en 1996 et 1997, mais a
augmenté en 1998. Elle a également diminué en 1996 a St. Ann’s Head pour ensuite augmenter
en 1997. En octobre 1996, le ratio annélides/amphipodes a augmenté dans tous les sites
échantillonnés, reflétant la diminution de I'abondance des amphipodes, sauf dans la partie
supérieure de Milford Haven. Les genres Ampelisca et Harpinia et ainsi que la famille des Isaeidae
ont été les plus affectés. En 1997, les ratios annélides/amphipodes dans la partie moyenne et
inférieure de Milford Haven étaient toujours élevés, mais en 1998, le nombre d’especes
d’amphipodes avait retrouvé les niveaux d’avant le déversement. Le ratio annélides/amphipodes
a Angle Bay était encore élevé en 1997 et 1998. En 2000, ces ratios ont diminué pour revenir a un

niveau correspondant a celui d’un site non pollué.

D) Poissons

Le bar commun

Les bars communs Dicentrarchus labrax vont frayer dans le canal de Bristol au large des cOtes du
Royaume-Uni et, apres I'éclosion, les stades post-larvaires retournent dans les baies abritées et
les estuaires qui leur servent de nourricerie (Lancaster et collab., 1998). En 1996, un
échantillonnage des bars communs nés au cours de I'année a été effectué a douze nourriceries,
dans et a I'extérieur de la zone touchée par le déversement, afin de détecter les effets du pétrole
sur cette population (Lancaster et collab., 1998). Les auteurs ont observé une abondance plus
faible des bars communs nés de I'année et un retard dans I'arrivée des stades post-larvaire dans
les nourriceries. Ces résultats leurs ont permis de formuler I’hypothése que c’est probablement
le déversement du Sea Empress qui a occasionné ces effets sur les bars communs. Toutefois, les
auteurs mentionnent que d’autres facteurs pourraient avoir causé ces impacts. L'échantillonnage

a continué en 1997 et en 1998 afin de suivre les patrons de recrutement dans les nourriceries
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(Reynolds et collab., 2003). Les auteurs rapportent que les stades post-larvaires ont été capturés
plus tét dans I'année en 1997 et en 1998 qu’en 1996 suggérant ainsi que le retard dans le
recrutement observé en 1996 ne persistait pas dans les années suivantes. Selon les résultats de
ces deux études, 'abondance plus faible du bar commun dans les nourriceries situées pres de la
zone de déversement serait due a une survie plus faible des stades post-larvaires lors de leur
arrivée dans les nourriceries. Toutefois, le pétrole n’aurait pas eu d’effet sur les ceufs et les stades
larvaires présents au large dans le canal de Bristol. Le retard dans le recrutement en 1996 aurait
été causé par des températures plus faibles et non par la présence du pétrole. Ce retard n’était,

en effet, pas limité aux nourriceries situées pres de la zone du déversement.

Autres especes

Soixante jours aprés le déversement, des spécimens de mordocet Lipophrys pholis collectés au
site contaminé de West Angle Bay présentaient des niveaux d’adduits a I’ADN plus élevés dans les
branchies, le foie et les tissus reproducteurs que les spécimens collectés au site de référence de
Mumbles Point (Lyons et collab., 1997). Harvey et collaborateurs (1999) ont suivi les niveaux
d’adduits a I’ADN dans les poissons Lipophrys pholis, Limanda limanda et Pleuronectes platessa

dans les mois subséquents.

e Les niveaux d’adduits dans les branchies, le foie et les tissus reproducteurs de Lipophrys
pholis étaient plus élevés aux sites contaminés de West Angle Bay et d’Angle Bay qu’aux
sites de référence de Mumbles Point et de Rhossili Point en avril 1996. Onze et dix-sept
mois apres le déversement, aucun adduit n’a été observé suggérant que, soit les poissons
exposés au pétrole sont morts apres avril 1996 et que la région a été colonisée par une
population non impactée, soit, les adduits ont été réparés par des mécanismes cellulaires.
Les effets génétoxique du pétrole du Sea Empress ne semblent pas avoir persisté dans le
temps pour Lipophrys pholis.

e Chezl'espece Limanda limanda, les niveaux d’adduits a ’ADN étaient plus élevés au site
contaminé de Milford Haven qu’au site de référence de Cardigan Bay et au site contaminé
de Carmarthen Bay en juillet 1996.

e En mai 1996, des spécimens de Pleuronectes platessa collectés aux sites contaminés de
Turbo Bank et de Freshwater West avaient des niveaux d’adduits a ’ADN plus élevés que

les spécimens collectés au site de référence situé en mer a I'extérieur de Carmarthen Bay.
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Kirby et collaborateurs (1999) ont mesuré I'activité EROD dans les foies des espéces Limanda
limanda et Pleuronectes platessa. En février 1996, immédiatement apres le déversement, a 5
stations, I'activité EROD était comprise entre 247 et 2041 pM/mg pro./min pour Limanda limanda
et entre 217 et 556 pM/mg pro/min pour Pleuronectes platessa. En mai 1996, a 13 stations,
I’activité EROD était entre 1 496 et 4 909 pM/mg pro./min pour Limanda limanda et entre 404 et
1 032 pM/mg pro./min pour Pleuronectes platessa. Les niveaux d’EROD tendent a étre plus élevés
en mai qu’en février pour les 2 especes. Aucune corrélation n’a été observée en mai entre le
niveau de contamination du site et 'activité EROD. Les auteurs ont conclu que les différences
entre les sites étaient probablement dues a d’autres facteurs comme la maturité sexuelle, la taille

du poisson et la migration.

E) Oiseaux

Au sud de Pembrokeshire, aux sites de reproduction, Parr et collaborateurs (1997) ont constaté
une diminution de 17 % des guillemots et une diminution de 7 % des petits pingouins en 1996,
comparativement a 1995. On a compté 4114 macreuses noires Melanitta negra mortes a
Carmarthen Bay a la fin de mars 1996 (Moore, 1996). Ces oiseaux ont fait I'objet d’un suivi dans
la baie de Carmarthen aprés le déversement entre les hivers 1994-1995 et 2005-2006 aux sites
d’Amroth, de Pendine, de Pembrey et de Rhossili (Banks et collab., 2008). Le nombre d’oiseaux
de cette espéce était trés faible durant les hivers 1996-1997 et 1997-1998 avec 4768 et 2895
individus respectivement. Durant I'hiver 1997-1998, le nombre d’oiseaux observés au site de
Rhossili était plus important suggérant un changement dans I'utilisation de I’'habitat. Durant
I’hiver 1998-1999, le nombre d’oiseaux observés dans Carmarthen Bay était comparable au
niveau d’avant le déversement et, dans la majorité des hivers suivants, le nombre de macreuses

noires a atteint 15 000 oiseaux, avec un maximum de 24 460 en février 2005.

Dans une autre étude, Armitage et collaborateurs (2000) ont suivi quelques espéces d’oiseaux sur
des sites contaminés d’Angle Bay et de Pembroke River et des sites de référence de
Carew/Cresswell et de Cleddau River, durant 3 hivers aprés le déversement. Le nombre
d’individus des especes Tadorna Tadorna, Anas penelope, Haemotopus ostralegus et Tringa
totanus a diminué dans les deux mois suivant le déversement au site d’Angle Bay. Au site de
Pembroke River, le nombre d’individus des espéeces des espéces Tadorna Tadorna, Anas penelope,
Haemotopus ostralegus et Tringa totanus a diminué dans les deux mois suivant le déversement.

Durant cette méme période, a Pembroke River, le nombre d’individus de I'espéce Numerius
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arquata a diminué. Le nombre d’oiseaux s’alimentant aux sites contaminés a également varié
durant les hivers suivant le déversement. Le nombre d’individus des espéces Haemotopus
ostralegus et Numerius arquata s’alimentant aux sites contaminés a augmenté entre les hivers
1996-1997 et 1998-1999, alors que le nombre d’individus de ces espéces se nourrissant aux sites
de référence est demeuré inchangé ou a diminué. Pour I'espéce Tringa totanus, le nombre
d’individus s’alimentant aux sites contaminés a continué a augmenter. Le nombre d’Anas
penelope s’alimentant aux sites de référence et aux sites contaminés a également augmenté entre
1996-1997 et 1998-1999. Il y avait également des différences entre les deux sites contaminés. En
effet, le nombre de Tadorna Tadorna s’alimentant a Angle Bay a diminué durant la période de
I’étude alors qu’il a augmenté a Pembroke entre 1996-1997 et 1997-1998 et diminué entre 1997-
1998 et 1998-1999. Les fluctuations dans le nombre d’oiseaux observées aux différents sites
pourraient s’expliquer par les changements dans les populations d’organismes dont ils se

nourrissent.

F) Mammiferes
Aucune mortalité massive n’a été observée apres le déversement pour les cétacés, les loutres, les
phoques et les chauves-souris Rhinolophus ferrumequinum qui fréquentent la zone contaminée

par le pétrole du Sea Empress (Moore, 1996 ; Moore, 2006).

2.1.4.4 Discussion

Suite au déversement du Sea Empress, des dispersants ont été épandus sur les nappes de pétrole
en mer. Cela a permis de réduire la quantité de pétrole qui a atteint le littoral. Malgré ces efforts,
du pétrole a tout de méme touché les plages. Les méthodes d’intervention utilisées pour le
nettoyage des milieux littoraux ont été choisies selon le type de substrat ce qui a permis de limiter

les dommages suite au nettoyage.

Des concentrations élevées d’hydrocarbures pétroliers ont été mesurées dans les sédiments dans
les mois suivant le déversement, mais ont rapidement diminué par la suite. Du pétrole résiduel a
été identifié a certains sites jusqu’a dix ans apres, sous forme de goudron ou de pavé d’asphalte,
mais ces résidus étaient dispersés sur de grandes surfaces. Suite a la contamination, un interdit
de péche a été instauré puis a été progressivement levé quelques mois plus tard. En effet, les
études ont montré que les moules et les patelles de certains sites ont été contaminées par les

HAP, mais les concentrations ont diminué dans I'année suivant le déversement.
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Plusieurs effets du déversement ont été observés sur la faune et la flore et certains de ces effets
ont persisté a plus long terme. Certaines espéeces d’algues ont été blanchies au contact du pétrole
mais cet effet phytotoxique a été de courte durée. L’abondance de I'algue Enteromorpha spp. a
augmenté a la suite d’'une mortalité élevée des invertébrés brouteurs. La couverture des plantes
dans les marais impactés a diminué, mais comme aucune donnée avant le déversement n’était
disponible, il n’a pas été possible de quantifier les dommages. Des effets mineurs ont été observés
sur le nombre de taxons de zooplancton en automne aprées le déversement mais d’autres facteurs
pourraient étre en cause. L'abondance de plusieurs especes d’invertébrés a diminué apres le
déversement. Ainsi, la population de patelles d’Angle Bay est demeurée peu abondante et la
recolonisation a été observée seulement deux ans apres I'’échouement du Sea Empress. Le ratio
annélides/copépodes était revenu a des valeurs similaires a celles pré-déversement a la majorité
des sites en 1997 et 1998, sauf au site d’Angle Bay qui s’est rétabli en 2000. La réponse
immunitaire des moules a été affectée négativement mais aucun effet génétoxique n’a été
détecté chez cet organisme. Les effets du déversement sur les bars communs a été difficile a
évalué a cause de plusieurs facteurs confondants. Il semblerait qu’aux sites contaminés, la survie
des stades post-larvaires ait diminuée. Une augmentation des niveaux d’adduits a I’ADN a été
observée chez d’autres espéces de poissons, mais la durée de cet effet n’était pas claire. La
mortalité de plusieurs espéeces d’oiseaux a été importante a la suite du déversement. La macreuse
noire semble étre I'espece d’oiseaux chez qui les effets se sont fait ressentir a plus long terme. En
effet, 'abondance de cette espéce n’est retournée a un niveau similaire a celui d’avant le
déversement que le troisieme hiver aprés le déversement. Enfin, aucun effet aigu n’a été observé
chez les mammiféres et, a notre connaissance, aucune étude n’a été effectuée sur les effets

chroniques du pétrole déversé sur ces organismes.
2.2 Caseneaudouce

2.2.1 Chalk Point-Swanson Creek

Le 7 avril 2000, le bris d’un pipeline sous terrain se connectant aux installations de production de
Chalk Point de la compagnie Potomac Electric Power prés d’Aquasco au Maryland aux Etats-Unis
a causé le déversement de 477 000 a 527 000 litres d’'un mélange de fioul No. 2 et de fioul No. 6
dans le ruisseau Swanson Creek, dans la riviere Patuxent et ses tributaires situés en aval,
contaminant ainsi environ 64 km de littoral (Gundlach et collab., 2003). Ce cas est celui qui se

rapproche le mieux de celui des rivieres du Québec a la fin du printemps. Le fioul No.2 a une
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densité APl de 31,9° et le fioul No.6 de 11,3° (EC, 2001). La figure 15 montre I'endroit du
déversement dans le ruisseau Swanson Creek ainsi que la riviere Patuxent (Michel et collab.,

2008).
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Figure 15 Site du déversement dans le ruisseau Swanson Creek

2.2.1.1 Réponse au déversement

Des barrages ont été installés dans le ruisseau Swanson Creek immédiatement apres le
déversement mais des vents importants dans la nuit du 8 avril ont réduit leur efficacité et le fioul
a pu atteindre la riviere Patuxent (Gundlach et collab., 2003). Gundlach et collaborateurs (2003)
mentionnent que deux marécages, désignés WO1A et WO01B, ont fait I'objet d’'un nettoyage
intensif et qu’'un marécage, désigné WO1C, n’a pas été nettoyé et a servi de contrble. Les
marécages ont été nettoyés par rincage avec un jet d’eau a moyenne pression et le fioul a été
récupéré par pompage et a l'aide d’absorbants. Des opérations d’écrémage ont eu lieu dans le
ruisseau Swanson Creek et des fertilisants ont été appliqués pour faciliter la biodégradation du

pétrole (Gundlach et collab., 2003). Ces applications de fertilisant ont commencé le 11 mai et se
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sont poursuivies jusqu’en septembre. De la végétation a également été replantée dans les
marécages et les activité de plantation ont pris fin le 18 juillet 2000 (Gundlach et collab., 2003). A
la fin d’ao(t et en septembre, la zone autour du pipeline a été excavée et les sédiments

contaminés ont été remplacés par du sable propre (Gundlach et collab., 2003).

2.2.1.2 Contamination résiduelle

Le 8 avril, les concentrations d’"HAP totaux dans les eaux de surface étaient comprises entre 0,76
et 97,92 pg/L (Entrix, 2002). Elles étaient comprises entre 0,09 et 767,82 pg/L le 10 avril (Entrix,
2002). Une semaine aprés le déversement, de I'eau de surface a été échantillonnée a vingt-six
stations (Entrix, 2002). Les échantillons du ruisseau Swanson Creek contenaient entre 9,22 et
16,51 ug/L d’HAP, les échantillons de la riviere Patuxent contenaient moins de 2,80 pg/L d’'HAP et

les échantillons des autres tributaires contenaient moins de 10,2 ug/L d’"HAP.

Sept ans aprés le déversement, Michel et collaborateurs (2009) ont échantillonné des sédiments
a vingt-six sites dans les marécages de la zone contaminée. Les concentrations en HAP étaient
comprises entre 0,58 et 2921 mg/kg et variaient fortement entre les sites et selon la profondeur.
Les auteurs ont estimé qu’en général, le sol a perdu entre 22 et 76 % de son contenu en HAP
initial. La dégradation du pétrole dans les couches plus profondes a été plus faible que dans les
couches supérieures. Dans les marécages, la faible disponibilité de I'oxygene et I'inefficacité des

processus physiques ont entrainé la persistance de la contamination dans ce milieu.

Peu apres le déversement, des HAP étaient également détectés dans les tissus d’organismes
aquatiques collectés dans les zones contaminées (Entrix, 2002). Ainsi, une semaine aprés le
déversement, les concentrations en HAP totaux dans les bivalves variaient de moins de 0,01 a
0,59 mg/kg. En mai, juin et ao(t, les concentrations étaient en dessous de 0,002 mg/kg pour tous
les échantillons. Dans les crabes, les concentrations d’HAP totaux étaient de moins de 0,01 a
0,75 mg/kg dans vingt-sept échantillons prélevés une semaine aprés le déversement, entre 0,02
et 0,26 mg/kg dans onze échantillons prélevés 1 mois aprés le déversement et entre 0,02 et
0,07 mg/kg dans quatorze échantillons prélevés le 24 juin 2000. Les dix-neuf échantillons de
poissons prélevés moins d’une semaine apres le déversement contenaient moins de 0,1 a 1 mg/kg
de HAP totaux. Les onze échantillons de poissons prélevés un mois apres le déversement

contenaient entre 0,01 et 0,17 mg/kg d’HAP totaux.
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2.2.1.3 Impacts résiduels

A) Communauté bactérienne

Mendelssohn et Slocum (2004) ont émis I’hypothése que la contamination d’'un milieu humide
par des hydrocarbures pétroliers pourrait soit réduire la décomposition de la matiére organique
en inhibant I'activité microbienne ou augmenter les taux de décomposition en fournissant une
source de carbone supplémentaire. Pour vérifier cette hypotheése, les auteurs ont mesuré les taux
de décomposition de la cellulose en ao(t 2002, a huit sites, inclant des sites avec différents degrés
de contamination et un site de référence. En moyenne, les taux de décomposition étaient de 7,5 %
par jour a la surface et de 6,1 % par jour a 25 cm de profondeur dans les sédiments. Aucune
corrélation n’a été observée entre les taux de décomposition de la cellulose et les concentrations
des composés du pétrole déversé (hydrocarbures totaux, HAP et carbone organique total).
D’apres ces résultats, il semblerait que les hydrocarbures pétroliers n’ont pas eu d’'effet sur le taux

de décomposition de la matiére organique par les microorganismes.

B) Plantes

Des plants de Spartina alterniflora (figure 16) ont été replantés dans les marécages de Swanson
Creek les 13 et 14 mai 2000, sur des sites d’un degré de contamination visuelle allant de faible a
élevé (Gundlach et collab., 2003). Le taux de survie était de 100 % a quatre sites et de 54 % a un
site le 12 juin de la méme année. Dans la méme étude, les 3 et 4 ao(t 2000, des quadrats ont été
établis afin de suivre I’évolution de la couverture de la végétation qui était de moins de 10 % a ce
moment-la. Le 27 juin 2001, la couverture était de 70 a 80 % et le 16 juillet 2002, la couverture
était de 90 a 100 %. Les auteurs ont observé que le temps de rétablissement de la végétation a
été de deux ans. Ces résultats obtenus sur le terrain ne sont pas en accord avec les projections
effectuées par NOAA et collaborateurs (2002). En effet, dans leur rapport final sur I’évaluation
environnementale et le plan de restauration du site impacté par le déversement, ces derniers ont
estimé, a partir d’'une courbe de projection du rétablissement, que neuf a dix ans seraient

nécessaires pour le rétablissement complet de la couverture de la végétation.

83



Figure 16 Spartina alterniflora (US Department of Agriculture, s. d.)

Sept ans aprés le déversement, Michel et collaborateurs (2009) ont observé la population de
Spartina alterniflora a douze sites de référence et a dix sites contaminés et la population de
Spartina cynosuroides a douze sites de référence et a quatorze sites contaminés. La densité et la
hauteur des tiges de Spartina alterniflora aux sites de référence (densité de 223 tiges/m? et
hauteur de 1,25 m) étaient plus élevées qu’aux sites contaminés (densité de 141 tiges/m? et
hauteur de 1,06 m). Chez Spartina cynosuroides, la densité et la hauteur des tiges n’étaient pas
significativement différentes entre les sites de référence et les sites contaminés. La biomasse dans
le sol de Spartina alterniflora était similaire entre les sites de référence et les sites contaminés
pour les intervalles de 0-10 cm et de 10-20 cm alors qu’elle était plus élevée aux sites de référence

gu’aux sites contaminés pour ces deux intervalles chez Spartina cynosuroides.

C) Invertébrés

Llanso et Volstad (2001) ont évalué les impacts du déversement sur la communauté benthique en
juin et septembre 2000. Lorsque les mesures prises apres le déversement sont comparées a des
mesures prises avant le déversement, il n’est pas possible de détecter des effets du déversement
sur la communauté d’invertébrés benthiques de la riviere Patuxent. En effet, I'indice de diversité
de Shannon et le nombre d’espeéces collectées dans la riviere Patuxent en juin 2000 n’étaient pas
différents des valeurs obtenues en 1990-1993, mais I'abondance et la biomasse étaient plus
faibles en juin 2000 qu’en juin de la période 1990-1993. Par contre, I'indice de diversité de
Shannon, le nombre d’espéces, I'abondance et la biomasse des échantillons collectés dans la
riviere Patuxent en septembre 2000 n’étaient pas différents de valeurs de la période 1995-1999.

Comme aucune donnée antérieure au déversement n’était disponible pour Swanson Creek, les
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auteurs ont comparé entre eux les variables de suivi de la communauté benthique de partie
inférieure et supérieure de Swanson Creek et de la riviere Patuxent ainsi que du site de référence

de Hunting Creek :

e En juin, bien que I'abondance et le nombre de taxons d’invertébrés fussent plus élevés
dans la partie supérieure de Swanson Creek, les auteurs ont observé un indice de diversité
de Shannon significativement plus faible dans ce secteur en comparaison avec les autres
sites. Un indice de diversité de Shannon faible (pres de 1 pour la partie supérieure de
Swanson Creek) et une abondance élevée suggérent la présence d’'une dominance par un
taxon. En effet, deux taxons sont principalement responsables de I'abondance élevée
dans la partie supérieure de Swanson Creek : le polychéte Streblospio benedicti et
I'oligochéte Tubificoides spp. De plus, le nombre moyen d’especes était d’environ treize
pour la partie supérieure de Swanson Creek, d’environ huit pour la partie inférieure et
d’environ dix pour la riviere Patuxent et le site de référence. Bien que considéré comme
significativement plus élevé dans la partie supérieure de Swanson Creek par les auteurs,
le nombre d’especes semble relativement similaire entre les sites considérant la grande
variabilité naturelle de ce parametre.

e Enseptembre, I'indice de diversité de Shannon et la biomasse étaient plus faibles dans la
partie supérieure de Swanson Creek qu’aux autres sites et le nombre d’espéces et
I'abondance étaient plus élevés dans la riviere Patuxent.

e Les bivalves et les crustacés étaient moins présents dans la partie supérieure de Swanson
Creek. Les polychétes étaient plus abondants dans cette zone en juin et dans une moindre
proportion en septembre. Dans la partie inférieure de Swanson Creek, les polychétes
étaient également plus abondants que dans la riviere Patuxent et qu’a Hunting Creek en

juin, mais pas en septembre.

Les résultats obtenus par Llanso et Volstad (2001) montrent que la perturbation de Ia
communauté d’invertébrés benthiques était localisée a Swanson Creek et qu’elle était encore

perturbée 3 et 6 mois aprés le déversement.

Des essais de toxicité ont été effectués avec des échantillons de sédiments contaminés provenant
des marécages et des échantillons de référence collectés sept ans apres le déversement sur

I'amphipode Ampelisca abdita (Michel et collab., 2009). Les organismes ont été exposés dix jours
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a ces échantillons. Dans les échantillons de référence, la survie était supérieure a 98 % et les
concentrations en HAP totaux dans les sédiments étaient de 0,78 et 0,82 mg/kg. Pour les sites
contaminés, sept échantillons étaient toxiques avec des pourcentages de survie compris entre 0
et 85 % et six échantillons n’était pas toxiques avec des pourcentages de survie compris entre 91
et 100 %. Les teneurs en HAP totaux variaient entre 2,18 et 43,9 mg/kg dans les sédiments non

toxiques et entre 91,86 et 453,4 mg/kg dans les sédiments toxiques.

D) Poissons
Les résultats obtenus sur le terrain entre le 10 avril et le 10 mai 2000 n’ont pas montré un effet

aigu majeur du déversement sur les communautés de poissons de la riviere Patuxent mais ont
indiqué un impact localisé dans les marécages de Swanson Creek, qui a été la zone la plus
impactée (Entrix, 2002). De plus, il a été observé que les frayéres et les larves de bars rayés, de
perches et d’aloses étaient en majorité situées en amont du déversement et qu’elles n’avaient
donc pas été touchées par la contamination (Entrix, 2002). Une étude a été menée en laboratoire
pour évaluer les effets potentiels de ce déversement sur les jeunes stades de poissons. Ainsi, des
larves de bars rayés ont été exposées 48 et 96 heures a des dilutions comprises entre 0 et 100 %
de I'eau de Swanson Creek, prélevée a un endroit ou le pétrole était visible a la surface (Entrix,
2002). Apres 48 heures, la survie moyenne des larves était de plus de 99 %. Apres 96 heures, la
survie a diminué en fonction de la concentration en hydrocarbures et était de 12 % a la dilution
0 %.

A notre connaissance, aucune étude sur les effets du déversement sur les poissons n’a été

effectuée plusieurs années apres le déversement.

E) Reptiles

Michel et collaborateurs (2001) ont estimé que 122 tortues Malaclemys terrapin étaient mortes
a la suite du déversement. De plus, le déversement aurait causé une réduction de 10 % dans la
survie des nouveau-nés en 2000 (Byrd et collab., 2002). Par la suite, Wood et Hales (2001) ont
suivi le taux de succes d’éclosion de ces tortues en avril 2001. Ils n’ont pas observé de différence
dans la densité des nids entre les sites contaminés et les sites de référence. Par contre, ils ont
observé une plus grande mortalité des embryons et une fréquence d’émergence plus faible au
printemps aux sites contaminés. Toutefois, les auteurs ont considéré que ces impacts sur les

tortues étaient mineurs.

F) Oiseaux
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Selon les informations disponibles sur le site Internet du Damage Assessment, Remediation and
Restoration Program de la NOAA, 67 oiseaux sont morts entre le 7 avril et le 20 juin 2000 (NOAA,
2001). La mort de trois oiseaux n’aurait pas été provoquée par le pétrole et quatre oiseaux sont
décédés sans étre mazoutés. Toujours d’aprés la NOAA, le déversement n’aurait pas eu d’effets
sur le succes de reproduction des pygargues a téte blanche Haliaeetus leucocephalus de Cremona
Creek, des grands hérons Ardia herodias et des balbuzards pécheurs Pandion haliaetus a proximité
de la riviere Patuxent. A notre connaissance, aucune étude sur les effets du déversement sur les

oiseaux n’a été effectuée au cours des années qui ont suivies le déversement.

G) Mammiferes

Environ 90 mammiferes ont été retrouvés morts suite au déversement entre le 7 avril et le 20 juin
2000, dont 70 rats musqués, (NOAA, 2001). La mort de 3 loutres de riviere n’aurait pas été
provoquée par le pétrole et 13 mammiféres sont décédés sans étre mazoutés. Puisqu’il est
possible que des rats musqués morts n’aient pas été retrouvés par les équipes sur le terrain, Greer
et collaborateurs (2005) ont tenté d’estimer le nombre réel de rats musqués morts a la suite du
déversement. En multipliant la superficie de la zone contaminée par la densité des rats musqués,
ils ont estimé que 315 rats-musqués ont potentiellement été exposés au déversement a Swanson
Creek, 32 a Indian Creek et 29 a Trent Hall Creek. Assumant un taux de mortalité de 100 % pour
les rats musqués potentiellement exposés, le nombre de rats musqués réellement morts a la suite
du déversement serait de 376. Selon I’hypothése que le rétablissement de la population est

linéaire, I'équilibre de la population aurait été rétabli en deux ans.

2.2.1.4 Discussion

A la suite du bris du pipeline de la compagnie Potomac Electric Power, plusieurs sites ont été
contaminés dans le ruisseau Swanson Creek. Les marécages impactés par le déversement ont été
nettoyés par rincage a I’eau et le pétrole a été récupéré a |'aide d’absorbants. La zone autour du
pipeline, qui était fortement contaminée, a été excavée et sol a été remplacé par du matériel

propre.

Dans les premiers mois apres le déversement, les concentrations de HAP dans I'eau de surface
sont rapidement revenues a des valeurs de I'ordre du pg/L. Les concentrations en HAP dans les
sédiments des marécages contaminés étaient fortement variables. Enfin, des HAP ont également

été détectés dans les tissus de bivalves, de crabes et de poissons apres le déversement, mais les
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concentrations ont diminué dans les mois suivants. Il semble que I'absence de processus

physiques importants a contribué a la persistance du pétrole dans I'environnement.

Bien que la contamination des milieux humides par les hydrocarbures pétroliers ne semble pas
avoir affecté le taux de décomposition de la matiere organique, les données sont insuffisantes
pour conclure sur les effets sur la communauté bactérienne. Les plantes Spartina alterniflora et
Spartina cynosuroides des marécages contaminés ont vu leur couverture réduite
considérablement. Selon une étude, la couverture serait revenue a des niveaux normaux deux ans
apres le déversement, mais il semble que, sept ans apres le déversement, des différences étaient
encore visibles entre les sites contaminés et les sites de référence en termes de densité, de
hauteur des tiges et de biomasse dans le sol. Une perturbation de I'abondance, de I'indice de
diversité de Shannon, du nombre d’especes et de la biomasse d’invertébrés benthiques a été
observée a Swanson Creek, trois et six mois aprés le déversement, mais pas dans la riviere
Patuxent. La zone contaminée ne présentant pas de sites cruciaux pour les poissons, il semble que
les effets sur les poissons ont été de faible envergure dans le temps. Enfin, un nombre important
de reptiles, d’oiseaux et de mammiferes ont été retrouvés morts aprés le déversement.
Cependant, aucune étude ne semble avoir fait le suivi des effets du déversement a plus long terme

sur ces organismes.
2.3 Synthese des données

Le tableau 5 présente une synthese des informations fournies dans les sections précédentes : type
de pétrole déversé, méthodes d’intervention utilisées en mer et sur terre, contamination

résiduelle de I'eau, des sédiments et des organismes et impacts résiduels sur les organismes.
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Tableau 5 Synthése des études de cas de déversements d’hydrocarbures pétroliers en milieu froid

Cas de déversement (Type de
pétrole)

Méthodes d’intervention

Contamination résiduelle

Impacts résiduels

Arrow — 4 février 1970
(Bunker C)

En mer

* Dispersants

* Essai de brdlage in-situ

Sur terre

* Absorbant (mousse de tourbe)

¢ Ramassage manuel et
mécanique

¢ Atténuation naturelle

Dans l'eau

* Concentration de Bunker C
dans I'eau a diminuée dans
la premiére année apres le
déversement

Dans les sédiments

e Majorité du pétrole enlevé
par atténuation naturelle

e Persistance du pétrole
pendant plus de 20 ans aux
sites de faible énergie

Dans les organismes

e Contamination d’espéces de
plantes et d’invertébrés
jusqu’a 5 ans apres le
déversement

Communauté bactérienne

¢ Pas d’effet a long terme sur
la communauté bactérienne

Algues

¢ Pas de recolonisation par
Fucus spiralis 2 ans apres le
déversement

Plantes

¢ Croissance de Spartina
alterniflora toujours affectée
1 an apreés le déversement
mais pas d’effet sur Zostera
marina

Invertébrés

e Effet surle zooplancton peu
documenté

¢ Mortalité d’invertébrés
benthiques et pertubation de
la strucure de la
communauté

¢ Croissance des myes encore
affectée 6 ans apres le
déversement

Poissons

¢ Signe d’exposition au pétrole
chez Pleuronectes
americanus 3 ans apres le
déversement
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Cas de déversement (Type de
pétrole)

Méthodes d’intervention

Contamination résiduelle

Impacts résiduels

Oiseaux

* Mortalité d’oiseaux
immédiatement apres le
déversement mais pas
d’études a long terme

Amoco Cadiz — 16 mars 1978
(Iranian crude, Arabian crude et
Bunker C)

En mer

* Dispersants

* Barrages

* Agent de précipitation

Sur terre

* Pompage et écrémage

* Ramassage manuel et
mécanique

* Bioremédiation et
bioaugmentation

Dans les sédiments

¢ Pénétration de la
contamination en profondeur

* Persistance aux sites de faible
énergie et de sédiments
meubles

e Persistances des composés
saturés et polycycliques
aromatiques lourds et des
résines

Dans les organismes

¢ Contamination et dépuration
des huitres

Communauté bactérienne

¢ Développement de bactéries
dégradant les hydrocarbures
durant la période chaude
pendant quelques années

Algues

¢ Algues commerciales
fragilisées mais reproduction
non affectée

Plantes

e Végétation des marais a pris
5 ans pour se rétablir ; le
nettoyage a ralenti le
processus

Invertébrés

* Diminution de I'abondance et
de l'indice de diversité de la
faune benthique puis
stabilisation en 1996

Poissons

¢ Lésions histologiques et
altération des parametres de
reproduction chez le poisson
Pleuronectes platessa




Cas de déversement (Type de
pétrole)

Méthodes d’intervention

Contamination résiduelle

Impacts résiduels

Oiseaux

* Mortalité immédiate
d’oiseaux mais pas de suivi a
long terme

Exxon Valdez — 24 mars 1989
(Pétrole brut d’Alaska Prudhoe
Bay)

En mer

e Confinement avec des
barrages et récupération avec
des écrémeurs

* Dispersants

* Brllage in-situ

Sur terre

* Jet d’eau chaude a haute
pression

¢ Jet d’eau froide a basse
pression

* Ramassage manuel

 Bioremédiation

 Atténuation naturelle

* Essais avec un dispersant et un
nettoyeur de plage

Dans les sédiments

e Pénétration de la
contamination sous la surface
des sédiments et persistance
pendant plus de 18 ans

¢ Recouvrement des sédiments
par des blocs rocheux ou par
des colonies de moules qui a
contribué a la persistance du
pétrole

Dans les organismes

e Mpytilus trossulus et
Protothaca staminae
indicateurs pour le suivi de la
contamination et de la
biodisponibilité

Communauté bactérienne

¢ Pas d’impacts a long terme
sur la communauté
bactérienne

Algues

¢ Diminution de la couverture
de Fucus gardneri,
rétablissement non complété
en 1996

Plantes

¢ Rétablissement de Zostera
marina en 2 ans

Invertébrés

¢ Stress physiologique et
dommages a I’ADN chez les
moules

¢ Diminution de la survie, la
croissance et I'abondance de
Protothaca staminae
pendant plus de 10 ans

¢ Diminution de I'abondance et
de la diversité des
invertébrés benthiques
jusqu’en 1992

Poissons
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Cas de déversement (Type de
pétrole)

Méthodes d’intervention

Contamination résiduelle

Impacts résiduels

Déclin majeur de la
population de harengs du
Pacifique en 1993 de cause
inconnue

Signes d’exposition des
saumons roses a du pétrole
résiduel entre 10 et 15 ans
Signes d’exposition a du
pétrole résiduel chez d’autres
espéces de poissons

Oiseaux

Diminution de la densité des
oiseaux, signe d’exposition a
long terme a du pétrole chez
certaines especes

Mammiféres

Pas de croissance de la
population de loutres de mer
pendant plus de 10 ans
Phoques en déclin avant et
apres le déversement
Diminution du potentiel de
reproduction a long terme
des épaulards

Sea Empress — 15 février 1996
(Pétrole brut de la Mer du Nord
Forties)

En mer

* Dispersants

¢ Confinement avec des
barrages et récupération
avec des écrémeurs

Dans les sédiments

* Concentrations
d’hydrocarbures élevées
dans les mois suivants mais
ont diminué par la suite

Algues

Blanchissement de
certaines espéces a court
terme

92



Cas de déversement (Type de
pétrole)

Méthodes d’intervention

Contamination résiduelle

Impacts résiduels

Sur terre

Primaire :

e Enlevement manuel

* Pompage

e Jet d’eau a basse pression
Secondaire :

¢ Selon le type de substrat

* Pétrole résiduel trouvé 10
ans apres sous forme de
goudron ou d’asphalte

Dans les organismes

e Interdit de péche suite a la
contamination
progressivement levé

*  Moules et patelles
contaminées par les HAP
mais les concentrations ont
diminué en 1 an

e Augmentration de
I'abondance
d’Enteromorpha spp.

Plantes

¢ Diminution de la couverture
des plantes dans les marais

Invertébrés

* Nombre de taxons de
zooplancton a diminué en
automne 1996 mais pas
d’autres changements
majeurs détectés
Diminution de I'abondance
de plusieurs espéces
d’invertébrés

* Recolonisation de West
Angle Bay par les patelles
deux ans apres le
déversement

* Ratio annélides/copépodes
rétablien 1 et 2 ans saufa
Angle Bay en 4 ans

e Perturbation de la réponse
immunitaire des moules
pendant 1 an apres le
déversement

Poissons

e Survie des stades post-
larvaires de bars communs
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Cas de déversement (Type de
pétrole)

Méthodes d’intervention

Contamination résiduelle

Impacts résiduels

diminuée aux sites
contaminés

e Augmentation d’adduits a
I’ADN chez d’autres espéces
mais durée de I'effet
inconnue

Oiseaux

e Mortalité d’oiseaux apreés le
déversement

e Rétablissement de
I'abondance de la macreuse
noire 3 ans apres le
déversement

Mammiféres

e Pas de mortalité aigue chez
les mammiferes
e Pas d’étude a long terme

Chalk Point Swanson Creek — 7
avril 2000
(Fioul No. 2 et Fioul No. 6)

Sur I'eau

¢ Confinement avec des
barrages et récupération
avec des écrémeurs

Sur terre

¢ Bioremediation

e Revégétalisation

e Excavation des sols
contaminés a proximité de
I’'oléoduc

Dans 'eau

e Contamination de I'eau par
les HAP dans les premieres
semaines puis retour au pg/L

Dans les sédiments

* Contamination des
sédiments des marécages
variable

e Absence de processus
physiques importants dans
les marécages qui a

Communauté bactérienne

¢ Données insuffisantes pour
conclure sur les effets

Plantes

e Diminution de la couverture
de Spartina alterniflora et
Spartina cynosuroides

e Rétablissement en terme de
couverture deux ans apres
le déversement, mais
encore des différences dans
la densité, la hauteur des
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Cas de déversement (Type de
pétrole)

Méthodes d’intervention

Contamination résiduelle

Impacts résiduels

contribué a la persistance du
pétrole
Dans les organismes

e Contamination des tissus
des bivalves, des crabes et
des poissons par les HAP,
mais les concentrations ont
diminué dans le mois suivant
le déversement

tiges et la biomasse dans le
sol 7 ans apres

Invertébrés

e Perturbation de
I’abondance, de I'indice de
diversité de Shannon, du
nombre d’especes et de la
biomasse des invertébrés
benthiques dans Swanson
Creek 6 mois apres le
déversement

e Pas de perturbation des
invertébrés benthiques
dans la riviére Patuxent

Poissons

e Effets sur les poissons
semblent faibles dans le
temps

Oiseaux, Reptiles et

Mammiféres

e Mortalité immédiatement
apres le déversement

e Pasd’études a long terme
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3. Discussion

3.1 Comment évaluer les impacts dus au pétrole ?

Un déversement d’hydrocarbures pétroliers est un événement imprévu et unique. En ce sens, il
ne représente pas une expérience planifiée ou les parametres sont controélés. Il existe donc des
difficultés méthodologiques inhérentes a I'évaluation et a la quantification des impacts sur les

écosystémes aprés un déversement accidentel.

La principale difficulté méthodologique rencontrée est d’établir une distinction claire entre la
variation naturelle des paramétres physiques, chimiques et biologiques mesurés et I'impact réel
de la perturbation sur ces paramétres en fonction du temps. Dans une approche expérimentale
dont l'objectif serait de mesurer les effets d’une perturbation donnée, les critéeres les plus
importants a respecter afin de ne pas confondre ces derniers avec la variation naturelle sont la
répartition aléatoire et la réplication des traitements (Wiens et Parker, 1995). Or, dans le cas d’un
déversement accidentel d’hydrocarbures pétroliers, ces conditions ne sont évidemment pas
respectées. En effet, il n’est pas possible d’assumer que les hydrocarbures se répartissent
aléatoirement et uniformément dans la zone d’étude (Skalski, 1995). De ce fait, les sites de
référence sélectionnés ne sont pas véritablement indépendants des sites contaminés parce qu'’ils
subissent des stress naturels qui ne sont pas contrélés par I'observateur. Les sites contaminés qui
sont sélectionnés pour fin de comparaison entre eux et avec les sites de référence sont en réalité
des pseudoréplicats (pas indépendant I'un de I'autre) car ils sont souvent différents en termes de

facteurs naturels et de degré de contamination (Skalski, 1995).

Trois modeéles d’études sont majoritairement utilisés afin d’évaluer les impacts d’un déversement
d’hydrocarbures pétroliers: le modéle avant-apres, le modéle impact-référence et le modele de
la série dans le temps (Wiens et Parker, 1995). Dans le modéle avant-apres, les données récoltées
apres le déversement sont comparées aux données récoltées avant celui-ci si ces derniéres sont
disponibles. Dans le modele impact-référence, les données récoltées aux sites impactés sont
comparées avec les données récoltées a des sites de référence, apres le déversement. Afin de
réduire les facteurs confondants reliés a la variabilité des caractéristiques entre les sites, il est
possible d’apparier les sites impactés et les sites de référence en fonction de leurs caractéristiques

physiques et biologiques. Dans le modeéle de la série temporelle, les données sont collectées aux

96



sites contaminés et aux sites de référence pendant une longue période de temps et I'analyse de
la dynamique temporelle permet de montrer les impacts ainsi que le rétablissement subséquent.
Chaque déversement étant unique, il est impossible d’appliquer un seul modéle d’étude
universel. Les chercheurs adaptent ou combinent les modéles d’études en fonction des objectifs
et des contraintes de colts, de temps, de ressources matérielles et humaines, d’accessibilité aux

sites, etc., imposées par la situation.

La détection des impacts dépend également du choix des espéces et des communautés suivies,
des types d’habitats échantillonnés et de la sensibilité des paramétres mesurés (Peterson et
collab., 2001). Par exemple, lors de I'analyse des populations d’invertébrés benthiques aprés un
déversement, le niveau taxonomique utilisé pour I'identification des invertébrés peut influencer
I'interprétation de la réponse et, par conséquent, la détection d’un effet (Peterson et collab.,

2001).

Les cas présentés précédemment ont mis en évidence la nécessité d’effectuer une caractérisation
exhaustive des sites impactés afin d’avoir une bonne compréhension du devenir du pétrole dans
le milieu et fournir des informations pertinentes pour I'évaluation des impacts. Cette
caractérisation exhaustive comprend la mesure de la contamination de I'eau, des sédiments et
des organismes ainsi que I'évaluation des conditions du milieu (morphologie, granulométrie,
exposition aux processus physiques, etc.).Ainsi, dans les cas que nous avons étudiés, il a été
possible de faire le suivi de la contamination et du devenir des hydrocarbures aprés les
déversements. Lorsque les concentrations d’hydrocarbures ont été mesurées dans I'eau apres les
déversements de I’Arrow et de Chalk Point, il a été possible de constater qu’elles ont diminuées
dans les semaines suivant les incidents. De facon générale, la contamination de I'eau par les
hydrocarbures apres les déversements étudiés a donc été de courte durée. Il n’en était pas ainsi
pour les sédiments. Aprés les déversements, une partie du pétrole échoué sur les littoraux a été
enlevé par atténuation naturelle. Ce phénomere a été d’autant plus important aux sites exposés
a I'énergie des vagues et des marées. En revanche, aux sites peu exposés, le pétrole avait
tendance a persister beaucoup plus longtemps, et ce méme aprés des opérations de nettoyage.
En effet, le pétrole a pu pénétrer plus en prondeur dans les sédiments rendant sont enlevement
difficile. Les fractions les plus lourdes des hydrocarbures pétroliers sont celles qui persitaient le
plus longtemps, les fractions légeres s’évaporant ou étant dégradées rapidement. Le pétrole a pu

également persister sous la forme de goudron et de pavés d’asphalte nottament dans le cas de
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I’Arrow. Des organismes aquatiques ont été contaminés a la suite de ces déversements. Les
bivalves, de par leur capacité a accumuler et a relarguer les hydrocarbures selon la concentration

présente dans le milieu, ont pu servir d’indicateurs de la biodisponibilité de la contamination.

Il apparait également nécessaire d’effectuer la meilleure caractérisation possible des
communautés présentes aux sites impactés. Cela permet d’évaluer les impacts du déversement
sur ces communautés, mais également, et surtout, les capacités de récupérer des organismes.
Dans les cas présentés, il a été observé que malgré toutes les méthodes d’intervention utilisées
afin de nettoyer le littoral et de minimiser les effets sur la faune et la flore, ces derniers ont tout
de méme subi des impacts dus aux hydrocarbures pétroliers. Ces impacts ont été observés sur les
communautés bactériennes, les algues, les plantes, les invertébrés, les poissons, les oiseaux, les
reptiles et les mammiféres. Les impacts a court terme sont causés par une exposition aigué au
pétrole immédiatement apres le déversement ou par les effets immédiats des méthodes
d’invention utilisées lors des opérations de nettoyage. Les effets a long terme sont généralement
associés a une exposition chronique au pétrole résiduel et plus spécifiquement aux HAP pétroliers,
cependant difficiles a bien distinguer les HAP pyrogéniques souvent présents dans les sites

anthropisés.

3.2 Comment limiter les impacts des méthodes d’intervention ?

Dans tous les cas de déversements d’hydrocarbures en eau marine que nous avons étudiés, des
dispersants ont été utilisés en plus ou moins grande quantité. Il s’avere que leur efficacité
dépendait du type de pétrole déversé et de son degré d’émulsification. Aucune appliquation de
dispersant n’a eu lieu lors du déversement en eau douce présenté dans ce document parce que
peu de dispersants sont reconnus comme efficaces en eau douce (SL Ross, 2010). Le confinement
et la récupération sur I'’eau ont également été des techniques utilisées dans presque tout les cas
bien gu’elles n’ont parfois permis de récupérer qu’une petite fraction du pétrole déversé. Au
niveau des méthodes d’intervention sur terre, les techniques variaient d’un déversement a
I"autre. La récupération manuelle et mécanique ainsi que le nettoyage par jet d’eau ont été les
plus utilisés. Des essais de bioremédiation ont été effectués apres les déversements de ’Amoco
Cadiz, de I'Exxon Valdez, du Sea Empress et de Chalk Point. Cette technique n’a pas été appliquée
a grande échelle, mais les résultats préliminaires étaient positifs. Néanmoins, tel que précisé dans

la section précédente, une partie des impacts a court terme et a long terme semblent avoir été
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causés par les méthodes d’intervention utilisées lors des opérations de nettoyage, en particulier

un retard dans le rétablissement des communautés.

Les méthodes d’intervention utilisées a la suite d’un déversement pétrolier causent toujours un
certain impact sur le milieu naturel, soit directement par la méthode employée ou indirectement
par les activités qui y sont associées (Fejes et collab., 2005). De plus, les dommages causés
augmentent a mesure que la quantité d’hydrocarbures dans I’environnement diminue (Fejes et
collab., 2005). En effet, plus la quantité de pétrole dans I’environnement diminue, plus I'intensité
de nettoyage nécessaire pour l'enlever augmente. Il est donc nécessaire de cesser les
interventions avant que les dommages causés par ces derniéres soient plus élevés que les
dommages causés par les hydrocarbures seuls. Michel et Benggio (1999) présentent des limites
d’arrét des méthodes d’intervention a partir des quantités de pétrole présentes sur le littoral. Ces

limites d’arrét sont présentées au tableau 6 (Michel et Benggio, 1999).
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Tableau 6 Limites d’arrét du nettoyage, d’aprés Michel et Benggio (1999)

Aucun pétrole visible

Limite d’arrét du nettayage pour les plages de sable ou le nettoyage peut étre effectué
efficacement sant retarder le rétablissement de I'écosysteme.

Aucun pétrole détecté par la vue, I'odeur et le
toucher

Des inspections visuelles sont préférables par rapport a des analyses chimiques compte
tenu de la variabilité dans la zone, du temps et des co(ts d’analyse. Il peut étre approprié
de conduire un échantillonnage limité pour confimer que la limite d’arrét du nettoyage
est sécuritaire pour I'utilisation humaine, comme par exemple sur les plages touristiques.

Quantité de pétrole égale ou inférieure aux
teneurs de fond

Cette limite d’arrét du nettoyage est parfois appliquée lorsqu’il y a des teneurs de fond
significatives avant le déversement.

Lorsqu’il n’y a plus production d’irrisation qui
peuvent affecter les zones sensibles, la faune
et les humains

Cette limite d’arrét du nettoyage est utilisée lorsque de l'irrisation persiste aprées que les
interventions de nettoyage soient devenues innefficaces ou lorsque du nettoyage
supplémentaire pourrait endommager les milieux sensibles. Il faut considérer la quantité
et la durée de l'irrisation, la distance par rapport aux millieux sensibles, le degré d’énergie
des vagues et des marées, ainsi que le degré et la période d’utilisation du milieu pour les
activités humaines.

Lorsque le pétrole ne s’enleve plus des surfaces
mazoutées par un contact

Cette limite d’arrét du nettoyage peut s’appliquer pour les substrats solides, par exemple
le littoral rocheux, les enrochements et la végétation. L'objectif est de prévenir le
mazoutage de la fourrure, des plumes ainsi que des pieds de la faune et des humains a la
suite d’un contact avec des surfaces mazoutées. Il faut considérer le degré et la période
d’utilisation du milieu.

Enléevement du pétrole qui permet le
rétablissement et la recolonisation du milieu
sans causer plus de dommages que
I’enlévement naturel des résidus

Cette limite d’arrét du nettoyage est appliquée lorsque I'enlévement supplémentaire de
pétrole pourrait résulter en des une perturbation excessives du milieu (piétinement des
sédiments et des racines des plantes, pénétration du pétrole plus en profondeur dans les
sédiments, enlevement excessif de sédiments, coupe de la végétation) ou une mortalité
élevé du biote. Cette limite est également utilisée lorsque I'accessibilité aux sites limite
le nettoyage. Il faut également considérer le potentiel d’érosion causé par I'enlévement
excesssif des sédiments.
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Les limites d’arrét du nettoyage doivent étre choisies avant le début des opérations et selon les
contraintes imposées par le milieu. En effet, il faut tenir compte des caractéristiques physiques
du milieu et de sa sensibilité. Pour ce faire, la National Oceanic and Atmospheric Administration
(NOAA) a déterminé des indices de sensibilité environnementale (ISE) pour les différents types de
milieux (NOAA, s. d.). Ces indices permettent de déterminer les littoraux les plus a risque lors d’un
déversement d’hydrocarbures et d’établir une priorité de protection avant méme que le pétrole
touche les cotes. lls peuvent également étre utilisés par les intervenants lors de la réponse au

déversement afin de concevoir une stratégie de nettoyage qui minimise les impacts sur le milieu.

Enfin, I'analyse du bénéfice environnemental net (ABEN) est un processus qui peut étre appliqué
lors de la réponse a un déversement accidentel d’hydrocarbures pétroliers. Il permet de choisir
les méthodes d’intervention qui minimisent les impacts sur I'environnement (IPIECA. 2000).
L'objectif est de faire en sorte que les méthodes d’intervention utilisées ne soient pas plus
dommageables pour I'’écosystéme que le déversement de pétrole seul et qu’elles ne retardent
pas le rétablissement des ressources. Pour appliquer ce processus, il est important de collecter
de l'information sur le pétrole déversé et sur le milieu impacté, déterminer les méthodes
d’intervention qui pourraient étre utilisées, prédire les impacts sur I'écosysteme dans le cas ou
ces méthodes seraient utilisées et dans le cas ol le pétrole serait laissé sur place et, finalement,
comparer les avantages et les inconvénients de chaque scénario (IPIECA, 2000). L'approche ABEN
a été améliorée au fil des années pour finalement étre formalisée dans un guide (Aurand et
collab., 2000). Initialement appliquée (Aurand et collab., 2001) aux baies de San Francisco
(Californie) et de Galveston (Texas), cette méthode a depuis été transposée dans d’autres sites
tels que le fleuve Mississipi (Aurand et collab., 2004), la riviere Kalamazoo (Fitzpatrick et collab.,
2013) ou encore I'rctique (Aurand et Essex 2012). Qui plus est, 'USEPA a décidé d’utiliser
I"approche ABEN pour étayer ses décisions dans I'approbation des travaux fait par Enbridge dans
la riviere Kalamazoo. Le processus d’élaboration de la méthode est tres bien documenté. Notons
gue cette approche n’a pas été utilisée dans les cas de déversements d’hydrocarbures présentés

dans ce rapport.
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3.3 Comment établir le rétablissement d’'un écosysteme ou d’'une

communauté ?

Il existe plusieurs fagcons de définir le rétablissement de I'’écosystéme aprés un déversement
d’hydrocarbures pétroliers. D’une facon générale, le rétablissement est défini comme un retour
aux conditions de base. Cependant, cette définition peut étre interprétée différemment par les
différents intervenants. Par exemple, apres le déversement de I'Exxon Valdez, |la compagnie Exxon
considérait que le rétablissement de I'écosystéme serait complété lorsqu’une communauté
faunique et floristique fonctionnant normalement serait présente (Paine et collab., 1996). L’Exxon
Valdez Oil Spill Trustees Council jugeait quant a lui que I'écosysteme serait rétabli lorsque ce
dernier serait dans I'état qu’il aurait été si le déversement n’avait pas eu lieu (Paine et collab.,

1996).

Paine et collaborateurs (1996) mentionnent que ces interprétations différentes du rétablissement
contiennent chacune des lacunes et des difficultés. En effet, la premiére interprétation considére
seulement la fonction de I'écosysteme et ne tient pas compte d’autres caractéristiques
biologiques importantes comme la diversité des espéces ou la structure d’age de la communauté.
La deuxiéme interprétation, bien que plus rigoureuse, est difficilement mesurable puisqu’il est
impossible de savoir quelles auraient été les caractéristiques de la communauté en I'absence du

déversement a cause de la variabilité naturelle.

Comme il peut s’avérer difficile de détecter les effets d’un déversement, il peut également
s’avérer difficile de mesurer son rétablissement. De facon générale, dans les cas présentés dans
ce rapport, les chercheurs ont évalué la disparition d’'un effet sur une espéce ou sur une
population de trois fagons. La disparition d’un effet pouvait étre constatée lorsqu’il n’y avait pas
de différence significative dans la mesure de I'effet entre les sites contaminés et entre les sites de
référence, entre les effets mesurés avant et aprés le déversement ou par le test du parallélisme.
Skalski et collaborateurs (2001) ont proposé I’hypothese du parallélisme afin de tenir compte des
différences entre les sites contaminés et les sites de référence. Selon cette hypothése, il n’est pas
possible d’assumer, qu’en I'absence du déversement, les paramétres mesurés seraient similaires
entre les sites contaminés et les sites de référence. Le rétablissement est donc constaté lorsque
les tendances temporelles des paramétres mesurés sont paralleles mais pas nécessairement

égales.
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Dans les cas qui nous interessent, il semble que certaines méthodes d’intervention ont pu retarder
le rétablissement de certaines espéces et donc avoir des effets a plus long terme. Cependant, il a
été difficile de distinguer les effets du pétrole des effets du nettoyage. Le nombre limité de sites
mazoutés qui n’ont pas été nettoyés a rendu difficile la comparaison des effets entre les sites. Le
traitement par jet d’eau chaude a haute pression a tendance a déplacer du pétrole et des
sédiments contaminés vers la zone intertidale inférieure, qui est une zone d’une grande
biodiversité et plus sensible. Ce type de nettoyage a également pu contribuer a faire pénétrer le
pétrole plus en profondeur dans les sédiments et donc a augmenter sa persistance. Le nettoyage
par jet d’eau chaude a haute presssion a également réduit 'abondance de la faune et la flore et a
donc ralenti le rétablissement des mollusques et de I'endofaune. L’enlevement mécanique des
sédiments contaminés apres le déversement de I"Arrow a compromis I’équilibre des plages. A
notre connaissance, aucune donnée concernant les effets de I'application de dispersants aprés

les déversements présentés dans ce rapport n’a été rapportée.

Les études de cas présentées dans ce document permettent de constater que des impacts
peuvent étre observés sur plusieurs années, parfois plus d’une décennie, aprés un déversement.
Le suivi des communautés fauniques et floristiques doit donc se poursuivre tant que des effets
sont observés. En effet, le suivi a long terme des impacts aprés un déversement d’hydrocarbures
pétroliers est important. Il permet de documenter les impacts du pétrole sur les différentes
especes, de déterminer si les especes sont en voie de rétablissement et possiblement de

déterminer si les méthodes d’intervention ont été un succes.
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4.

Conclusions

A partir des cas étudiés et des données disponibles pour chaque cas il est possible d’énoncer les

conclusions suivantes :

1)

2)

Des effets ont été observés sur la faune et la flore plusieurs années aprés des déversements

d’hydrocarbures pétroliers.

A la suite d’'un déversement d’hydrocarbures pétroliers, du blanchissement et une
diminution de la couverture des algues ont été observés en milieu marin. Il a également été
observé qu’une prolifération de certaines especes d’algues pouvait avoir lieu dans le cas

d’une mortalité massive des organismes brouteurs.

Des plantes ont vu leur couverture diminuée aprés le déversement. Le pétrole a également

eu un effet sur leur croissance.

Chez les invertébrés, dans tous les cas de déversements étudiés, une perturbation de la
structure de la communauté d’invertébrés benthiques a été observée. L’abondance et la
diversité des taxons ont varié selon leur sensibilité au pétrole. La croissance des mollusques
bivalves a également diminué. De plus, chez les bivalves, des signes de stress cellulaire ont

été observés.

Des malformations histologiques et génétiques étaient présentes chez certaines especes de
poissons. De plus, des signes d’exposition au pétrole ont été observés jusqu’a plusieurs
années apres les déversements. Les jeunes stades de développement des poissons semblent

étre les plus sensibles aux effets des hydrocarbures pétroliers.

Les oiseaux ont souvent subi une mortalité massive par mazoutage, immédiatement apreés le
déversement. De plus, des signes d’exposition a du pétrole résiduel ont été détectés dans le
cas de I'Exxon Valdez. Pour la plupart des cas étudiés, aucun suivi a long terme n’a été

effectué sur les populations aviaires.

Des mortalités ont été observées chez les mammiféres marins et terrestres mais les effets a

long terme sont encore peu connus car ils sont rarement étudiés.

Des espéces fauniques et floristigues peuvent mettre plusieurs années pour se rétablir

aprés des déversements d’hydrocarbures pétroliers.
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Dans le cas de I'Exxon Valdez, les algues de certaines zones fortement affectées n’étaient
toujours pas rétablies sept ans apres le déversement. Les plantes ont mis entre un et sept ans,
selon les cas, pour rétablir leur couverture. Le temps de rétablissement chez les invertébrés
était variable et dépendait de I'espece. Il variait de quelques mois a plus d’une décennie. Les
poissons ont subi des impacts résiduels pour une période allant de quelques années a plus
d’une décennie, sauf dans le cas de Chalk Point-Swanson Creek, ou le pétrole ne semble pas
avoir atteint des sites cruciaux pour les poissons. Comme mentionné précédemment, les
effets a long terme sur les oiseaux et les mammiféres n’ayant pas été étudiés
systématiquement, il n’a pas été possible de déterminer leur temps de rétablissement.
Toutefois, il possible de remarquer que le temps de rétablissement a tendance a étre plus
long chez les especes ayant un cycle de vie plus long. L'exposition a du pétrole résiduel

semblaient également influencer le temps de rétablissement.

Les données répertoriées mettent en évidence plusieurs effets qui pourraient étre observés

a la suite d’'un déversement accidentel d’hydrocarbures pétroliers dans un milieu

aquatique, au Québec.

Le cas de déversement accidentel d’hydrocarbures pétroliers pouvant le plus étre associé a
un déversement dans le golfe du Saint-Laurent est celui de I'Exxon Valdez. En effet, le
déversement a eu lieu dans un milieu nordique froid et plusieurs espéces étudiées sont
également présente dans les milieux aquatiques du Québec, notamment le golfe du Saint-
Laurent. Ainsi, les effets a long terme observés en Alaska pourraient étre observés dans le cas
d’un déversement dans le golfe du Saint-Laurent. Dépendamment de la nature du pétrole
déversé et du type de milieu impacté, les hydrocarbures pourraient persister pendant plus
d’une décennie. De plus, les températures froides en hiver vont ralentir le processus de
dégradation des hydrocarbures par les microorganismes. Néanmoins, les essais a petite
échelle effectués en Alaska permettent de penser que I'application de fertilisant en été apres
un déversement pourrait étre considérée comme une méthode d’intervention pertinente
dans le contexte québécois. A la suite d’un déversement pétrolier, les communautés d’algues,
de plantes, d’invertébrés, de poissons, d’oiseaux et de mammiferes pourraient prendre
plusieurs années pour se rétablir, perturbant ainsi la stucture de I'écosystéme a long terme.
De plus, tout comme I'épaulard en Alaska, la survie et la reproduction d’espéces vulnérables,

comme le béluga, pourraient étre gravement affectées.
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4)

Les conditions observées lors du déversement de I’Arrow se rapprochent des conditions de
I’estuaire du Saint-Laurent. Toutefois, la présence de glace sur I'estuaire en hiver devrait
compliquer les interventions et influencer les effets subséquents en cas de déversement
accidentel. Les cas de I’Amoco Cadiz et du Sea Empress se rapprochent quant a eux des

conditions présentes en été dans le golfe du Saint-Laurent.

Le cas de Chalk Point-Swanson Creek se rapproche des rivieres québécoises au printemps. Les
effets observés dans les milieux humides du Maryland apres le déversement pourraient étre
observés dans les millieux humides du Québec, notamment sur les plantes, les invertébrés et

les poissons.

L’analyse du bénéfice environnemental net aprés un déversement d’hydrocarbures

pétroliers en milieu codtier permettrait de minimiser les impacts des méthodes

d’intervention.

Les études effectuées apres le déversement de I'Exxon Valdez montrent que le nettoyage par
jet a I'eau chaude a haute pression a entrainé du pétrole en profondeur dans les sédiments,
a réduit 'abondance de la flore, de I'épifaune et de I'endofaune et a retardé le rétablissement
de la communauté d’invertébrés benthiques. Par ailleurs, dans le cas de 'Amoco Cadiz, il
semblerait que le nettoyage par jet d’eau a forte intensité dans un marais a contribué a
I’enlévement de la couche supérieure des sédiments retardant ainsi le rétablissement des
communautés floristiques. Ces exemples démontrent que le choix de la méthode
d’intervention utilisée dans un milieu donné influence le rétablissement de I'écosysteme de
ce milieu. L'approche ABEN permettrait de planifier la réponse au déversement et d’utiliser
les méthodes d’intervention qui sont les moins susceptibles d’avoir des effets négatifs sur le

milieu et permettent le rétablissement des communautés a court ou moyen terme.

Le suivi a long terme des espéces impactées aprés un déversement d’hydrocarbures

pétroliers est nécessaire afin d’évaluer tous les impacts et le rétablissement du milieu.

L'observation d’effets sur les organismes plusieurs années apres un déversement démontre
I'importance d’effectuer un suivi a long terme de la faune et de la flore. Ces suivis produisent
des données précieuses pour évaluer I'état des milieux impactés, leur rétablissement et,

éventuellement, la nécessité de nouvelles interventions.
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5) Plusieurs lacunes de connaissances ont été identifées a la suite de I"analyse des cas de

déversements d’hydrocarbures pétroliers présentés précédemment.

Les effets aigus (mazoutage et destruction d’habitats) des déversements accidentels
d’hydrocarbures pétroliers ainsi que ceux des méthodes d’intervention utilisées pour
nettoyer les milieux contaminés, ont été étudiés pour les oiseaux et les mammiféeres, mais les
impacts a long terme des méthodes d’intervention, ainsi que leur effet sur le rétablissement
de I'écosytéme, restent relativement peu connus. Comme ce sont des organismes ayant un
cycle de vie long, il est d’autant plus probable, qu’en cas de perturbation, les effets soient
présents a long terme et puissent perturber la survie des especes en cas d’effets sur la
reproduction ou le développement. Les travaux a long terme en cours actuellement dans le
golfe du Mexique a la suite de I'accident de la plateforme pétroliere Deep Water Horizon en
2010 devraient apporter de nouveaux éléments dans ce dossier, notamment chez les

mammiféres marins.

Des essais de bioremédiation a petite échelle ont été effectués dans la plupart des cas de
déversements présentés mais I'efficacité a grande échelle de cette méthode d’intervention
est trés peu connue. Par ailleurs, considérant les résultats positifs des essais en milieu froid
(Exxon Valdez), il serait intéressant d’effectuer des essais de bioremediation a petite échelle

afin d’évaluer 'applicabilité de cette méthode au Québec.

Enfin, lors de la recherche préliminaire pour la sélection des cas discutés dans ce rapport, il a
été observé que peu d’informations sur les effets résiduels des déversements en eau douce
étaient disponibles. Or, comme le comportement du pétrole peut étre différent en eau douce
par rapport au milieu marin, et que les espéces dulcicoles peuvent avoir une sensibilité
différente de celle des especes marines envers les hydrocarbures, les impacts peuvent étre

différents.
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