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es risques liés aux déversements opérationnels et accidentels d'hydrocarbures seront

intensifiés par I'augmentation des besoins mondiaux en pétrole. Les accidents, bien

que rares, se multiplient et causent dinnombrables effets sur 'environnement et sur
les organismes qui sy trouvent.
Ce chapitre fait un survol de I'impact potentiel des hydrocarbures sur les organismes et sur
les habitats ainsi que des conséquences sur le fonctionnement et les services écologiques
que procurent les écosystemes marins. La nature et le comportement des pétroles déver-
sés ainsi que les risques associés aux méthodes d'intervention, par exemple l'utilisation
de dispersants ou le nettoyage physique, y sont abordés. Les voies d’exposition des divers
organismes (microorganismes, phytoplancton, zooplancton, invertébrés, oiseaux et mam-
miféres marins) et les effets sur leur population sont illustrés en prenant exemple parmi
les événements malheureux de I'échouage de I'Exxon Valdez en 1989 ou de I'explosion de
la plateforme Deepwater Horizon en 2010. L'influence des conditions de déversement sur la
résilience des écosystémes touchés sera abordée.
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FAITS MARQUANT

- Les techniques de traitement des nappes d'hydrocarbures en
mer et de nettoyage sur les rivages ont peu évolué depuis 20
ans, et demeurent extrémement coGteuses et laborieuses.

- Lors d'un déversement, le comportement des hydrocarbures
et leur biodégradation changent dans le temps et dépendent
grandement des conditions environnementales et météorolo-
giques, particulierement en présence de glace.

- Leshydrocarbures et les dispersants ont desimpacts variables
sur les organismes marins qui peuvent perdurer plusieurs

décennies.

- Les effets négatifs des dispersants sur les organismes marins
remettent en question les gains supposés de leur utilisation.

INTRODUCTION

L'intensification du trafic pétrolier dans
le monde est influencée par des besoins
énergétiques mondiaux toujours crois-
sants. En dépit du développement
constant des énergies renouvelables non
fossiles, les projections de la demande en
pétrole et du transport maritime associé
restent élevées : une augmentation de
18,4% entre 2014 et 2040 est prévue
selon 1'Organisation des pays exporta-
teurs de pétrole (2015). Au Canada, I'un
des principaux pays producteurs de pro-
duits pétroliers, la majorité du transport
du lieu d'extraction vers les raffineries

se fait par voie terrestre. Les projets de
transport par oléoduc vers l'ouest (projets
Northern Gateway et Trans Mountain, vers
le Pacifique) et vers I'Est canadien (projet
Energie Est, vers I'Atlantique), s'ils sont
réalisés, viendront augmenter sensible-
ment le transport des hydrocarbures par
voie maritime. Méme si ces projets n'ont
pas la faveur populaire et pourraient ne
pas tous se réaliser, le transport de pro-
duits pétroliers est en forte augmentation.
En effet, des augmentations de 40% des
exportations par oléoduc (2010-2014) et
de 300% par chemin de fer (2012-2014)

e

Aucun déversement majeur
(>700 tonnes)

n'a encore atteint I'estuaire

et le golfe du Saint-Laurent.

e

sont observées (Office national de I'éner-
gie, 2016). De plus, les projections d’aug-
mentation de la production de pétrole
au Canada entre 2013 et 2035 atteignent
75 %, quoique la conjoncture économique
laisse croire que cet objectif ne serait pas
atteint (Office national de I'énergie, 2013).
Il est aussi possible qu'un transport plus
fréquent et important des produits pétro-
liers se fasse sur la voie maritime du Saint-
Laurent (Shields, 2016), en partie destinés
aux raffineries des provinces atlantiques
ou des Etats américains. Ces produits
transiteront a travers les écosystémes
fluviaux, estuariens et marins fragiles
du Saint-Laurent. De plus, les installa-
tions actuelles ou projetées nécessaires au
transit de ces produits viendront ajouter
aux risques de déversements accidentels
ou opérationnels dans 'écosystéme aqua-
tique du bassin versant du Saint-Laurent.
Les pressions additionnelles sur le milieu
incluraient une multitude d’autres sources
de stress, dont le bruit, la lumiére, les
vagues, les collisions entre les animaux
marins et les bateaux ainsi que l'introduc-
tion de nouvelles espéces invasives, qui
peuvent tous affecter les écosystémes et
leurs constituants (Québec, 2014; Schloss
etal, 2017, cet ouvrage).

Les divers paliers de gouvernement ont
clairement fait la promotion de leurs stra-
tégies de développement, notamment
avec la Stratégie maritime du Québec,
sur l'axe du transport du Saint-Laurent,
entre autres pour le transport des hydro-

carbures. Qu'en est-il cependant de I'im-
pact éventuel des produits pétroliers sur
les écosystemes du Saint-Laurent? Aucun
déversement majeur (>700 tonnes) n'a
encore atteint I'estuaire et le golfe du Saint-
Laurent, mais deux déversements mineurs
ont donné lieu a quelques publications
scientifiques (Pelletier et al, 1991; Siron
et al., 1991). Les impacts biologiques des
accidents pétroliers sont le plus souvent
étudiés en mésocosmes (Siron et al., 1993;
Sargian et al., 2005; Rodriguez-Blanco et
al, 2010) et les travaux expérimentaux
aux écosystémes naturels restent limités,
car seulement quelques espéces peuvent
étre étudiées simultanément, et ce, pour
une période de temps limitée. L'acquisi-
tion de connaissances sur les impacts en
milieu naturel sur les organismes marins
est opportuniste et se limite aux accidents
de déversement, comme ceux de I'Exxon
Valdez ou de Deepwater Horizon.

Dans ce chapitre, nous présentons une
revue de la documentation scientifique des
impacts potentiels des hydrocarbures sur
les organismes et sur les habitats ainsi que
des conséquences sur le fonctionnement
et les services écologiques que procurent
les écosystemes marins. Nous aborderons
ces impacts en discutant d'abord de la
nature et du comportement des pétroles
déversés. Nous discuterons ensuite des
risques associés aux méthodes d'interven-
tion, dont l'utilisation de dispersants ou le
nettoyage physique. /
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LES TYPES DE PETROLE DEVERSE ET LE
COMPORTEMENT DANS LENVIRONNEMENT

LES TYPES DE PETROLE

Le pétrole brut conventionnel est décrit
comme celui pouvant étre extrait de puits
conventionnels verticaux et aussi hori-
zontaux par simple pompage en exercant
une différence de pression. Les pétroles
non conventionnels sont obtenus par des
techniques de fracturation des forma-
tions rocheuses (formation de Bakken)
et incluent aussi le bitume tiré des sables
et des schistes bitumineux. Les différents
types de pétrole brut sont des mélanges
trés complexes de milliers d’hydrocar-
bures qui ne peuvent étre séparés et carac-
térisés que par l'utilisation des techniques
analytiques les plus avancées, comme
la chromatographie liquide et gazeuse
couplée 2 la spectrométrie de masse (Cho
etal, 2012).

Il existe quatre grandes classes de molé-
cules chimiques qui composent les
pétroles bruts : les saturés, les aroma-
tiques, les résines et les asphaltenes
(SARA). La composition de chacune de
ces classes ainsi que leur proportion rela-
tive dans le mélange total du pétrole sont
deux facteurs déterminants sur le com-
portement environnemental et sur la
toxicité du produit étudié.

Deux propriétés physiques du pétrole
dictent son comportement en milieu
aquatique : sa densité et sa viscosité.
La densité est la mesure de la masse par

rapport au volume et s'exprime en g/cm’.
Dans l'industrie pétroliére, la densité des
hydrocarbures liquides est donnée en
degré API (American Petroleum Institute
gravity). Il s’agit d'une mesure pratique de
densité permettant de classer les pétroles
et leurs sous-produits les uns par rapport
aux autres. Les bruts légers ont un degré
API au-dessus de 31,1; celui des bruts
moyens entre 22,3 et 31,3; celui des bruts
lourds est inférieur a 22,3 (le plus souvent
entre 10 et 15); et celui du bitume se situe
entre 5 et 10 (Lee et al,, 2015). A noter que
I'eau douce a 15°C a un degré API de 10.
Les pétroles avec un degré API inférieur
a 10 auront tendance a couler au fond
d'un cours d’eau. La densité est peu ou pas
influencée par la température.

La seconde propriété fondamentale
influencant le comportement du pétrole
est sa viscosité. La viscosité (mPaes) se
définit comme la résistance a 'écoulement
d'un fluide. La viscosité est fonction de la
température et influence directement la
vitesse d’étalement d'une nappe de pétrole
ainsi que sa tendance a former une émul-
sion (incorporation d’eau dans la masse
de pétrole) (Lee et al.,, 2015). Tout comme
la densité, la viscosité d'un pétrole brut
augmente avec I'évaporation des fractions
légeres. A titre d’exemple, le tableau 3.1
montre I'évolution de la densité de cer-
tains pétroles en fonction de leur vieillis-

sement (perte de masse par évaporation).
Le pétrole lourd et le dilbit (bitume dilué)
atteignent des densités proches ou supé-
rieures a 1,0 avec des pertes de masse
entre 19 et 30 %. En milieu naturel, la for-

Tableau 3.1

mation d’'une émulsion stable (eau dans le
pétrole) et la capture de matiére particu-
laire en suspension augmentent encore
plus la densité et entrainent la sédimenta-
tion de ces pétroles vers les fonds marins.

Comparaison des densités (g/cm?) a 15°C de différents pétroles bruts avec vieillisse-

ment. (Tiré de NAS, 2016.)

LE COMPORTEMENT EN MILIEU MARIN

De facon générale, les principaux phéno-
menes physiques et chimiques qui sur-
viennent quand une nappe de pétrole se
forme en mer sont I'évaporation, I'étale-
ment, 'émulsification, la dissolution, la
dispersion, la sédimentation et la biodé-
gradation. La figure 3.1 schématise le pro-
cessus de vieillissement du pétrole en mer
en fonction du temps et montre I'impor-
tance relative des mécanismes en action.

L'évaporation est le principal processus
d’altération en matiére de perte massique.
Le rendement varie entre 10 et 40 % pour
un brut conventionnel en fonction de
la composition du produit et de la vola-
tilité de ses composés. Dans le cas des
pétroles non conventionnels, le phéno-
mene correspond a la perte rapide de la
fraction du diluant trés volatile, dont la
proportion peut varier de 20 a 30 %. Le

principal facteur qui influence I'évapora-
tion est la température, mais il faut aussi
tenir compte de la force du vent ainsi
que de l'action des courants et des vagues
qui augmentent la surface d’évaporation
au début du processus
(Fingas, 2011).

o . Densité Densité
Densité au départ o -
; . : apreés vieillissement apreés vieillissement

Type de pétrole brut avant évaporation de 2% h de 96 h

(g/cm) = -

(g/cm?® % masse perdue)  (g/cm?®, % masse perdue)
Brut léger’ 0,77 0,80 (25 %) 0,84 (64 %)
Brut intermédiaire’ 0,85 0,87 (10 %) 0,90 (32 %)
Brut lourd® 0,94 0,97 (10 %) 0,98 (19 %)
Dilbit" 092 0,98 (15 %) 1,002 (30 %)
Bitume 0,998 1,002 (1 %) 1,004 (2 %)
'Scotia Light

iWest Texas Intermediate
"Sockeye Sour

¥Cold Lake Blend

Le principal facteur qui

Létalement des hydro- INfluence |évaporation est
carbures a la surface de |5 ternpérature, mais il faut

l'eau est directement lié a
leur viscosité et a I'énergie

aussi tenir compte de la

disponible en surface. Les force du vent ainsi que de

pétroles légers et inter-
médiaires s'étalent rapi-
dement sur de grandes
surfaces, méme a basse
température, et l'action combinée du
vent et des courants est déterminante.
Le vent, les vagues et les cellules de cir-
culation Langmuir ont tendance a morce-

I'action des courants
et des vagues.
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Figure 3.1

Echelle temporelle
et importance
relative des
principaux
processus
d’altération et

de transport des
produits pétroliers.
(Traduit et adapté de
AMAP 2010,
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LES QUATRE GRANDES CLASSES DE MOLECULES CHIMIQUES QUI COMPOSENT LES
PETROLES BRUTS

La classe des saturés comprend des molé-
cules ayant des chaines contenant seule-
ment des atomes de carbone et d’hydro-
gene, attachés les uns aux autres par des
liens simples, qui peuvent étre linéaires
ou cycliques avec de multiples possibilités
de chaines latérales. Cette classe compte
les paraffines, les isoparaffines, les cyclo-
paraffines et les oléfines. Toutes ces molé-
cules sont peu solubles dans l'eau et sont
considérées comme peu toxiques et facile-
ment dégradées par les microorganismes
(Lee et al., 2015).

La classe des aromatiques comprend
une grande famille de composés cycli-
ques et planaires basés sur la structure
du benzeéne. La fusion de deux ou plu-
sieurs cycles du benzene et I'addition de
chaines aliphatiques latérales sur les cycles
conduisent a une profusion de structures
aromatiques. Les plus simples, dont le
toluéne, le xyléne et les naphtalénes, sont

relativement solubles dans I'eau (de 'ordre
du milligramme par litre, soit mgeL™").
Les hydrocarbures aromatiques polycycli-
ques (HAP) proviennent de la fusion de
plusieurs cycles benzéniques et sont bien
connus pour leur toxicité pour les orga-
nismes vivants (Engraff et al., 2011). Les
HAP légers ayant deux ou trois cycles de
benzeéne sont bien présents dans divers
pétroles bruts et dans les bitumes, et sont
considérés comme la principale source de
leur toxicité. Par contre, les HAP lourds a
quatre ou cing cycles, comme les benzo-
pyrenes, ne sont que tres faiblement pré-
sents dans le pétrole brut.

Les résines pétroliéres sont des hétéro-
cycles (contenant des atomes de soufre,
d'oxygeéne et d'azote) qui se définissent
par leur solubilité dans les solvants orga-
niques ou l'eau, et non par leur structure.
Ce sont des molécules relativement petites
(de 6 a 30 carbones), polaires et solubles

ler la nappe en formant de longs rubans
paralléles plus ou moins réguliers, ce qui
rend souvent difficile I'observation de
I'évolution du déversement et de la taille
de la nappe de pétrole. Le vent contri-
bue aussi a la formation d'une émulsion,
d’abord par la dispersion de fines goutte-
lettes de pétrole dans 'eau et, ensuite, par
l'incorporation d’eau dans le pétrole pour
former une mousse plus ou moins vis-
queuse. Cette mousse tend a flotter juste
sous la surface de I'eau, rendant son dépla-
cement difficilement observable (Fingas,
2013). Le mazout lourd, trés visqueux
a basse température, prend un certain
temps a couvrir une surface maximale.
Deux vitesses d'étalement semblent obser-
vables : un étalement rapide d'une mince
couche iridescente associée a des compo-

dans le pentane et 'heptane. Leurs struc-
tures sont peu connues. Partiellement
solubles dans l'eau, les résines résistent a
la biodégradation et sont généralement
considérées comme toxiques, quoique peu
de données soient disponibles a ce jour
(Adams et al., 2014).

Les asphaltenes sont des molécules de
grande taille contenant a la fois des cycles
aromatiques, des hétérocycles et des fonc-
tions organiques complexes. Ils sont non
volatils et hautement résistants a la bio-
dégradation. Ils constituent une tres faible
proportion des pétroles bruts légers et
moyens, mais représentent une forte pro-
portion des pétroles lourds et du bitume.

En plus des classes SARA décrites
ci-dessus, les pétroles bruts et le bitume
contiennent de faibles quantités de soufre
élémentaire, de métaux, d'organométaux,

d’acides naphténiques, de particules miné-
rales et d’eau.

sés légers et un étalement lent d'une masse
plus visqueuse et noire correspondant aux
composés plus lourds du mélange.

Sil'énergie cinétique a la surface de la mer
est suffisante (p. ex., un vent léger et des
vaguelettes), il y a formation d'une émul-
sion, C'est-a-dire une incorporation de
gouttelettes d'eau dans le pétrole qui forme
une substance visqueuse et brune plus ou
moins mélangée aux particules en suspen-
sion et aux débris flottants. L'émulsifi-
cation est un processus particulierement
rapide et efficace en eau de mer. La vis-
cosité d'une émulsion peut étre augmen-
tée jusqu’a un facteur de 800 a 1000, en
fonction de la catégorie de pétrole, alors
que les processus d’étalement et d'évapo-
ration sont réduits de plusieurs ordres de

La composition chimique du bitume
extrait des sables bitumineux varie peu
d'un site a l'autre. Il s'agit dans tous les
cas d'un mélange comportant une grande
proportion d’asphalténes et de résines,
et dune faible proportion de saturés et
d’aromatiques. La viscosité du bitume est
tellement élevée qu'il est impossible de le
transporter sous une forme liquide. La
solution a ce probléme est la dilution avec
un solvant qui puisse former un mélange
homogene stable, méme a basse tempéra-
ture. Le bitume est entierement soluble
dans un mélange d’hydrocarbures saturés
légers et aussi d’aromatiques légers. La
composition exacte du diluant varie selon
la technologie utilisée par la compagnie
exploitante. De méme, la proportion du
diluant varie selon le mode de transport
et la destination du bitume dilué (NAS,
2016). /
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grandeur (National Research Council,
2005). La formation et la stabilité dune
émulsion dépendent de la composition
chimique du produit, de la salinité et de
I'énergie hydrodynamique disponible. Ce
processus agit aussi avec le mazout lourd
et forme des boulettes de goudron qui se
mélangent au sable et qu'on peut ramasser
manuellement sur les plages et le long des
rochers.

La dissolution est le processus par lequel
certains composés contenus dans les pro-
duits pétroliers sont incorporés en solu-
tion dans la colonne d’eau. Ce processus
est trés important, car cest la fraction
soluble qui est biodisponible pour les
organismes aquatiques et qui est respon-
sable de la toxicité aigiie lors d'un déver-
sement (Fingas, 2011). Cette fraction est
majoritairement constituée de composés
légers (un 2 trois cycles aromatiques),
dont certains peuvent s’évaporer a la suite
de leur mise en solution.

L’énergie du vent et des vagues favorise
aussi la dispersion de microgouttelettes
de pétrole dans l'eau, ce qui augmente
considérablement la surface de contact
entre I'eau et le pétrole, et donc la possi-
bilité de dissolution des composés hydro-
solubles. Tous ces composés sont tres
toxiques et sont abondants dans le mazout
lourd (NAS, 2016).

Dans les cas du dilbit, dont la densité aug-
mente rapidement en contact avec les
conditions naturelles, et du mazout lourd,
dont la densité est pres de 1,0 gecm™ des le
départ, il est donc prévisible que I'évapo-

ration puisse causer une sédimentation
de ces produits plusieurs heures apres
leur déversement (NAS, 2016). Le contact
des microgouttelettes de mazout lourd
et du bitume dispersé dans I'eau avec les
particules de sédiments en suspension
provoque une agglomération de fines
particules d’argile (>2,0 gecm™) avec le
composé. La densité de I'agglomérat aug-
mente avec le temps pour éventuellement
dépasser celle de l'eau de mer et pour
commencer a sédimenter. Ce phénomene
se produit en particulier dans la zone lit-
torale et aussi dans la zone infralittorale
quand le brassage y est important.

La biodégradation du pétrole résulte
de l'action des bactéries qui sont natu-
rellement présentes dans 'eau de mer et
dans les sédiments. Ces bactéries forment
de wvéritables communautés capables
de décomposer la plupart des compo-
sés pétroliers, mais a des vitesses diffé-
rentes (Hazen et al., 2016). Ce mécanisme
constitue la principale voie d’élimination
naturelle des hydrocarbures déversés
dans l'environnement. Plusieurs facteurs
influencent la biodégradation. La visco-
sité du produit pétrolier est le premier
facteur limitant, car elle détermine 'acces-
sibilité du produit aux microorganismes.
La composition chimique, qui détermine
le niveau de complexité des molécules a
dégrader, constitue le second facteur. Plus
les composés chimiques sont complexes,
comme dans le cas des pétroles non
conventionnels, plus leur biodégradation
en est affectée.

La biodégradation du pétrole résulte de l'action des bactéries
qui sont naturellement présentes
dans I'eau de mer et dans les sediments.
[..] Plus les composés chimiques sont complexes,
comme dans le cas des pétroles non conventionnels,
plus leur biodégradation en est affectée.

LE COMPORTEMENT DANS LES SEDIMENTS

Apreés avoir atteint les fonds marins, les
hydrocarbures pétroliers s’associent for-
tement aux particules sédimentaires et
sont sujets a des transformations physi-
cochimiques et biologiques. En fonction
du temps, il sétablit un équilibre entre le
biote, la phase dissoute et la phase parti-
culaire, équilibre qui peut étre représenté
schématiquement (figure 3.2).

Di Toro et ses collaborateurs (1991) assu-
ment que la prise en charge des hydrocar-
bures peut se faire soit par une adsorp-
tion des molécules solubles sur les parois
externes de l'animal par lintermédiaire
de l'eau, soit par une internalisation par
lintermédiaire de la nourriture. Selon

ce modele, la toxicité des hydrocarbures
est estimée par leur partition entre le
carbone organique du sédiment et l'eau
interstitielle, a partir du coefficient KOC
de partage carbone organique/eau, et par
leur partition entre l'eau interstitielle et
les tissus de I'organisme. Cette approche
assume que la partition est a I'équilibre
et que la concentration dans chacune des
phases peut étre prédite en utilisant un
coefficient de partage et la concentration
mesurée ou estimée dans les autres phases.
Enfin, il n'y a pas de retour du biote vers

I'eau ou le sédiment parce
que les hydrocarbures sont
bioaccumulés et assimilés
par les organismes. / \

Modele de la partition a I'équilibre des hydrocarbures dans les

sédiments. ( Traduit de Di Toro et al. 1991.)

Of

LE COMPORTEMENT DANS LA GLACE

Photo : R. St-Louis / UQAR 2016

K. = coefficient de partage eau/carbone organique.

En hiver, la basse température modifie les
propriétés des produits pétroliers en aug-
mentant leur viscosité et en ralentissant
par conséquent les processus d’altération,
comme I'évaporation et la biodégradation
(Lee et al,, 2015). A la suite de I'extrusion
du sel lors de sa formation, la glace de
mer devient poreuse et laisse s'infiltrer le
pétrole au sein de sa structure. Celui-ci se
trouve alors plus ou moins piégé selon la
température du milieu (figure 3.3). Cette
présence de glace pose un grand défi lors
du nettoyage d'un déversement (Dickins
et Buist, 1999). En effet, la couverture

Figure 3.3

Photographie d'une carotte de glace
avec a sa base une couche de pétrole
incorporée dans la glace poreuse.

Figure 3.2
EAU
PORALE
Koc
- -
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Migration
dans la glace

Figure 3.4

Schéma du
comportement

du pétrole brut
conventionnel en
présence de glace
de mer. (Traduit et
adapté de Dickins et
Buist 1999,)

de glace en surface, la nature et I'age de
la glace, combinés a la hauteur des vagues
et a la température de l'air, influencent le
comportement des produits pétroliers.
Lorsque la glace se forme en présence
d'un pétrole brut léger ou intermédiaire,
celui-ci peut rester en surface ou étre
incorporé dans des fissures et s'étaler sous
la couche de glace (Fingas et Hollebone,
2003). Si le froid persiste aprés linclu-
sion du pétrole, une nouvelle couche de
glace apparait a linterface eau/pétrole
et le pétrole forme des lentilles de taille
variable totalement insérées dans Ia
couche de glace (Brandvik et al, 2010). Il
peut ainsi étre encapsulé dans les couches
de glace successives et ensuite migrer
vers la surface par les canaux de saumure
(figure 3.4). Au printemps, le pétrole sous
et dans la glace est réchauffé par le soleil.
La fonte de la glace autour des poches
de pétrole permet a celui-ci de migrer
vers la surface pour former de grandes
flaques flottant sur les lacs de fonte. Les
pétroles lourds ou émulsifiés qui sont trés
visqueux et trop denses pour migrer en
surface restent prisonniers des blocs de
glace, jusqu'a la débacle du printemps ou
a la fonte compleéte sur place.

Glace de mer

Insertion

L’étalement du pétrole sous la glace est
beaucoup plus lent que sur une surface
libre et est dicté par la rugosité de l'in-
terface glace/eau, particuliérement acci-
dentée en milieu marin et sur une riviére.
La basse température ainsi que le contact
réduit avec 'atmosphere et avec I'eau libre
réduisent les processus d'évaporation, de
dissolution et de biodégradation (Delille
et al,, 1997). Les produits légers les plus
toxiques sont en bonne partie conservés
intacts sous et dans la glace jusqu’a la fonte
(Fingas et Hollebone, 2003). Aucune
étude n’a encore été rapportée sur le com-
portement du bitume dilué en présence
de glace de mer ou d’eau douce. Compte
tenu de la faible viscosité du dilbit frais,
on peut raisonnablement supposer que
son comportement sera similaire a un
brut conventionnel dans des eaux glacées
(figure 3.4). Pour le dilbit sous la glace ou
incorporé dans les fissures, 'évaporation
et la dissolution devraient étre faibles, et
sa composition originale devrait étre en
bonne partie conservée. Il est plausible
qu’il y ait peu de sédimentation du dilbit
déversé sous la glace puisque sa densité
n‘augmentera pas significativement. /

Pétrole en surface

Dispersion
naturelle

sous la glace

Accumulation et
biodégradation

Sédimentation et
enfouissement

Photo : NOAA / FlickR

LA TOXICITE ASSOCIEE AUX METHODES DE NETTOYAGE

Les techniques de traitement des nappes
de pétrole en mer et de nettoyage du
pétrole échoué sur les rivages ont peu
évolué depuis 20 ans, et demeurent extré-
mement couteuses et laborieuses. Les

approches classiques de nettoyage manuel
et mécanisé se distinguent des techniques
utilisant des agents chimiques capables
de disperser ou de solidifier le pétrole
(Fingas, 2013).

e

Les techniques de traitement des nappes de pétrole
en mer et de nettoyage du pétrole échoué sur les rivages
ont peu évolué depuis 20 ans, et demeurent
extrémement coOteuses et laborieuses.

e

LES TECHNIQUES MANUELLES ET MECANIQUES

En général, le nettoyage manuel sans dis-
persant chimique des plages, des zones
de marais et des cotes rocheuses n’accroit
pas la toxicité du pétrole échoué. Il faut
cependant mentionner que le piétine-
ment des zones boueuses et des marais
a pour conséquence d’enfouir le pétrole
dans les sols et sédiments, puis d'augmen-
ter son contact avec les racines des plantes
et les organismes benthiques vivant dans
ces milieux. De méme, 'enfouissement a
pour conséquence de réduire la vitesse de
biodégradation du pétrole a cause de la
réduction de l'oxygene nécessaire a l'acti-
vité des bactéries aérobies.

Plusieurstechniques delessivage des plages
et des rochers avec des lances a incendie
et des boyaux d’arrosage ont été utilisées
lors d'accidents majeurs, par exemple
I'Amoco Cadiz sur les cotes bretonnes, le
Prestige en Galice et 'Exxon Valdez dans
le détroit du Prince-William, en Alaska.
Ces méthodes ont parfois été combinées a
l'utilisation de dispersants et de solvants,
comme dans le cas du Torrey Canyon sur
les cotes anglaises. Ces techniques sont
relativement efficaces, mais conduisent
parfois a une modification substantielle
des communautés microbiennes indi-
génes, ce qui retarde la mise en route
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de la biodégradation in situ du pétrole
déversé (Boufadel et al, 2016). Certaines
études mentionnent que le lessivage de
la portion fine des sédiments apres l'acci-
dent de I'Exxon Valdez a contribué a ralen-
tir considérablement la recolonisation de
certaines espéces benthiques (Fukuyama
et al, 2014). De méme, le nettoyage a l'eau
de mer, le sarclage et 'homogénéisation
des sédiments des plages durant les opéra-
tions de nettoyage peuvent aussi altérer la
communauté bactérienne. En effet, méme
un an apres la catastrophe de Deepwater
Horizon, les communautés microbiennes
des sédiments présentent toujours des
groupes associés aux eaux océaniques qui
ont le pouvoir de dégradation des hydro-
carbures, changeant du méme coup les
fonctions écosystémiques de celles-ci
(Engel et Gupta, 2014). Le nettoyage des
plages contribue a restaurer les sites, mais,
parfois, en enlevant les débris macroal-
gaux, il prive de nombreuses espéces d'un
microhabitat et d'une source importante
de nourriture (de la Huz et al., 2005).

Certaines techniques de nettoyage sont
invasives car elles utilisent des jets d’eau
ou de vapeur a haute pression et des pro-
duits chimiques pour déloger le pétrole
des plages, comme celles de la région du
détroit du Prince-William en 1989.

LES TECHNIQUES UTILISANT DES MELANGES CHIMIQUES

» LES AGENTS DE DISPERSION ET LEUR TOXICITE

Le développement et l'utilisation des dis-
persants comme outil de nettoyage lors
des déversements pétroliers remontent a
la fin des années 1960, alors que le méca-
nisme de dispersion du pétrole avec un
mélange de composés tensioactifs et une
méthode d’application en mer avec un
bateau ont été décrits (Canevari, 1969).
Une revue de littérature scientifique
portant sur la chimie, 'application et la
toxicité des dispersants et autres agents

chimiques a été récemment produite (Pel-
letier, 2015).

La question de la toxicité des tensioactifs
eux-mémes ainsi que des solvants et addi-
tifs utilisés dans la formulation des disper-
sants a été abordée des la formulation des
dispersants. Les dispersants commerciaux
actuels sont peu toxiques, avec des doses
létales médianes a 50% (DL50) de 200 a
400 mg/L, ce qui indique une toxicité au

moins 10 fois moindre que celle de la majo-
rité des pétroles (Fingas, 2013), mais leur
toxicité en milieu naturel apparait moins
claire. A la suite de I'accident de la plate-
forme Deepwater Horizon dans le golfe du
Mexique, d'énormes quantités des disper-
sants Corexit 9500A et 9527 ont été utili-
sées en surface et en profondeur. Selon les
sources autorisées (OSAT, 2011), entre 7
et 9,8 millions de litres de ces dispersants
ont été utilisés dans la zone immédiate
de la plateforme (40% en profondeur) et
sur les nappes a la dérive dans le golfe du
Mexique. Des tensioactifs ont été retrou-
vés dans les eaux cotieres de la Louisiane
et de la Floride plusieurs semaines apres la
fin des opérations. Des questions se sont
posées quant a la biodégradation de ces
composés et a leur possible toxicité rési-
duelle (Zuijdgeest et Huettel, 2012). Bien
que leurs effets réels sur les fonctions des
communautés soient inconnus, l'utilisa-
tion de dispersants ou de floculants a déja
montré son efficacité afin de limiter les
effets des hydrocarbures (Yamamoto et
al,, 2003; Taylor et Rasheed, 2011).

La toxicité du pétrole dispersé ne fait
pas de doute et a fait I'objet de multiples
études depuis les années 1990 (NRC,
2005; Prince, 2015; Esbaugh et al,, 2016).
Il tombe sous le sens que des myriades de
gouttelettes de pétrole vont contaminer la
microfaune pélagique ainsi que la macro-
faune benthique en eau peu profonde,
en particulier les bivalves et les crustacés
(Perhar et Arhonditsis, 2014).

La toxicité des hydrocarbures augmente
avec l'addition de dispersants a cause de
leur efficacité a fragmenter les goutte-
lettes d’hydrocarbures et de leur capacité
a distribuer le pétrole dans tout le milieu
récepteur (Swedmark et al,, 1973; Bobra et
al,, 1989), en plus de leur capacité a solu-
biliser certains HAP et ainsi a augmenter
la concentration des hydrocarbures dans
la colonne deau (Ozhan et al, 2014b).
Les effets de la dégradation des hydro-
carbures en présence de dispersants chez

les copépodes et les larves de poisson
sont variables selon les cas étudiés (Nor-
regaard et al, 2015; Serhus et al, 2015;
Esbaugh et al, 2016). Les poissons péla-
giques (surtout leurs ceufs et larves)
peuvent étre trés fortement affectés par
l'utilisation d’'un dispersant (Ramachan-
dran et al, 2004). De méme, la présence
de dispersants et de pétrole dispersé aug-
mente de deux a trois fois la mortalité
du zooplancton incubé en mésocosmes
(Almeda et al., 2013). L'utilisation de dis-
persants pourrait aussi réduire le transfert
du carbone microbien par
réduction de broutage vers

dont le zooplancton, et,
ultimement, la production
des poissons (Ortmann et
al., 2012). Tous ces effets
aménent plusieurs cher-
cheurs a remettre forte-

tion massive de dispersants
en milieu naturel (Jung et
al,, 2012).

La question de lefficacité
ou méme de l'utilité des
dispersants fait toujours
lI'objet d'un vif débat dans la communauté
scientifique. L'utilisation massive des dis-
persants lors du déversement de la plate-
forme Deepwater Horizon a été vivement
dénoncée par plusieurs scientifiques, en
particulier des écologistes marins, en
argumentant que les pertes des especes
pélagiques et benthiques en zone litto-
rale dues a la dispersion du pétrole sont
supérieures aux gains supposés. Cer-
tains scientifiques semblent croire a un
effet général négatif sur les assemblages
microbiens et sur lefficacité de dégra-
dation de ces derniers (Joye et al., 2014).
Au contraire, les tenants des dispersants
soutiennent que ceux-ci peuvent réduire
fortement les effets des nappes de pétrole
sur les oiseaux, les mammiféres et les
zones de marais ainsi que sur les plages
(Prince, 2015). Il faut noter que les pétro-

La toxicité des
les niveaux supérieurs, hyd rocarbures augmente
avec l'addition de
dispersants a cause
de leur efficacité a
fragmenter les gouttelettes
ment en question l'utilisa- (' Nydrocarbures et de leur
capacité a distribuer le
pétrole dans tout le milieu
recepteur.

- Swedmark et al, 1973
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Figure 3.5
Etapes de la
remédiation
microbienne
du pétrole en
présence de
dispersants
chimiques.
(Dapres Schmidt
2010)

lieres ont un intérét évident pour l'utili- aux attentes, l'utilisation de dispersants
sation des dispersants, qui sont beaucoup pouvait également limiter la capacité de
moins colteux que le nettoyage manuel lenvironnement a remédier efficacement
de plages et de marais et qui protégent a un déversement pétrolier en altérant
mieux leur image aupres des médias. 'établissement des espéces bactériennes
responsables de la biodégradation du
En contrepartie, il est aussi clairement pétrole. Les raisons évoquées sont :
établi par de multiples études que le 1) la toxicité du dispersant ou des pro-
pétrole dispersé est plus rapidement  duits de dégradation des composés
biodégradé par la communauté bacté-  pétroliers pour certaines des souches
rienne locale, méme a basse température  bactériennes concernées ;
(McFarlin et al., 2014; Hazen et al, 2016),  2) la biodégradation microbienne du
parce que la surface d’attaque des bactéries ~ dispersant lui-méme (voir figure 3.5),

sur le substrat est trés fortement augmen-  entrainant une compétition pour les
tée a la suite de la dispersion, et ce, méme nutriments (c.-a-d. l'azote et le phos-
si les gouttelettes ont tendance 4 retour-  phore) entre les souches bactériennes
ner vers la surface (Almeda et al, 2014).  métabolisant les composés pétroliers et

Toutefois, plusieurs études récentes ont celles métabolisant le dispersant (Balum
également démontré que, contrairement et al, 2012; Kleindienst et al., 2015).

1-2 jours 4 semaines

y

Application du dispersant

Colonisation
des aggrégats

Dégradation bactérienne
du pétrole et du dispersant

Dispersion Colonisation
initiale bactérienne
du dispersant par des

et du pétrole protozoaires
dispersé et nématodes

La question du role réel du dispersant est complexe et
encore peu étudiée, mais les travaux de modélisation
de Zhao et ses collaborateurs (2015) jettent un éclai-
rage nouveau et révélateur sur le sujet. Ces auteurs
rapportent les quelques éléments suivants :

« le dispersant (ici, le Corexit 9500A) aug-

mente la solubilité des HAP;

« le dispersant peut étre adsorbé par le sédi-
ment et influence fortement le mécanisme de sorp-

tion/désorption des HAP;

« pour les HAP les plus solubles, leur capture
est linéaire en fonction de l'augmentation de la

concentration du dispersant;

+ les conditions en eaux trés profondes du
golfe du Mexique diminuent la solubilisation, mais
accroissent tout de méme la capture des HAP par les
sédiments.

Ces résultats sont peu favorables aux dispersants et
font voir une problématique nouvelle qui doit étre

explorée plus a fond.

» LES AGENTS DE LAVAGE DES GALETS ET LES AGENTS CONCENTRATEURS

Les agents de lavage des surfaces cou-
vertes de pétrole sont quelque peu diffé-
rents des dispersants par leur formula-
tion et leur utilisation. Ils agissent selon
le méme principe que les détergents pour
la lessive en réduisant la force d’adhé-
sion entre la tache de pétrole et celle du
solide a nettoyer. Contrairement aux dis-
persants, les agents de lavage sont plus
solubles dans l'eau que dans le pétrole.
Ceux-ci détachent T'huile de la surface et
provoquent sa flottaison, pour ensuite
permettre sa récupération dans une zone
bien circonscrite avec des estacades.

Il existe aussi des agents chimiques
capables de concentrer le pétrole a la

surface de l'eau. Le plus simple agent
« berger » est constitué de tensioactifs
peu solubles dans 'eau, mais bien solubles
dans I'éthylbutanol, un solvant couram-
ment utilisé dans les dispersants. Quand
le mélange est appliqué a la surface de
I'eau a proximité de la nappe de pétrole,
le tensioactif, étant peu soluble, a ten-
dance a couvrir un maximum de surface
pour réduire son énergie, a repousser au
loin le pétrole et, donc, a produire cet
effet de regroupement des hydrocarbures
déja étalés en une couche mince. L'effet
« berger » permet d’épaissir la nappe en
réduisant sa surface et de faciliter son
ramassage, méme a basse température
(Buist et al., 2010).
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» LES AGENTS DE BIODEGRADATION

De multiples agents chimiques ont été
développés pour accélérer la biodégra-
dation du pétrole, soit directement dans
l'eau ou dans les sédiments et les sols
(United States Environmental Protection
Agency, 2015). 11 s’agit dans tous les cas
de nutriments hydrosolubles (sels d’am-
monium, phosphates, nitrates) auxquels
peuvent venir s’ajouter des carbohydrates
et des produits naturels divers facilement
assimilables par les communautés bacté-
riennes locales. Ces apports de nutriments
sont généralement bénéfiques a la biodé-
gradation du pétrole, méme en conditions
trés séveres (Coulon et al., 2005).

La biodégradation du pétrole par les com-
munautés microbiennes présentes dans
les milieux naturels élimine efficacement
une grande partie du pétrole déversé
(Atlas, 1981; Atlas et Hazen, 2011), mais
peut laisser un résidu toxique de nature
inconnue (Pelletier et al.,, 2004). De nom-
breux microorganismes ont la capacité
d’utiliser le pétrole pour le transformer
en constituants cellulaires (Dash et al,
2013). Ces microorganismes, essentielle-
ment des bactéries et des champignons,
sont appelés hydrocarbonoclastes. Ils sont
capables de dégrader les hydrocarbures et
de les utiliser comme source de carbone
pour leur croissance. Aucun microorga-
nisme ne peut a lui seul dégrader tous les
composants du pétrole brut ou des car-

burants raffinés qui sont déversés dans

l'environnement. Certaines bactéries
peuvent dégrader plusieurs hydrocar-
bures ou toute une classe d’hydrocarbures,
mais les dizaines de milliers de composés
différents qui forment le pétrole ne sont
biodégradables que par I'action combinée
d'une communauté microbienne com-
plexe (Head et al, 2006). Généralement,
un apport de pétrole en milieu naturel
est rapidement suivi par l'apparition de
microorganismes hydrocarbonoclastes au
sein de la communauté microbienne indi-
géne (Haritash et Kaushik, 2009; Chrono-
poulou et al,, 2015).

La capacité de biodégradation du pétrole
par ces communautés dépend :
1) du type de pétrole et de son état de
dégradation ;
2) des conditions environnementales
prévalant dans le milieu affecté.

En effet, si les conditions environnemen-
tales sont défavorables a la croissance
bactérienne (température, rayonnement,
disponibilité en nutriments, etc.), la bio-
dégradation in situ sera limitée (Juhasz
et Naidu, 2000; Coulon et al.,, 2005; Dash
et al, 2013). Au contraire, en conditions
favorables de croissance, le métabolisme
bactérien sera élevé et une forte crois-
sance microbienne sera observée, ce qui
entrainera une efficacité élevée de biodé-
gradation et, donc, une élimination effi-
cace du pétrole déversé. /

Photo : Pixabay

LIMPACT SUR LES ECOSYSTEMES MARINS

L'impact des déversements de pétrole
a trés fortement marqué lopinion
publique, surtout lorsque les médias
diffusent des paysages de bord de mer
aux immenses nappes flottantes, ou les
poissons, les oiseaux ou les mammifeéres
sont morts ou englués. Au-dela du tres
fort impact visuel que ces images four-
nissent, il est facile pour un large public
d’en évaluer les impacts négatifs sur les
écosystemes affectés. Lorsque les algues,
les oiseaux (canards, oies, albatros) ou
les mammiféres marins (loutres de mer)
sont affectés, il est facile dimaginer le
tort causé tant sur le plan du fonction-
nement des écosystémes (production de
nourriture, purification de l'eau, préda-
tion, controle des espéces invasives) qui
les abritent que des services qu'ils rendent
au bien-étre des humains (p. ex., culturel :
espéces emblématiques; économique
pécheries, tourisme) (Austen et al.,, 2015;
Johnson et Mayer-Pinto, 2015).

La comparaison des effets des déverse-
ments des hydrocarbures sur les écosys-
témes dépend grandement des conditions
dans lesquelles ils surviennent, notam-
ment la quantité de polluants déversés,
le type dhydrocarbures, les conditions
météorologiques au moment de ['évé-
nement, la morphologie du littoral, 'ha-
bitat et le type de communauté biolo-
gique affectée. Plusieurs études ayant des
approches écosystémiques (Jewett et al,
1999; Peterson et al., 2001; Keller, 2005;

Kimura et Steinbeck, 2005) ont dénoncé
le manque dinformation pour établir
une base comparative plus représentative
de la diversité des milieux étudiés. D’ail-
leurs, seules les comparaisons de type
avant-aprés / controle-affecté peuvent
clairement aider a linterprétation des
effets réels des impacts humains sur les
écosystémes (Underwood, 1992; Bene-
detti-Cecchi, 2001), dont celui des hydro-
carbures (MacFarlane et Burchett, 2003).
Il ne faut toutefois pas oublier le pouvoir
de dispersion naturelle et d’atténuation
des effets néfastes en milieu marin selon
les conditions dans lesquelles I'événement
se produit. Par exemple, le naufrage du
Jessica (janvier 2001) dans l'archipel des
iles Galdpagos aurait été une catastrophe
majeure si :

1) le déversement avait été plus important

(400t de diesel et 300t d’huile lourde);

2) les vagues et courants océaniques

n'avaient pas entrainé les polluants vers

le milieu océanique;

3) les cotes principalement rocheuses a

proximité n’avaient pas diminué l'incor-

poration des polluants sur les cotes;

4) les huiles lourdes n’avaient pas été

mélangées au diesel;

5) en I'absence de température chaude et

ensoleillée, une majorité des polluants

n'avaient pas été rapidement évaporés

(Edgar et al., 2003).

Le cas du Jessica n'a heureusement pas
laissé d'impacts significatifs sur les plantes
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et les animaux des milieux intertidaux et
peu profonds (Edgar et al, 2003). Dans
ce dernier cas, la chance fut inouie, car,
le plus souvent, les conditions adverses
accroissent les effets nocifs d'un déver-
sement accidente]l et retardent ou
empéchent les actions de mitigation ou
de récupération. L'effet des hydrocar-
bures est souvent évalué par leurs com-
posants tels que les hydrocarbures pétro-
liers totaux (en anglais, total petroleum
hydrocarbons ou TPH) et les HAP. Ainsi,
dans cette section, lorsque nous parle-

Photo nudibranche Aeolidia papillosa :
P. Archambault

rons des hydrocarbures, si ce n’est pas
précisé, nous viserons ce type de conta-
minant dans un sens plus large. Il existe
des revues de littérature sur l'impact des
hydrocarbures sur les organismes aqua-
tiques et leur environnement, dont celle
de Dupuis et Ucan-Marin (2015). Ci-des-
sous, nous présentons un survol des prin-
cipaux impacts selon les especes présentes
a l'intérieur des écosystémes marins, puis,
dans la section suivante, les effets tempo-
rels et la récupération des milieux affectés.

LES MICROORGANISMES

Les petits organismes aquatiques (moins
de 0,1 mm) sont ceux qui réagissent les
premiers et le plus fortement aux divers
changements dans I'écosystéeme. Suivant
l'accident de la plateforme Deepwater
Horizon, les communautés bactériennes
des plages de la Louisiane ont rapidement
évolué vers des communautés typique-
ment océaniques ayant un potentiel élevé
de dégradation des hydrocarbures (Engel
et Gupta, 2014). Méme aprés plus de six
mois, les communautés microbiennes
présentaient des groupes associés a une
meilleure capacité de dégradation des
hydrocarbures, changeant du méme coup
les fonctions écosystémiques de celles-ci.
Devant larrivée d’'une grande quantité
d’hydrocarbures de la plateforme, des
changements rapides dans les commu-
nautés microbiennes de plusieurs écosys-
témes (eaux profondes, sédiments cotiers,
milieux intertidaux et de profondeur) du
golfe du Mexique ont été remarqués et
accompagnés d'observations de « neige »
marine, dont la nature de la formation
reste 2 étre élucidée (Joye et al., 2014). Par
ailleurs, la biodégradation du pétrole par
les communautés microbiennes naturelles
demeure possible, méme a basse tempéra-
ture et en présence de glace (Siron et al,
1995).

LE PHYTOPLANCTON

En milieu marin, une large part de la
productivité primaire est effectuée par
les organismes phytoplanctoniques. Les
effets dun éventuel déversement sur le
phytoplancton dépendent de divers fac-
teurs tels que la concentration des hydro-
carbures déversés, la température, les
courants, les conditions météorologiques,
la présence de nutriments, la diversité et
la composition des especes constituantes
ainsi que le moment dans la saison
(Ozhan et al., 2014a, 2014b). A partir d’ex-
périences de croissance en laboratoire,
les dinoflagellés se sont montrés moins
tolérants a la présence d’hydrocarbures
que les diatomées. De plus, les especes de
plus grande taille sont moins affectées que
les plus petites et un assemblage de cinq
espeéces augmente la résistance moyenne
(Ozhan et al, 2014b). La différence de
susceptibilité entre les diatomées et les
dinoflagellés ainsi qu'une stimulation de
la croissance chez ce dernier groupe en
présence de faible concentration dhy-
drocarbures peuvent expliquer des chan-
gements brusques dans la dominance
chez les populations phytoplanctoniques
(Ozhan et al.,, 2014b). 11 est trés difficile de
prédire ce quun déversement produirait
sur la dynamique du phytoplancton, étant

donné la vitesse des changements dans
les abondances et la grande différence de
tolérance entre les espéces phytoplancto-
niques en présence de pétrole brut (Ozhan
etal, 2014a).

Des travaux en mésocosmes sur le planc-
ton naturel de lestuaire maritime du
Saint-Laurent (Sargian et al, 2005) ont
montré que la fraction soluble du pétrole
brut avait des effets déléteres puissants
sur la communauté phytoplanctonique,
dont une forte réduction de la croissance
et une augmentation de la taille moyenne
des cellules reflétant une perturbation du
cycle de division cellulaire. En parallele,
une forte augmentation des abondances
bactériennes a été attribuée a l'activité de
décomposition du phytoplancton et des
composés pétroliers hydrosolubles.

LE ZOOPLANCTON ET LES MACRO-INVERTEBRES

La mortalité dans les communautés de
zooplancton peut étre trés rapide suivant
l'exposition au pétrole brut (Almeda et al,,
2013). Une bioaccumulation des hydro-
carbures (surtout les HAP) dans les tissus
des organismes zooplanctoniques a été
observée, avec une forte dépendance
du type dhydrocarbures et de l'espece
étudiée. Cette bioaccumulation dans les
tissus transfére certains composés chez
leurs prédateurs et, possiblement, vers les
niveaux trophiques supérieurs. Par contre,
la complexité des communautés du zoo-

plancton peut aider a leur maintien. En
effet, en présence de copépodes et de pro-
tozoaires, les effets toxiques directs ou de
bioaccumulation des hydrocarbures par
assimilation de fines gouttelettes peuvent
étre réduits par la production de pelotes
fécales et par le transfert des HAP vers les
niveaux trophiques supérieurs (Almeda
et al, 2013). Les assemblages d’espéces
zooplanctoniques peuvent cependant étre
trés résistants aux déversements, comme
il a été démontré dans le cas de l'accident
du Sea Empress (février 1996) en mer
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La croissance des mollusques peut étre fortement
affectée par la présence de pétrole dans I'eau,
|a taille des particules d’hydrocarbures y est
entre autres importante.

e

d’Irlande, ou les espéces dominantes ou
sensibles n'ont pas été significativement
affectées apres le déversement (Batten et
al, 1998). Peu de changements ont aussi
été observés dans les communautés péla-
giques suivant le naufrage du Prestige en
2003 (Varela et al., 2006). Par contre, lors
de l'explosion de la plateforme Deepwater
Horizon, la structure des communautés
planctoniques a été largement modifiée
pendant deux mois. Par la suite, il y a eu
un retour des communautés a leur profil
habituel lors de la pollution générée par
la plateforme. Cette résilience a été attri-
buée a une forte activité des organismes
microbiens, qui aurait stimulé la produc-
tivité du zooplancton par l'intermédiaire
de liens trophiques complexes (Carassou
etal,2014).

Les communautés macrobenthiques lit-
torales peuvent étre affectées ou altérées
pendant plusieurs années apres un acci-
dent pétrolier. Une étude montre que les
changements de structure des commu-
nautés affectées par les déversements de
I'Amoco Cadiz (mars 1978, Bretagne) et
de T'Aegean Sea (décembre 1992, Galice)
sont perceptibles tant sur les plans taxo-
nomiques de I'espece, du genre ou de la
famille, et ce, pendant de nombreuses
années (Gomez Gesteira et al, 2003).
Dans le cas de 'Amoco Cadiz, les effets sur
les amphipodes benthiques et supraben-
thiques ont été tres forts et ont perduré
plus de huit ans apres la catastrophe
(Dauvin 1987). Ces derniéres données

ont été abondamment utilisées pour illus-
trer les impacts sur les communautés ben-
thiques marines (Clarke et al., 2014). Les
effets du déversement du pétrolier Prestige
(septembre 2002) sur les plages espagnoles
ont été nombreux, mais variables selon
les groupes taxonomiques (de la Huz et
al,, 2005). Si, huit mois apres le naufrage,
les crustacés marins n’avaient pas ou peu
été affectés, sur certaines plages, les poly-
chétes, les mollusques, les insectes et les
crustacés semi-terrestres avaient vu leur
nombre d’especes diminué jusqu’aux deux
tiers. La croissance des mollusques peut
étre fortement affectée par la présence de
pétrole dans l'eau, la taille des particules
d’hydrocarbures y est entre autres impor-
tante (Stromgren, 1987). Des change-
ments dans la structure des communau-
tés intertidales des milieux rocheux ont
été observés pendant plusieurs années
a la suite du déversement accidentel du
Laura D’Amato (aotut 1999) dans la baie de
Sydney, en Australie, ou les invertébrés
opportunistes ont dominé au début de la
récupération des communautés (MacFar-
lane et Burchett, 2003). La comparaison
entre des sites affectés et non affectés apres
l'accident de I'Exxon Valdez montre un
retour au niveau d'abondance normal des
sites pollués pour une majorité de taxons
endobenthiques (organismes vivants dans
le sédiment) aprés trois ans, mais aussi
une lente récupération (jusqua 11 ans)
pour certaines populations de mollusques
(Fukuyama et al., 2014).

LES POISSONS, LES CRUSTACES ET LES PECHERIES

Les pécheries (poissons et crustacés)
ont fortement été affectées suivant la
catastrophe de la plateforme Deepwater
Horizon, menant jusqua leur fermeture
pendant des mois. Plus de cinq ans apres
I'explosion, certaines activités écono-
miques telles que la péche aux crabes et
aux crevettes n'avaient pas encore plei-
nement repris (Gallucci, 2015). Déja en
2012, les prévisions des impacts écono-
miques de 'accident de Deepwater Horizon
atteignaient 8,7 G§ US et un manque a
gagner de 4,9 et 3,5 G$ US pour les péches
commerciale et sportive, respectivement
(Sumaila et al., 2012).

Lors d'un déversement, le fractionnement
du pétrole (incluant le mazout lourd)
conduit a la dissolution de substances
tres toxiques, dont certains HAP, et a la
formation de gouttelettes qui auront ten-
dance a se coller aux organismes de tres
petite taille, dont les larves et les juvéniles
de poisson. De multiples travaux scienti-
fiques ont montré les dommages a court
et along termes causés aux populations de
poissons a la suite de 'accident de I'Exxon
Valdez (Rice et al., 2001). D’autres travaux
ont montré que les embryons de saumon
étaient tués ou gravement endomma-
gés par des concentrations de résidus de
pétrole bien en dessous des concentra-
tions normalement observées aprés un

déversement (Brannon et al, 2006). Les
effets ont donc été détectables a long
terme, soit plus de 10 ans apres l'accident
(Incardona et al., 2013).

Les effets du déversement liés au nau-
frage de I'Exxon Valdez et a I'explosion de
la plateforme Deepwater Horizon ont été
considérables. La survie de nombreuses
espéces aquatiques, y compris des pois-
sons, oiseaux, tortues et mammiferes
marins, a été affectée (Barron et al., 2003;
Barron, 2012). Dans ces deux cas, ces
auteurs indiquent que les espéces aqua-
tiques ont certainement souffert dune
baisse de leur capacité immunitaire, qui
a entrainé une plus grande susceptibilité
aux maladies, une plus faible capacité de
se reproduire ou une plus grande vulnéra-
bilité devant les variables environnemen-
tales et écologiques (p. ex., la prédation).
Les poissons, surtout ceux de grande
taille, ont modifié leur diéte suivant I'ex-
plosion de Deepwater Horizon en délaissant
le zooplancton pour des petits poissons
(Tarnecki et Patterson, 2015).

Les résidus de pétrole contenant des HAP
peuvent étre bioaccumulés par des pois-
sons de fond (Hellou et al., 1995). En effet,
le pétrole déposé au fond d’une baie n’est
pas pour autant devenu inoffensif, car il
peut étre assimilé par les espéces de pois-
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sons qui vivent sur les fonds marins et
qui s’y alimentent. Enfin, de nombreux
travaux ont montré que certains produits
chimiques se trouvant dans le pétrole brut
etle mazoutlourd interférent directement
avec le développement embryonnaire des
poissons et que de nombreux effets géno-
toxiques ont été observés (Carls et al,
1999; Incardona et al., 2005).

Le cycle de vie et le comportement des
crustacés les rendent particuliérement
vulnérables a un déversement pétrolier, et
ce,atous les stades de leur développement.
Comme nous I'avons déja mentionné pour
les larves de poisson, les premiers stades
de développement des crustacés sont aussi
tres sensibles aux hydrocarbures dissous
dans l'eau de mer. Par exemple, chez le
homard, apres un a quatre jours en pré-
sence de pétrole brut, les larves encore
vivantes deviennent léthargiques ou peu
mouvementées et réduisent leur alimen-
tation (Wells et Sprague, 1976; Forns,
1977). Elles deviennent ainsi des proies
faciles pour les prédateurs.

Les crustacés adultes exposés aux hydro-
carbures ont également tendance a
prendre le gotat du pétrole a cause de
molécules soufrées hydrosolubles qui sont
présentes dans les produits pétroliers et
qui sont facilement transférées aux crus-

tacés. L'apparition de gott de pétrole a été
fréquemment observée chez des poissons
et des crustacés a la suite de déversements
pétroliers ou dans des zones de transport
et d’'exploitation du pétrole (Hofer, 1998).
La prise de gout a pour effet de rendre
invendables certains produits de la péche
ou de 'aquaculture et de provoquer la fer-
meture de la péche dans un vaste secteur
autour d’un site de déversement pétrolier.

Les bivalves sont particulierement sen-
sibles a la présence des hydrocarbures,
étant des organismes filtreurs qui tirent
leur nourriture du plancton et des parti-
cules en suspension (Pérez-Cadahia et al,
2004). La présence de microgouttelettes
de pétrole ameéne une absorption rapide
des produits pétroliers et la contamination
des stocks de bivalves, qui perdent leur
valeur commerciale. En général, les bival-
ves adultes offrent une bonne résistance
aux hydrocarbures et tendent a réduire
leur taux de filtration en attendant que le
milieu redevienne de meilleure qualité.
Les bivalves peuvent se dépurer lente-
ment en milieu propre, mais la vitesse
de dépuration est fonction de multiples
facteurs, dont la température de l'eau, le
type d’hydrocarbures et le taux de filtra-
tion du bivalve (Neff et al., 1987; Martin
et al.,, 2003).

LES ZONES D'HERBIERS ET LES MARAIS COTIERS

Les effets connus d'une contamination
par le pétrole dans les marais cotiers
incluent une altération des propriétés de
cohésion des sols et des impacts néga-
tifs sur les plantes, sur les populations
d’'invertébrés benthiques, sur les popula-
tions de poissons qui utilisent les marais
comme frayere et pouponnieére, et sur les
oiseaux qui utilisent les herbiers comme
zone principale d’alimentation (p. ex., les
bernaches du Canada et les oies blanches

d’Amérique) au printemps comme 2 l'au-
tomne. Les effets sur les plantes aqua-
tiques sont nombreux : réduction de la
photosyntheése et de la transpiration,
réduction de la taille et de la densité des
tiges, réduction de la croissance, morta-
lité complete selon le type de pétrole et
le niveau dexposition, pénétration du
pétrole dans le sol, et érosion de la marge
exposée aux vagues (Lin et Mendelssohn,
2012).

LES OISEAUX ET LES MAMMIFERES MARINS

Les  déversements  d’hydrocarbures
affectent rapidement les oiseaux et les
mammiferes en souillant leurs plumes ou
leurs poils et, éventuellement, en s’accu-
mulant dans leur organisme par absorp-
tion ou inhalation. Les oiseaux marins
sont souvent les premiéres victimes des
déversements pétroliers puisque, vivant
a proximité des cotes, ils se nourrissent
et se reposent 2 la surface de l'eau (Leigh-
ton, 1993). Le pétrole adhére irrémé-
diablement aux plumes, conduisant a
un engluement plus ou moins séveére
selon la quantité de pétrole et le niveau
d’émulsion de celui-ci. Les oiseaux les
plus englués ne peuvent plus voler et se
noient rapidement. Les autres peuvent
retourner a terre, ou ils tentent de net-
toyer leur plumage par lissage. La pré-
sence du pétrole sur le plumage réduit
grandement sa capacité hydrofuge, ce qui
a pour effet de permettre a I'eau froide de
pénétrer le plumage et d’atteindre la peau,
causant ainsi 'hypothermie et, souvent, la
mort (Piatt et al, 1990). Dans les six mois
suivant l'accident de 'Exxon Valdez (mars
1989), plus de 30 000 oiseaux morts pro-
venant de 90 especes différentes ont été
retrouvés et de 100 000 a 300 000 oiseaux
auraient péri a la suite de cet accident
(Piatt et al, 1990). Les canards de mer,
les laridés (p. ex., le goéland) et les alcidés
(p. ex., le guillemot) ont été les familles
les plus touchées. Apres 'explosion de la
plateforme Deepwater Horizon (avril 2010)
dans le golfe du Mexique, plus de 7 000
oiseaux morts (200 espéces) ont été récu-
pérés le long des cotes, mais environ 200
000 oiseaux auraient péri lors de ce gigan-
tesque déversement (Haney et al.,, 2014a,
2014b).

Les oiseaux marins sont particulierement
vulnérables aux déversements pétroliers
en raison de l'exposition a des niveaux
potentiellement élevés de HAP (Troisi et
Borjesson, 2005). L'ingestion de pétrole
par lissage ou par consommation de

proies contaminées peut avoir des réper-
cussions a long terme sur leur organisme
et sur leur état de santé général (Giese et
al.,, 2000). Par exemple, I'exposition chro-
nique aux HAP peut provoquer divers
effets physiologiques chez les oiseaux, y
compris une augmentation du stress oxy-
datif dans le foie et les reins, des troubles
neurologiques et endocriniens, et une
suppression immunitaire, causant ainsi
une détérioration de leur état de santé
général (Balseiro et al, 2005; Alonso-Al-
varez et al.,, 2007). Cela peut aussi avoir un
impact négatif sur leur succes reproduc-
teur (Heubeck et al, 2003). Néanmoins,
trés peu d’études se sont penchées sur les
effets physiologiques sous-létaux et sur
les conséquences écologiques de l'expo-
sition au pétrole chez les oiseaux marins
(Heubeck et al., 2003).

Comme les mammiferes marins viennent
respirer tout juste a l'interface entre 'eau

Photo : Brocken Inaglory /
Wikimedia

17/



18/

Photo : ARLIS Reference /
FlickR

et l'air, les dangers d'empoisonnement par
inhalation, par contact avec la peau et par
ingestion sont grands. L'inhalation d’eau
huileuse principalement chez les espéces
quise nourrissent ala surface conduita une
absorption dans le systéme circulatoire,
a de Tlirritation et, possiblement, a des
dommages permanents aux systémes res-
piratoire et nerveux (Rainer Engelhardt,
1983; Schwacke et al., 2014). Les phoques
sont lourdement affectés par un accident
pétrolier parce que ce mammifére marin
passe une partie de son temps entre la
mer et la terre ferme (échoueries, rochers,
plages) pour s’alimenter, se reposer et se
reproduire. Tout comme chez les oiseaux,
le pétrole a pour effet de réduire la capa-
cité d’'isolement thermique de la fourrure

des phoques et de provoquer 'hypother-
mie, qui devient la principale cause de leur

déces. De plus, I'ingestion de proies conta-
minées par les hydrocarbures et les tenta-
tives de nettoyage du pelage entrainent de
graves problémes gastriques, intestinaux
et rénaux (Overton et al., 1994).

L’Exxon Valdez a causé la mort (directe
ou indirecte) A court et 2 moyen termes
de milliers de loutres de mer (Ballachey
et al,, 1994). Ces derniéres ne pouvaient
plus compter sur la capacité isolante et
sur la flottabilité de leur fourrure engluée.
L’étude de la dynamique des populations
de loutres suivant le déversement reste
tres difficile a réaliser puisque de nom-
breux facteurs confondants (prédation
par les épaulards, disponibilité de la nour-
riture) sont venus complexifier I'interpré-
tation des indicateurs spatio-temporels
(Garshelis et Johnson, 2013). /
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LES IMPACTS A LONG TERME ET LA RECUPERATION

Les grands déversements sont rares, mais
leurs effets sont immédiats et souvent tres
marqués sur les communautés littorales
de milieux rocheux (Stevens et al, 2012;
Castége et al, 2014) ou sédimentaires
(Andersen et al, 2008; Bik et al, 2012;
Zabbey et Uyi, 2014). Des études effec-
tuées trop tot et a trop court terme apres
un déversement peuvent sous-estimer les
effets réels ou a plus long terme (Kingston
et al, 1995). L'impact des déversements
opérationnels (entre autres pour les plate-
formes extracotiéres), qui représentent
des petites quantités mais a répétition,
sont difficiles a quantifier a cause des
capacités d'adaptation des écosystemes.

Selon la structure des écosystémes et 'in-
tensité de la contamination, les commu-
nautés benthiques peuvent récupérer de
facon relativement rapide (< 1 an) (Schla-
cher et al, 2011; Egres et al, 2012; Lee et
Lin, 2013), modérée (1-5 ans) (Yamamoto
et al., 2003; Lobon et al., 2008; Castege et
al, 2014) ou lente (>5 ans) (Jewett et al,
2002; Gilfillan et al.,, 2005; Fukuyama et
al, 2014). Par exemple, en janvier 2006,
dans le port de Gladstone, en Australie,
un petit déversement dhuile lourde a
provoqué des dépots dans les sédiments
adjacents (Melville et al, 2009). Méme
si une période de six mois a suffi pour
qu'une partie affectée de la communauté
des invertébrés soit de retour, une défo-
liation des mangroves a proximité était

encore trés visible. De nombreuses années
apres 'accident de I'Exxon Valdez, de fortes
concentrations de polluants dans les sédi-
ments et des effets sous-létaux chez les
poissons, les loutres de mer et les oiseaux
de rivage étaient encore mesurés (Peter-
son et al.,, 2003). Les effets sur les popu-
lations de divers niveaux trophiques ont
méme changé les interactions entre les
especes et, possiblement, affecté la dyna-
mique du réseau alimentaire (Peterson
et al., 2003). La récupération est généra-
lement graduelle, comme il a été observé
dans le cas du naufrage du Prestige, ou les
milieux intertidaux ont vu leur richesse
(nombre d’espéces) diminuée de prés du
tiers aprés deux ans (Castége et al., 2014).
Cependant, méme si, apres trois ans, la
richesse des communautés s'était rétablie,
certaines especes observées avant le nau-
frage demeuraient absentes. La récupéra-
tion des marais cotiers aprés un accident
pétrolier peut étre relativement rapide
ou trés lente, a l'échelle de décennies
(Hester et Mendelssohn, 2000). Plusieurs
travaux récents ont montré une récupé-
ration rapide de quelques mois des marais
a spartine de la Louisiane apres l'accident
de la plateforme Deepwater Horizon (Lin et
Mendelssohn, 2012; Silliman et al., 2012).
Les déversements massifs a la suite de la
guerre du Golfe en 1990 ont affecté forte-
ment et 4 long terme (> 15 ans) certaines
communautés d'invertébrés du golfe Per-
sique (Joydas et al,, 2012). /
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CONCLUSION

Les milieux aquatiques sont utilisés par
les populations humaines depuis des
millénaires. L'intensification des acti-
vités anthropiques sur ces milieux met
aujourd’hui beaucoup de pression sur les
écosystemes. L'exploration et l'exploita-
tion des hydrocarbures, résolument plus
tournées vers les zones marines de plus
en plus profondes, combinées a 'augmen-
tation de leur transit par voie maritime,
augmentent les risques de déversements
accidentels dans les habitats cotiers. Nous
avons décrit dans ce chapitre les multiples
éléments a considérer quant a la toxicité
des hydrocarbures en milieu cotier. Lors
d'un déversement, le comportement des
hydrocarbures change dans le temps. Leur
incorporation dans le milieu pélagique et
dans les sédiments reste complexe. Un
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éventuel déversement en milieux arctique
et subarctique en présence de glace chan-
gerait d’ailleurs profondément la dyna-
mique de dispersion et la vitesse de dégra-
dation, et rendrait extrémement difficile le
nettoyage (Arctic Monitoring and Assess-
ment Programme, 2010). Les méthodes de
nettoyage contribuent parfois a accentuer
la toxicité des hydrocarbures, notamment
par l'utilisation de dispersants chimiques,
qui accroit la fragmentation des goutte-
lettes et en augmente l'absorption chez
beaucoup d'organismes aquatiques. L'im-
pact des déversements accidentels sur les
écosystemes marins dépend fortement
de la quantité, du type d’hydrocarbures
libérés, des conditions météorologiques,
du moment et du type d’habitat affecté.
Les organismes de tous les réseaux tro-
phiques et les liens entre ceux-ci peuvent
en étre affectés : bactéries, phytoplancton,
zooplancton, benthos, poissons, oiseaux
et mammiferes marins. La durée des effets
est trés variable, mais, dans le cas des
déversements majeurs, comme celui de
I'Exxon Valdez, les effets sont restés per-
ceptibles pendant plus de deux décennies.

Les écosystemes marins sont régis par des
processus écologiques complexes. Si, pour
la plupart des déversements discutés dans
ce chapitre, les milieux se révelent rési-
lients, les impacts de ces déversements ne
peuvent étre prédits avec certitude, tant
il y a de variables qui en influencent la
portée. Bien que les connaissances scien-
tifiques sur la toxicité des hydrocarbures
en milieu controlé soient de plus en plus
détaillées, les études a ce sujet peinent a en
extrapoler les résultats sur les écosystemes
naturels. Davantage de connaissances
sont requises sur les effets sous-létaux, a
long terme et a I'échelle des biomes afin
de mieux préserver l'intégrité des écosys-
témes cotiers et des services écologiques
que ceux-ci procurent aux humains. /
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