
 

 

 
 
 

 
 
 
 

 
 
 

Mise en garde 
La bibliothèque du Cégep de l’Abitibi-Témiscamingue et de l’Université du Québec en 

Abitibi-Témiscamingue (UQAT) a obtenu l’autorisation de la personne autrice de ce 

document afin de diffuser, dans un but non lucratif, une copie de son œuvre dans 

Depositum, site d’archives numériques, gratuit et accessible à tous. L’autrice ou l’auteur 

conserve néanmoins ses droits de propriété intellectuelle, dont son droit d’auteur, sur cette 

œuvre.  

 

 

 

 

Warning 
The library of the Cégep de l’Abitibi-Témiscamingue and the Université du Québec en 

Abitibi-Témiscamingue (UQAT) obtained the permission of the author to use a copy of this 

document for nonprofit purposes in order to put it in the open archives Depositum, which is 

free and accessible to all. The author retains ownership of the copyright on this document.  



Université du Québec en Abitibi-Témiscamingue 

ÉVALUATION DE LA DYNAMIQUE SPATIOTEMPORELLE DES 
CARACTÉRISTIQUES D’HABITAT DE BYTHOTREPHES CEDESTROEMI DANS 

LE LAC TÉMISCAMINGUE  

Mémoire  
présenté 

comme exigence partielle 
de la maitrise en écologie et aménagement des écosystèmes forestiers 

Par 
William Vincent 

Mars 2026 

© William Vincent, 2026 



ii 

REMERCIEMENTS 

Ce projet de maitrise a assurément été le plus grand défi que j’ai eu à relever de toute 

ma vie. Heureusement, j’ai eu des gens qui ont su m’accompagner et me supporter 

de manière incroyable à différents moments de la réalisation de ce dernier.  

Premièrement, j’aimerais remercier tous les étudiants qui m’ont côtoyé lors de mes 

trois années au GREMA, à Amos. Sachez que votre compagnie, vos sourires ou les 

nombreuses discussions improvisées dans les corridors m’auront permis de continuer 

à avancer jour après jour.  

Je tiens aussi à remercier tous les partenaires du projet, l’Organisme de Bassin 

Versant du Témiscamingue, le ministère de l’Environnement, de la Lutte aux 

Changements Climatiques, de la Faune et des Parcs, le Groupe de Recherche 

Interuniversitaire en Limnologie, la SÉPAQ, le CREAT et la Fondation de la Faune du 

Québec. Merci aussi au CRSNG et au FRQNT de m’avoir chacun octroyé une bourse 

lors de la réalisation de ce projet. Un merci spécial au ministère de nous avoir permis 

d’emprunter votre embarcation pour plusieurs sorties de terrain. Sans cette 

embarcation, il aurait été impensable de braver les intempéries du lac 

Témiscamingue. Finalement, j’aimerais aussi remercier spécialement mon père, Marc 

Vincent, qui nous a permis d’emprunter son embarcation pour les deux dernières 

sessions d’échantillonnage. 

Un immense merci à tous les stagiaires ou étudiants de cycle supérieurs qui m’ont 

aidé à la réalisation de ce projet. Que ce soit en laboratoire ou encore sur le terrain, 

j’aurai toujours une immense reconnaissance pour le travail que nous avons fait 

ensemble. Ainsi, merci à Hengyi Bai, Ariane Barrette, Amélie Bergeron, Lehann 

Bouchard, Julianne Breton, Yagmur Cakir, Marilou Cournoyer, Benjamin Ferron, 

Marta Gabriele, Justin Gagnon, Javier Gimenez Castillo, Mylène Gosselin, Éléa 

Jaskolski, Liv Jessen, Jade Lessard, Julie Marchal, Chloé Tanguay, Antoine 

Villeneuve, Jérémie Mainville-Gamache, Chloé Tanguay, Marianne Roy, Maeva 

Mercure, Alexandre Plourde, Lilou Barascud, Emma Van Dunn et Pauline 

Teyssandier.  



iii 

J’aimerais aussi remercier plus spécialement deux étudiants et personnes formidables 

qui m’ont supporté de manière incroyable tout au long du projet.  

Premièrement, merci à Sam Lucy Behle, étudiante au doctorat dans le laboratoire 

d’écologie aquatique du GREMA et qui étudie la même espèce envahissante. Tu 

auras marqué mon parcours par ton support et ton personnalité bienveillante. Ton 

calme, ta résilience et ta persévérance m’auront à la fois motivé, mais aussi 

grandement aidé lors de moments plus difficiles. Tu m’as grandement aidé tant sur le 

terrain, lors des travaux de laboratoire ou encore lors des nombreuses présentations 

et rédactions. Je suis aussi grandement choyé d’avoir pu côtoyer une personne aussi 

allumée et profondément gentille et bienveillante. Reste la personne incroyable que 

tu es! 

Je tiens aussi à remercier spécialement mon ami d’enfance et collègue de bureau, 

Patrice Blaney. Je ne peux plus compter les fois où je t’ai posé des questions, qui ont 

parfois apaisée mes inquiétudes, parfois aidé grandement à avancer dans le projet. 

Ton aide et ton support irréprochable en seront jamais oublié. Au plaisir de reprendre 

une bière en écoutant un match de hockey prochainement à tes côtés.  

Merci aussi à mes deux codirecteurs de recherche, Miguel Montoro Girona et Shelley 

Arnott. Votre expérience dans le domaine de la recherche m’a grandement guidé et 

permis de réaliser ce projet. Pour Miguel plus spécifiquement, ta folie aura toujours 

mis un sourire dans mon visage! N’arrête jamais cette folie qui fait de toi la personne 

aussi engagée que tu es! 

Je veux aussi remercier mon directeur de recherche Guillaume Grosbois. Je me 

souviendrai toujours d’une fois où je suis entré dans ton bureau, légèrement paniqué 

et avec un million de questions et inquiétudes en tête. Nous étions au début du projet 

et je ne savais plus où donner de la tête. Malgré tout le travail qui t’attendais, tu as 

pris le temps de m’écouter et répondre à toutes mes interrogations. Je suis sorti du 

bureau environ 15 minutes plus tard, l’esprit libéré et capable de me remettre au 

travail. Malgré mes insécurités, tu as toujours eu pleinement confiance en mes 

capacités, ce qui, du même coup, m’a donnée la confiance nécessaire afin d’arriver 



iv 

au bout de cette maitrise. Je retiendrai tellement de leçon de vie, à la fois personnelle 

et professionnelle, qui me serviront jusqu’à la fin de mes jours. Ce projet de maitrise 

aura connu beaucoup de hauts et de bas, mais je savais qu’à tous moments, je 

pouvais toujours compter sur la présence d’un directeur incroyable.  

Je veux aussi remercier mes grands-parents, Jeannine Trépanier et Gabriel Bastien, 

qui ont accepté de nous louer le chalet ou la maison lors de mes sorties de terrain. De 

pouvoir compter sur votre aide et support, mais surtout, de savoir que je me sentirais 

toujours comme chez moi lors de mes sorties de terrain m’auront grandement 

supporté. 

Finalement, un merci tout spécial à mes parents. Maman, papa, vous ne pouvez 

même pas imaginer comment ce projet ne serait jamais arrivé à termes sans votre 

support et amour inconditionnel. Dans les moments joyeux, dans les moments tristes, 

dans les moments difficiles, je sais que je pouvais et pourrai toujours compter sur 

vous. Merci d’être qui vous êtes, merci d’être là! 



v 

DÉDICACE 

À tous ceux qui, comme moi, on la région à cœur. 



vi 

AVANT-PROPOS 

Ce document comprend un seul chapitre qui inclut tout le projet de recherche de 

maitrise.  Premièrement, on y retrouve une introduction et une revue de littérature 

complète concernant le cladocère épineux, l’espèce à l’étude dans le cadre de ce 

projet. La revue de littérature comprend l’essentiel des connaissances acquises sur 

cette espèce à la fois en Europe et en Amérique du Nord en incluant aussi son 

écologie, sa biologie, sa phénologie et les impacts qu’elle a sur les milieux envahis en 

Amérique du Nord. On retrouve ensuite la méthodologie, les résultats, une discussion 

ainsi qu’une conclusion. Finalement, la fin du document inclus un survol du projet 

incluant une conclusion générale, un retour sur les hypothèses et objectifs du projet, 

la pertinence de l’étude et des recommandations en lien avec les résultats du projet. 

Un article scientifique issu des résultats présentés dans ce mémoire sera par la suite 

soumis à un journal scientifique pour une future publication. L’étude a été 

conceptualisée par Guillaume Grosbois, Shelley Arnott, Miguel Montoro Girona et 

William Vincent et financé par la fondation de la faune du Québec, le ministère de 

l’Environnement, de la Lutte aux Changements Climatiques, de la Faune et des Parcs, 

le Conseil de Recherches en Sciences Naturelle et en Génie (CRSNG) et le Fonds de 

recherche du Québec – Nature et Technologies (FRQNT). Un remerciement spécial 

aussi au ministère de l’Environnement, la Lutte aux Changements Climatiques, de la 

Faune et des Parcs pour l’emprunt d’une embarcation nautique pour la majorité de la 

saison d’échantillonnage. 



vii 

RÉSUMÉ 

Le cladocère épineux (Bythotrephes cederstroemi) est une espèce exotique 
envahissante qui a colonisé un grand nombre de lacs en Amérique du Nord, et qui a 
été détecté en Abitibi-Témiscamingue, dans le lac Témiscamingue, en 2018. Son 
arrivée dans un lac cause de grandes pertes de biodiversité dans la communauté 
zooplanctonique et bouleverse le réseau trophique du milieu envahi. Représentant la 
frontière entre le Québec et l’Ontario, le lac Témiscamingue représente une porte 
d’entrée idéale pour Bythotrephes dans le reste de la région. Malgré cela, les 
caractéristiques physicochimiques, la communauté de zooplancton du lac ainsi que 
nos connaissances sur sa capacité d’invasion dans un lac aussi nordique y sont très 
limitées. L’objectif principal de ce projet de maitrise est de déterminer la variation 
spatiotemporelle des variables d’habitats, de ressources alimentaires et de 
compétitions qui pourraient influencer la population de Bythotrephes du lac 
Témiscamingue. Quinze sites ont été échantillonnés à trois reprises durant la saison 
d’eau libre 2022 afin d’analyser la variation spatiale. De ces quinze sites, cinq ont été 
échantillonnés sept fois supplémentaires dans la même année afin d’analyser la 
variation temporelle. Sur chaque site, des données physicochimiques tels que la 
profondeur de la zone photique, la concentration en nutriments (azote et phosphore), 
le pH et la concentration en oxygène dissous, la communauté de zooplancton ainsi 
que les compétiteurs de Bythotrephes ont été récoltés. Parmi 344 échantillons, 
seulement 4 individus de Bythotrephes ont été dénombrés. Des analyses en modèles 
générales mixtes nous ont permis de déterminer une variation importante de pH au 
courant de la saison, montrant un pH circumneutre au printemps puis des conditions 
beaucoup plus basiques dès le mois de juin. La profondeur de la zone photique a varié 
tant spatialement que temporellement, montrant un gradient de turbidité croissant du 
nord au sud très probablement dû aux apports du bassin versant du lac 
Témiscamingue, mais montrant surtout une profondeur de zone photique très peu 
profonde tout au long de la saison. L’abondance de la communauté de zooplancton, 
tant pour les ressources alimentaires que les compétiteurs, était très faible au 
printemps pour connaitre son maximum à la fin du mois d’août. Une faible abondance 
de ressources alimentaires au printemps, un pH élevé durant la majorité de la saison 
d’eau libre et une profondeur de zone photique très faible suggère que les conditions 
d’habitat du lac Témiscamingue ne sont pas favorables à Bythotrephes. Ces résultats 
nous permettent de mieux comprendre les paramètres qui peuvent limiter la capacité 
de Bythotrephes à envahir un lac en milieu boréal. Cependant, nous constatons aussi 
la capacité de Bythotrephes à survivre plusieurs années dans un tel milieu. Un suivi 
étroit de la situation reste donc nécessaire afin de limiter sa propagation dans les 
régions plus nordiques du Canada. 

Mots-clés : Bythotrephes, Espèce exotique envahissante, Qualité d’habitat, Réseau 
trophique, Variabilité spatiotemporelle. 

Keywords: Bythotrephes, Invasive alien species, Habitat quality, Food web, 
Spatiotemporal variability. 
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ABSTRACT 

The spiny waterflea (Bythotrephes cederstroemi) is an invasive alien species that has 
colonized a large number of lakes in North America and was detected in Abitibi-
Témiscamingue, in Lake Témiscamingue, in 2018. Its arrival in a lake causes 
significant losses in biodiversity in the zooplankton community and disrupts the food 
web of the invaded environment. Although Lake Témiscamingue represents an ideal 
gateway for Bythotrephes to the rest of the region by being the border between 
Quebec and Ontario, our knowledge of its ability to invade the lake, its 
physicochemical characteristics, and its zooplankton community are very limited. The 
main objective of this master's project is to determine the spatio-temporal variation in 
habitat, food resources, and competition variables that could influence the 
Bythotrephes population in Lake Témiscamingue. Fifteen sites were sampled three 
times during the 2022 open water season to analyze spatial variation. Of these fifteen 
sites, five were sampled seven additional times in that same year to analyze temporal 
variation. At each site, physicochemical data such as photic zone depth, nutrient 
concentration (nitrogen and phosphorus), pH and dissolved oxygen concentration, 
zooplankton community, and Bythotrephes competitors were collected. In 344 
samples, only four Bythotrephes individuals were identified. General mixed model 
analyses allowed us to determine a significant variation in pH during the season, 
showing a circumneutral pH in the spring and much more basic conditions starting in 
June. The depth of the photic zone varied both spatially and temporally, showing an 
increasing turbidity gradient from north to south, most likely due to inputs from the 
Lake Témiscamingue watershed, but above all showing a very shallow photic zone 
depth throughout the season. The abundance of the zooplankton community, both for 
food resources and competitors, was very low in the spring and peaked at the end of 
August. Low food abundance in the spring, high pH during most of the open water 
season, and a very shallow photic zone suggest that the habitat conditions in Lake 
Témiscamingue are unfavorable to Bythotrephes. These results give us a better 
understanding of the parameters that may limit Bythotrephes' ability to invade a lake 
in a boreal environment. However, we also note Bythotrephes' ability to survive in such 
an environment for several years. Close monitoring of the situation therefore remains 
necessary in order to limit its spread to more northern regions of Canada. 

Keywords: Bythotrephes, Invasive alien species, Habitat quality, Food web, 
Spatiotemporal variability. 
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INTRODUCTION 

Introduction. Les espèces exotiques envahissantes (EEE) font partie des plus 

grandes menaces pour la protection et la préservation de la biodiversité des 

écosystèmes mondiaux (Duenas et al., 2021; Sarat et al., 2015; Simberloff et al., 

2013). L’importation d’une espèce de son milieu d’origine vers un nouvel 

environnement peut entraîner des répercussions importantes qui bouleversent les 

réseaux trophiques d’un écosystème (Paolucci et al., 2013; Simberloff et al., 2013). 

Ces changements menacent le fonctionnement et la santé des écosystèmes, altèrent 

les services écosystémiques qu’ils fournissent, et peuvent ainsi affecter l’économie 

régionale et les sociétés humaines qui en dépendent (Berg et Garton, 1988; Pelletier 

et al., 2012; Pimentel et al., 2005). De plus, les changements climatiques actuels 

devraient aggraver les effets négatifs associés aux EEE (Girona, Aakala, et al., 2023; 

Kernan, 2015; Rahel et Olden, 2008). 

Les écosystèmes aquatiques font partie des écosystèmes les plus fortement affectés 

par l’introduction des EEE dans un nouveau milieu (Gallardo et al., 2016; Havel et al., 

2015). Il a été évalué que les EEE aquatiques, d’ici 2100, seront la cause principale 

de perte de biodiversité des lacs et la troisième cause de perte de biodiversité dans 

les rivières après la perte d’habitat et les changements climatiques (Sala et al., 2000; 

Thomaz et al., 2015). Les activités anthropiques, principalement en lien avec le 

transport routier, aquatique ou aérien, facilitent grandement les flux d’individus 

aquatiques d’un habitat vers un autre et représente le vecteur principal pour ces 

espèces (Muirhead et MacIsaac, 2005). Avec la mondialisation des échanges 

commerciaux, les marchandises livrées par voie maritime sont passées de 550 

millions de tonnes en 1950 à 5,5 milliards en 2002 (Frémont et Soppé, 2005), ce qui 

augmente considérablement le potentiel de propagation des EEE d’un milieu à un 

autre, parfois très distant l’un de l’autre (Luo et al., 2025; Zhang et al., 2024). Le 

relâchement de grandes quantités d’eau de ballasts provenant des paquebots est 

d’ailleurs reconnu comme la principale cause d’introduction d’espèces indésirables en 

milieu aquatique au Canada (Lan et Qiao, 2020; Ricciardi et MacIsaac, 2000). Une 

fois ces espèces transportées d’un continent à l’autre, une deuxième phase de 
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propagation peut s’effectuer à l’intérieur des terres et ainsi affecter les milieux 

lacustres continentaux. En effet, les activités humaines, tels que la pêche et les 

activités de plaisance en bateau, kayak ou paddleboard représente le principal vecteur 

des espèces exotiques aquatiques envahissantes (Kinsley et al., 2024; Morreale et 

al., 2023). Au Canada, un rapport sorti en 2019 rapporte que 174 espèces aquatiques 

sont listées dans le « Règlement sur les espèces aquatiques envahissantes » 

(Gouvernement du Canada, 2019; Pêches et Océans Canada, 2019). 

Le cladocère épineux (Bythotrephes cederstroemi, ci-après Bythotrephes) est une 

EEE originaire du nord de l’Eurasie faisant partie de la communauté zooplanctonique 

d’eau douce (Korovchinsky et Arnott, 2019) . Il a été détecté pour la première fois en 

Amérique du Nord dans les eaux du lac Ontario en 1982 (Donn Branstrator, 2016), 

puis s’est dispersé dans les lacs du sud de l’Ontario et du Nord des États-Unis. En 

2015, la présence de Bythotrephes a été détectée dans un total de 179 lacs au 

Canada, soit en Ontario et au Québec (Azan et al., 2015; Jansen et al., 2017). Au 

Québec, cette espèce envahissante a été détectée dans le lac Saint-François en 

2014, puis en Abitibi-Témiscamingue en 2018, dans le lac Témiscamingue (Figure 1), 

premier exemple de la présence de l’espèce dans la province (MFFP, 2019). Il a été 

démontré à de nombreuses reprises que Bythotrephes modifient de manière 

importante les réseaux trophiques et peut diminuer la biodiversité zooplanctonique 

des lacs dans lesquels il s’introduit (Barbiero et Tuchman, 2004; Strecker et Arnott, 

2008). Une fois installé, Bythotrephes s’alimente largement d’autres organismes 

zooplanctoniques présents dans les lacs et peut diminuer de manière importante la 

diversité spécifique des communautés zooplanctoniques (Kerfoot et al., 2016; 

Strecker et al., 2006). De plus, la compétition alimentaire que ce zooplancton apporte 

contre les poissons zooplanctivores peut réduire drastiquement leur croissance et 

affecte leur état de santé (Staples et al., 2017). Sa longue épine caudale lui permet 

de se défendre efficacement contre les juvéniles de l’année et les poissons 

zooplanctivores (Barnhisel, 1991). Une fois Bythotrephes établi dans un plan d’eau, il 

est impossible de le retirer, malgré le fait que certains événements aient montré que 
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Bythotrephes pouvait disparaître d’un milieu après son introduction (Branstrator et al., 

2006).  

Le lac Témiscamingue est une artère capitale de la région de l’Abitibi-Témiscamingue, 

que ce soit au niveau social, écologique, culturel, touristique et économique 

notamment pour les communautés autochtones régionales. Plus particulièrement, la 

pêche sportive amène des retombées économiques très importantes en Abitibi-

Témiscamingue, en créant entre autres 4,2 emplois pour 1000 habitants de la région 

(Sanscartier, 2014). La région se classe d’ailleurs troisième parmi les régions 

québécoises pour ce qui est des revenus fiscaux générés, du produit intérieur brut 

ainsi que des emplois générés par les pêcheurs (Sanscartier, 2014). Des 

changements importants dans les réseaux trophiques du lac Témiscamingue et des 

lacs avoisinants auraient des conséquences très néfastes pour la région, 

principalement au niveau écologique, touristique et économique. Depuis l’arrivée de 

Bythotrephes dans les plans d’eau du Québec, la majorité des actions ont été 

orientées vers des méthodes visant uniquement à déterminer la présence ou 

l’absence de l’espèce, ou encore de la prévention par les stations de lavage. Par 

conséquent, très peu de connaissances existent sur le potentiel d’établissement et de 

propagation des populations de Bythotrephes au Québec, notamment dans les lacs 

plus nordiques, à la frontière du biome boréal. Le lac Témiscamingue et ses alentours 

offrent des conditions propices à l’établissement de Bythotrephes, en raison d’une 

forte proximité entre d’importants écosystèmes aquatiques et des échanges 

anthropiques majeurs liés à la pêche et à la villégiature, des facteurs connus pour 

faciliter l’arrivée de l’espèce (Muirhead et MacIsaac, 2005; Wang et Jackson, 2011; 

Weisz et Yan, 2010). Pour limiter la propagation de Bythotrephes dans les régions où 

il s’introduit, il est essentiel de connaître la capacité des écosystèmes récemment 

envahis à soutenir ses populations, afin de déterminer s’ils agiront comme des 

plaques tournantes facilitant sa dispersion ou, au contraire, comme des barrières 

rendant plus faible son potentiel de propagation vers les régions plus nordiques. Ces 

nouvelles connaissances permettent ensuite d’identifier les zones et les périodes 
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critiques pour freiner sa propagation, ainsi que les ressources et mesures à mettre en 

place pour le combattre efficacement. 

 

Figure 1 
Lac Témiscamingue, en bleu, se situant sur la frontière entre le Québec et 
l’Ontario 

Bythotrephes en Eurasie. Bythotrephes est présent dans un grand nombre de 

régions telles que l’ouest de la Russie, le nord de l’Allemagne, la Pologne, les pays 

scandinaves, le Bélarus, les pays Baltes ainsi que certains lacs des Alpes (Ketelaars 

et Gille, 1994). Dans son habitat original, Bythotrephes est intégré dans le 

fonctionnement des communautés zooplanctoniques. En effet, celui-ci fait partie 

intégrante du réseau trophique d’environ 22% des lacs du nord de l’Europe comme le 

montre l’étude de Hessen et al. (2011) qui a analysé 1541 lacs norvégiens. De plus, 

il y occupe une place de prédateur essentiel à l’équilibre du réseau trophique et ne 

diminue pas la diversité spécifique des communautés zooplanctoniques de ces lacs 
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contrairement aux lacs nord-américains (Hessen et al., 2011; Horváth et al., 2017). 

De plus, sa grande taille fait de lui une proie importante dans la diète de plusieurs 

poissons, principalement de Coregonus spp. et des juvéniles de l’année chez 

plusieurs espèces (De Bernardi et Giussani, 1975; Hansen et al., 2020; Staples et al., 

2017). Sa population est ainsi contrôlée par ces prédateurs. 

On le retrouve particulièrement dans les lacs profonds, oligotrophes, pauvres en 

nutriments et où la profondeur de la zone photique est grande (Enz et al., 2001; 

Horváth et al., 2017; Weisz et Yan, 2010). Afin de repérer ses proies, Bythotrephes 

se sert de son gros œil qui se trouve au milieu de son corps. Ainsi, les lacs dont l’eau 

est particulièrement claire et où la zone photique est grande représente son habitat 

de prédilection (Pangle et Peacor, 2009). Le corps de Bythotrephes mesure entre un 

et deux centimètres de long, principalement composé par sa longue épine caudale 

(Annexe A). Cette épine caudale joue un rôle crucial dans sa défense face à ses 

prédateurs potentiels (Barnhisel, 1991). Une certaine plasticité phénotypique est 

observée à la fois sur la longueur de son corps ainsi que sur la longueur de son épine 

caudale (Burkhardt et Lehman, 1994; Pothoven et al., 2012). En effet, la longueur de 

sa défense peut varier en fonction de la pression de prédation ou le type de prédation 

qu’il subit (Miehls et al., 2012). Cette plasticité phénotypique pourrait permettre à 

Bythotrephes de mieux s’adapter aux nouveaux environnements et il est estimé que 

cette réponse face à la sélection naturelle contribue positivement à son grand potentiel 

de propagation en Amérique du Nord (Miehls et al., 2012). Bythotrephes peut aussi 

limiter les effets de la prédation en effectuant de la migration verticale. Il est connu 

que des gros organismes zooplanctoniques, tel que Bythotrephes, descendent plus 

profondément dans la colonne d’eau que les plus petits organismes zooplanctoniques 

pour se réfugier face aux prédateurs visuels dans les eaux plus sombres (Lampert, 

1993). Cependant, la stratification thermique peut limiter cette migration verticale de 

Bythotrephes qui reste principalement dans la partie supérieure de la colonne d’eau 

i.e. dans l’épilimnion (Grigorovich et al., 1998; Lehman et Cáceres, 1993; Nauwerck, 

1993). Sa faible migration verticale dans ce type de systèmes s’explique par le fait 

que Bythotrephes possède déjà une défense physique (épine caudale) et les coûts 
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d’une grande migration verticale seraient plus importants que les bénéfices (Straile et 

Hälbich, 2000). De plus, un de ses plus grands prédateurs habitant les eaux plus 

froides de l’hypolimnion, soit Coregonus artedii, joue un rôle important dans la 

limitation de la migration verticale de Bythotrephes (Young et Yan, 2008). 

Habitat. Les paramètres physico-chimiques peuvent influencer directement ou 

indirectement Bythotrephes. Par exemple, il est connu que la température ou la 

concentration en oxygène dissous peuvent affecter le métabolisme et l’abondance 

locale de cette EEE (Grigorovich et al., 1998; Sorensen et Branstrator, 2017). La 

température optimale pour la croissance de Bythotrephes serait d’environ 22oC (Kim 

et Yan, 2010). Dans une perspective de changement climatique, une légère 

augmentation de la température d’un milieu devrait augmenter la probabilité 

d’établissement de Bythotrephes dans un nouveau milieu (Wittmann et al., 2011), 

surtout dans les milieux situés à la limite nord de la distribution de Bythotrephes, où 

la température pourrait être un facteur limitant. À l’inverse, une trop grande 

augmentation de la température pourrait affecter négativement Bythotrephes, ce 

dernier subissant une réduction de sa survie à des températures au-dessus de 25oC 

(Kim et Yan, 2010; Yan et al., 2011). 

Un des paramètres les plus importants pour Bythotrephes est la pénétration de la 

lumière dans l’eau, variable qui influence grandement la composition, la dynamique et 

la productivité des communautés aquatiques (Ayala‐Borda et al., 2024; Interlandi et 

Kilham, 2001; Sørnes et Aksnes, 2006). Bythotrephes est un prédateur très efficace, 

celui-ci utilisant son œil afin de repérer ses proies et se nourrir. La pression de 

prédation qu’effectue Bythotrephes est positivement corrélée à l’intensité de la lumière 

du milieu (Pangle et Peacor, 2009), et ce, même si la prédation en absence de lumière 

est possible (Jokela et al., 2013; Muirhead et Sprules, 2003). Une intensité lumineuse 

inférieure à 10 µmol m-2 s-1 réduit considérablement sa distance de réaction ainsi que 

son taux d’alimentation (Muirhead et Sprules, 2003; Pangle et Peacor, 2009). Ainsi, la 

présence de refuges sans ou avec peu de lumière jouerait un rôle important afin de 

réduire la pression de prédation sur les proies de Bythotrephes (Jokela et al., 2013). 
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Les plans d’eau ayant une plus grande turbidité et un fond hétérogène seraient donc 

des habitats moins favorables pour Bythotrephes. 

Le pH influence également Bythotrephes et a souvent été considéré comme un bon 

prédicteur de son établissement. Certaines études s’étant penché sur l’impact du pH 

sur l’établissement de Bythotrephes dans des lacs européens ont constaté que cette 

espèce semble préférée des eaux légèrement acides ou circumneutres (Salazkin, 

1976). En effet, Bythotrephes tolère bien les eaux se situant entre 4 et 8 de pH 

(Grigorovich et al., 1998). Cependant, les raisons ou mécanismes derrière ces 

résultats sont encore aujourd’hui assez mal compris. Par contre, il a été mentionné 

que le pH est probablement associé à des paramètres géologiques, au type de lac ou 

encore au débit dans le milieu qui peuvent à leur tour affecter la présence de 

Bythotrephes (Potapov et al., 2011). 

La concentration en nutriments, principalement en phosphore et en azote, influence 

tout le réseau trophique d’un milieu aquatique. Dans une optique de processus « 

Bottom-up », une augmentation de la concentration en nutriments augmente 

l’abondance et la biomasse en phytoplancton, ce qui augmente les ressources 

alimentaires pour le zooplancton herbivore (Quinlan et al., 2021; Schindler, 1977). 

Tous les autres niveaux du réseau trophique se voient ainsi influencés et l’abondance 

et la biomasse des niveaux trophiques supérieurs augmentent (Bartrons et al., 2020; 

Downing et al., 1990). Le phosphore a notamment été identifié en tant que prédicteur 

des changements de densité de populations de Bythotrephes au courant d’une saison 

d’eau libre. Cependant, cette relation n’est pas linéaire : une concentration de 

phosphore trop élevée ou trop faible est associée à une diminution de l’abondance de 

Bythotrephes (Kelly et al., 2013). Une concentration en phosphore élevée peut en effet 

favoriser la croissance de cyanobactéries (Grosbois et al., 2024) qui sont moins 

nutritives pour le zooplancton herbivore que d’autres groupes algaux tels que les 

diatomées ou les cryptophytes (Grosbois et al., 2023; Grosbois et al., 2022). Ces 

algues phytoplanctoniques peuvent en effet synthétiser des molécules essentielles 

pour la croissance, la survie et la reproduction des consommateurs dont Bythotrephes 

(Grosbois et al., 2017; Schneider et al., 2017). Un excès de nutriments peut donc 
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modifier profondément la structure et le fonctionnement des réseaux trophiques 

aquatiques et ainsi limiter le développement des populations de Bythotrephes. 

Réseau trophique. Bythotrephes est un prédateur efficace qui se nourrit de grande 

quantité de zooplancton. En effet,  sa consommation moyenne a été estimée à 12,8 

proies par jour (Kim et Yan, 2010). Ses proies de prédilection sont des cladocères de 

petite taille, principalement les espèces du genre Daphnia, ou encore des copépodes 

au stade nauplii (Vanderploeg et al., 1993). De plus, les espèces se déplaçant plus 

lentement sont plus à risque d’être prédatées par Bythotrephes (Kim et Yan, 2010; 

Muirhead et Sprules, 2003). Au courant de la saison, l’alimentation de Bythotrephes 

change grandement. Par exemple, une étude de Dumitru et al. (2001) a montré que, 

du mois de juillet au mois d'août, la consommation de nauplii de calanoïdes passait 

de 38 à 14%. À l’inverse, pour la même période, la consommation de Daphnia galeata 

mendotae passait de 5 à 35% (Dumitru et al., 2001; Muirhead et Sprules, 2003). Il a 

été conclu que Bythotrephes était en mesure d’adapter sa diète en fonction de la 

densité de proies présentes dans son habitat. 

La présence de compétiteurs peut également affecter la distribution et l’utilisation des 

ressources des EEE (Piscart et al., 2011). Leptodora kindtii (ci-après Leptodora) 

représente un des compétiteurs le plus important de Bythotrephes. En effet, il a été 

montré qu’en Europe, malgré leurs distributions géographiques semblables, ces deux 

prédateurs ne coexistent que très rarement dans le même plan d’eau. Ceci est dû à 

une très grande pression de compétition entre les deux, et il est estimé que 

Bythotrephes soit l’organisme le plus compétitif et cause la disparition de Leptodora 

(Branstrator, 2005; Hessen et al., 2011). Ceci explique aussi pourquoi les populations 

de Leptodora ont diminué en Amérique du Nord dans les lacs envahis par 

Bythotrephes (Branstrator, 2005). Finalement, Mysis relicta (ci-après Mysis) est aussi 

en mesure de se nourrir de Bythotrephes, surtout dans les lacs ayant une grande 

densité de Bythotrephes (Nordin et al., 2008). Mysis agit donc à la fois comme 

prédateur, mais aussi comme compétiteurs directs de Bythotrephes, se nourrissant 

aussi de petits cladocères ou de copépodes au stade nauplii. Contrairement à 

Leptodora, l'abondance des populations de Mysis ne semble pas être influencée par 
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la présence et l'abondance de Bythotrephes (Foster, 2009). Mysis est moins affectée 

que Leptodora principalement puisque Bythotrephes occupe surtout l'épilimnion, alors 

que Mysis occupe le métalimnion et l'hypolimnion. Il a été conclu que la présence et 

l'abondance de Mysis dans une masse d'eau peut limiter l'établissement de 

Bythotrephes (Foster, 2009). Les larves de Chaoborus spp. sont aussi des espèces 

qui entrent en compétition avec Bythotrephes et sont souvent présents dans les lacs 

envahis par Bythotrephes en Amérique du Nord (Jokela et al., 2011; Wissel et al., 

2003). Plusieurs études ont d’ailleurs montré que ces espèces pouvaient cohabité 

dans le même milieu et qu’aucune corrélation existait entre leurs abondances (Foster, 

2009). Il a été suggéré que la différence entre leurs diètes ainsi que la grande variété 

de ressources alimentaires dont Chaoborus est capable de se nourrir pouvait 

expliquer ces résultats (Jokela et al., 2017; Pastorok, 1980; Swift et Fedorenko, 1975). 

Malgré sa longue épine caudale, certains poissons sont en mesure de se nourrir de 

Bythotrephes en Amérique du Nord. Dans le lac Harp, en Ontario, Coregonus artedii, 

un poisson planctivore, se nourrit principalement de Daphnia galeata mendotae et de 

Bythotrephes depuis son invasion dans le lac. D’autres espèces, comme Lepomis 

gibbosus et Perca flavescens, ont la capacité de retirer la défense de Bythotrephes, 

leur permettant ainsi de s’en nourrir efficacement (Kerfoot et al., 2011; LeDuc, 2012). 

Cependant, il a été montré que des juvéniles de l’année, souvent planctivores lors des 

premiers stades de leur vie, avaient de la difficulté à se nourrir de Bythotrephes 

(Kerfoot et al., 2011). Contrairement à ce que l’on peut observer en Europe, 

Bythotrephes est envahissant en Amérique du Nord et ses populations peuvent 

exploser rapidement. Ceci peut s’expliquer par le fait que les espèces d’Amérique du 

Nord n’ont pas côtoyé cette espèce et que certaines espèces ne reconnaissent pas la 

menace qu’elle représente (Pangle et al., 2007) De plus, sa longue épine caudale 

représente un grand défi pour les prédateurs indigènes (Barnhisel, 1991; Hansen et 

al., 2020). Certaines espèces ont été en mesure de s’adapter et se nourrir 

efficacement de Bythotrephes, mais seulement une fois que Bythotrephes est bien 

installé dans le milieu et que le réseau trophique du milieu a été modifié (LeDuc et al., 

2020). 
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Cycle de vie. Comme il se nourrit principalement de petits cladocères et de nauplii, 

Bythotrephes atteint sa plus forte densité après les pics de densité de ses proies, soit 

assez tard dans la saison, vers la fin de l’été. Si on observe une saison d’eau libre 

classique d’un lac situé près des Grands Lacs, il est possible d’observer une 

augmentation de la densité des copépodes, suivi des espèces cladocères puis de 

Bythotrephes (Kelly et al., 2013; Yan et Pawson, 1997). Ce dernier a la capacité 

d’effectuer deux types de reproduction : une reproduction sexuée et une reproduction 

asexuée (Figure 2). Lorsque les conditions d’habitat sont favorables, Bythotrephes 

effectue principalement une reproduction asexuée, ne nécessitant pas d’individus 

mâles dans la population (Brown et Branstrator, 2011). Ainsi, les individus mâles de 

Bythotrephes sont en général plutôt rares dans la population durant une majorité de 

la saison d’eau libre (Kelly et al., 2013). Cette stratégie de reproduction, 

communément connue sous le terme de « stratégie R », consiste à produire le plus 

grand nombre de jeunes possibles en un court laps de temps, tout en limitant 

l’allocation d’énergie des femelles à la reproduction (Straile et Hälbich, 2000). Ceci 

leur permet entre autres d’augmenter la densité de leur population alors que les 

conditions de vie sont bonnes (Straile et Hälbich, 2000). De plus, ce type de 

reproduction permet de limiter un possible effet Allee dans la population, problème 

que rencontre souvent les populations de Bythotrephes et qui influence sa capacité 

d’établissement en Amérique du Nord (Gertzen et al., 2011; Wittmann et al., 2011). 

Les individus produits par ce type de reproduction ne passent que par trois stades de 

développement (Annexe A) et ont une épine caudale bossée (Yurista, 1992).  

Les individus produits par parthénogénèse conservés dans un sac embryonnaire 

jusqu’à la rupture de ce dernier, ce qui permet leur relâchement dans l’eau (Yurista, 

1992). Ce type de reproduction est observé dans la population pendant la grande 

majorité de la saison d’eau libre. Lorsque les conditions de vie deviennent de moins 

en moins favorables, généralement dans la saison automnale, un changement vers 

une reproduction sexuée est observé (Straile et Hälbich, 2000; Yan et Pawson, 1997). 

Ce changement peut être causé par une diminution de l’abondance de proies 

préférentielles (Yan et Pawson, 1997), une augmentation trop élevée de la 
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température (Garton et al., 1993) ou encore une diminution de la température (Herzig, 

1985), ce dernier étant principalement observé en Europe. Les femelles produisent 

ainsi des mâles, ce qui leur permet de produire des œufs diapausés résistants. Ce 

type de reproduction, connue sous le nom de « stratégie K », limite la production de 

jeunes dans le but d’assurer la survie de ses œufs. Au début de l’hiver, tous les 

individus vivants de Bythotrephes meurent, ne laissant que les œufs de résistance 

durant la saison hivernale, en général au fond du lac. Ce sont ces œufs qui écloront 

lors du retour des conditions favorables, généralement à la fin du printemps suivant, 

et colonisent le plan d’eau (Yurista, 1992). Les individus produits à partir de ce type 

de reproduction passent par quatre stades de développement plutôt que trois. De plus, 

ils possèdent une épine caudale complètement droite (Annexe A). 

Au courant d’une saison d’eau libre, Bythotrephes a des changements au niveau de 

ses moments de hautes densités (Annexe C). En effet, il a été montré que ces 

populations connaissent une augmentation entre la mi-juillet et la mi-août avant de 

connaître une diminution, puis une seconde augmentation qui peut survenir durant les 

mois de septembre ou d’octobre (Cavaletto et al., 2010; Kelly et al., 2013; Young et 

al., 2011). Plusieurs hypothèses ont été émises quant à savoir le processus qui cause 

une chute de sa population au milieu de la saison d’eau libre. Certains ont mentionné 

une augmentation de la pression de prédation (Cavaletto et al., 2010), d’autres une 

diminution des ressources alimentaires (Brown et al., 2012) et même des 

changements mi-saisonniers au niveau de la zone photique (Kelly et al., 2013). 

La densité de Bythotrephes dépend de plusieurs facteurs à la fois biotiques et 

abiotiques. Il a été démontré qu’un des facteurs les plus influents pour sa densité 

serait l’abondance de proies préférentielles dans le lac (Yan et Pawson, 1997; Young 

et al., 2011). Les années de plus grande densité de Bythotrephes étant aussi les 

années où la densité de proies dépassait 6000 ind/m3 selon une étude dans le lac 

Simcoe dans le sud de l’Ontario (Kelly et al., 2013). Cette même étude a aussi 

déterminé que l’abondance de prédateurs et que la température de l’épilimnion 

jouaient un rôle important pour prédire efficacement l’abondance de Bythotrephes. 

Une autre étude a aussi prouvé l’importance de l’abondance de proies, mais a aussi 
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déterminé qu’une augmentation de la profondeur de la zone photique augmentait 

aussi sa densité (Young et al., 2011). De plus, une interaction entre la profondeur de 

la zone photique et la température de l’épilimnion peut contribuer à une augmentation 

de la densité de Bythotrephes (Yan et al., 2001; Yan et Pawson, 1997). En effet, un 

milieu à la fois chaud et sombre permettrait à Bythotrephes d’éviter ainsi la prédation, 

particulièrement face à Coregonus artedii. 
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Figure 2 
Cycle de vie de Daphnia magna, une espèce de Daphnie qui a un cycle de 
reproduction identique à Bythotrephes (Ebert, 2022) 

Potentiel de propagation. Bythotrephes s’est propagé au Canada et aux États-Unis 

depuis le début des années 1980 à partir du lac Ontario. Malgré une conscience 

grandissante et un grand nombre d’études à son sujet (Yan et al., 2011), cette espèce 

exotique envahissante continue de se disperser. La présence de chalets sur les 

rivages et les activités anthropiques sont les meilleurs prédicteurs de la présence de 

Bythotrephes des lacs du sud-centre de l’Ontario lorsque les variables humaines, 
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physiques et chimiques sont incluses dans un modèle de régression logistique (Weisz 

et Yan, 2010). Bythotrephes produit, lors d’une reproduction sexuée, des œufs 

diapausés résistants à la salinité, aux chaudes températures ainsi qu’à la dessiccation 

(Branstrator et al., 2013; Brown, 2008). Ses œufs peuvent se coller aux bateaux ou 

encore aux différents équipements nautiques et de pêche. Ainsi, une fois les œufs 

amenés vers un nouveau plan d’eau, ils peuvent éclore et coloniser ce nouveau milieu. 

Ce transfert de propagules d’un lac à un autre, grandement accéléré par les activités 

anthropiques, est le principal vecteur qui permet à Bythotrephes de se propager vers 

un nouveau milieu (Muirhead et MacIsaac, 2005; Weisz et Yan, 2010). Cependant, il 

a aussi été reconnu que la propagation par des voies hydrologiques, comme des 

rivières qui connectent des milieux, est possible, mais un vecteur beaucoup moins 

important que par les activités anthropiques (Argent et al., 2014; Kerfoot et al., 2011). 

Finalement, il a aussi été mentionné que l’établissement de Bythotrephes est plus 

probable dans les lacs de grande taille et possédant des poissons appréciés pour la 

pêche, tels que Sander vitreus, Esox lucius et Salvelinus fontinalis (Wang et Jackson, 

2011). Ces deux caractéristiques attirent en général plus de pêcheurs et de touristes, 

ce qui augmente le risque d’acheminer involontairement les œufs de Bythotrephes. 

Inversement, les lacs pauvres en poissons appréciés par les pêcheurs sportifs et 

ayant peu de perturbations humaines sont moins susceptibles d’être envahis par 

Bythotrephes. 

Impacts sur l’écosystème. L’introduction d’une EEE telle que Bythotrephes peut 

causer de nombreux problèmes pour l’habitat et les communautés indigènes d’un 

milieu. En effet, en étant un individu central du réseau trophique, Bythotrephes 

influence à la fois ses ressources alimentaires, ses compétiteurs et ses potentiels 

prédateurs (Bunnell et al., 2011; Pothoven et al., 2007). Puisqu’il s’agit d’un grand 

prédateur de zooplancton, certaines communautés indigènes des milieux envahis ont 

connu des changements importants au niveau de l’abondance et de la composition 

des communautés zooplanctoniques. Dans le lac Huron, une étude de Bunnell et al. 

(2011) a montré que Bythotrephes était le plus grand planctivore du lac, en mangeant 

jusqu’à 78% de la biomasse zooplanctonique consommée et que cette consommation 
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dépassait la production de zooplancton entre les mois de juillet et octobre (Bunnell et 

al., 2011; Dumitru et al., 2001). Ils ont aussi constaté que la consommation de 

zooplancton par les poissons planctivores était négligeable par rapport à la 

consommation effectuée à la fois par Bythotrephes et Mysis relicta. Une autre étude 

a montré que Bythotrephes consommait de 1,5 à 5 fois plus de Daphnia pulicaria que 

le faisait Perca flavescens, un poisson planctivore suspecté de causer une diminution 

importante de la population de D. pulicaria (Hoffman et al., 2001). 

Cette grande consommation de zooplancton par Bythotrephes amène ainsi certaines 

espèces indigènes à subir une trop grande pression de prédation. Dans le lac 

Michigan, Bythotrephes s’est établi durant l’été 1986. Seulement un an après son 

établissement, des résultats ont montré que des espèces comme Daphnia retrocurva 

et Daphnia pulicaria ont connu des réductions dramatiques de leurs populations 

(Lehman, 1991). De plus, cette même étude a montré que les populations qui 

subissent une grande pression de prédation ont connu une augmentation de leur taille. 

En effet, le zooplancton planctivore se nourrit en général de plus petits zooplancton, 

comparativement aux poissons, confirmant ainsi que la prédation subit par les 

populations de D. retrocurva et D. pulicaria provient d’un zooplancton et non d’un 

poisson zooplanctivore. En plus de réduire l’abondance de certaines espèces, 

Bythotrephes est aussi reconnu pour diminuer grandement la richesse spécifique des 

communautés de zooplancton. Il a d’ailleurs été montré que Bythotrephes avait mené 

à une réduction de la richesse spécifique de 17% de la communauté de zooplancton 

du lac Harp en Ontario, et ce, plusieurs années après son introduction (Dumitru et al., 

2001; Yan et al., 2002). L’introduction de Bythotrephes dans un nouveau milieu peut 

donc amener des conséquences sur la communauté zooplanctonique du milieu 

envahi à la fois rapidement après son introduction, mais que ces conséquences 

persistent aussi à long terme. 

En plus de causer des problèmes pour les communautés zooplanctoniques, 

Bythotrephes a souvent été associé à des pertes écologiques pour les communautés 

supérieures du réseau trophique. En effet, sa grande pression de compétition 

associée à sa défense efficace rend les communautés de petits poissons planctivores 
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vulnérables. En 2017, il a été montré que les juvéniles de l’année de Perca flavescens 

étaient 10% plus court et avaient une biomasse 25% inférieure dans un lac envahi par 

Bythotrephes comparativement à un lac non-envahi (Staples et al., 2017). Une autre 

étude a montré que la croissance des juvéniles de l’année de Sander vitreus étaient 

12% plus petite après l’invasion de Bythotrephes (Hansen et al., 2020). De telles 

réductions de la croissance des juvéniles de l’année peut mener à une augmentation 

des décès de ces jeunes poissons lors de leur premier hiver (Hansen et al., 2020; 

Naidoo et Glassom, 2019). De plus, ceci peut mener à des changements importants 

sur tout le réseau trophique via une cascade trophique en réduisant le transfert 

énergétique dans le réseau (Staples et al., 2017; Winder et Jassby, 2011), même si 

certaines études ont montré des résultats plus mitigés sur le sujet (Strecker et Arnott, 

2008). 

Lac Témiscamingue. Bythotrephes a été identifié dans le lac Témiscamingue en 

2018 grâce au réseau de détection hâtive des espèces exotiques envahissantes du 

Ministère des Forêts, de la Faune et des Parcs (MFFP) (Morissette et Vachon, 2021). 

Au moment de sa détection, la densité moyenne de Bythotrephes se situait à 0,28/m3, 

mais aucun inventaire n’a été effectué depuis pour connaître le développement de sa 

population. Il est connu que le lac Témiscamingue possède une eau turbide et que 

cette turbidité suit un gradient nord-sud, causé par des affluents sur fond argileux au 

nord et des affluents sur fond rocheux vers le sud du lac (Zettler et Carter, 1986). La 

profondeur de Secchi passe de 1,0m à 2,4m et la turbidité de l’eau de 11.6 NTU à 3.9 

NTU en suivant ce gradient nord-sud (Zettler et Carter, 1986). Il possède une 

conductivité se situant entre 40 et 88 µS·cm-1 et un pH entre 6.8 et 7.7. En 1986, Mysis 

relicta et Leptodora kindtii étaient les deux plus grosses espèces zooplanctoniques 

présentes dans le lac (Annexe B). Le lac Témiscamingue contient plus d’une 

quarantaine d’espèces de poissons mais seulement une proportion de ceux-ci sont 

planctivores à un certain stade de leur vie (Blaney et al., 2025). On peut notamment y 

retrouver Sander vitreus, Perca flavescens, Osmerus mordax et plusieurs espèces du 

genre Coregonus sp. (Zettler et Carter, 1986). 
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Le lac Témiscamingue est un lac qui n’a pas été étudié depuis un grand nombre 

d’années, entre autres au niveau de la composition de sa communauté 

zooplanctonique. Il s’agit d’un lac primordial pour la région car il représente une « 

porte d’entrée » vers tous les autres plans d’eau de la région de l’Abitibi-

Témiscamingue étant connecté à un des axes aquatiques majeurs de la région, la 

rivière des Outaouais. De plus, la capacité de Bythotrephes de se propager de plus 

en plus vers le nord du Canada est encore assez mal connue. Même si plusieurs 

études ont porté sur les variations saisonnières et spatiales de la densité de 

Bythotrephes, les variables influençant la dynamique spatio-temporelle de 

Bythotrephes varient d’un lac à l’autre (Berg et Garton, 1988; Kelly et al., 2013; Yan 

et Pawson, 1997; Young et al., 2011). Le lac Témiscamingue est un plan d'eau clé 

pour l'étude de la propagation des espèces aquatiques exotiques envahissantes dans 

le biome boréal, en raison à la fois de sa forte connectivité avec le vaste réseau 

aquatique régional et de son utilisation intensive pour des activités humaines telles 

que la navigation de plaisance et la pêche. Or, la connectivité hydrologique et 

l’utilisation des milieux aquatiques à des fins récréatives figurent parmi les principaux 

facteurs de modification des communautés biologiques aquatiques (Barrette et al., 

2026; Blackburn‐Desbiens et al., 2023). Dans ce contexte, le lac Témiscamingue 

pourrait jouer un rôle central dans la propagation vers le nord de Bythotrephes au sein 

de la région boréale canadienne, une dynamique qui demeure à ce jour largement 

méconnue. 
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1. LA POPULATION DE BYTHOTREPHES DANS LE LAC TÉMISCAMINGUE 

1.1 Objectifs et hypothèses 

L'objectif de cette étude est de déterminer la variabilité spatio-temporelle des variables 

de l'habitat de Bythotrephes regroupées en trois catégories : i) physico-chimie, ii) 

communautés de proies et iii) compétiteurs. Nous nous attendons à ce que toutes les 

variables physico-chimiques présentent une forte variabilité spatiale et temporelle (à 

l’intérieur d’une même année) dans le lac en raison de la grande taille et de la 

profondeur du lac Témiscamingue. Nous nous attendons, par exemple, à ce que la 

zone photique suive un gradient nord-sud en raison de l’hétérogénéité de la géologie 

environnante (Zettler et Carter, 1986). Nous nous attendons également à détecter une 

variabilité spatiale et temporelle à l'intérieur du lac des communautés de proies et de 

compétiteurs se traduisant par les cycles habituels de populations déjà observer dans 

la plupart des lacs (Bellier et al., 2022; Ma et al., 2019; Taylor et al., 1987). Enfin, nous 

nous attendons à ce que la zone photique détermine la variabilité spatiale des 

communautés de proies et de compétiteurs potentiels, tandis que la température 

déterminera leur variabilité temporelle et, par conséquent, influencera la capacité 

invasive de Bythotrephes dans le lac Témiscamingue. Cette étude fournira des 

connaissances essentielles sur les conditions de l'habitat de Bythotrephes dans un 

écosystème clé de l'est du Canada, et permettra ainsi de mieux comprendre sa 

capacité à se propager dans le paysage boréal.  
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1.2 Méthodologie 

1.2.1  Aire d'étude 

Cette étude est menée sur le lac Témiscamingue, un mot algonquin qui signifie « lac 

profond », qui marque la frontière entre les provinces du Québec et de l'Ontario et qui 

est situé à une altitude de 180 mètres (47° 10' 01« N ; 79° 26' 04« O). Le lac 

Témiscamingue, un élargissement de la rivière des Outaouais, est l'un des principaux 

affluents du fleuve Saint-Laurent, qui s'étend sur plus de 1 100 kilomètres 

(Gouvernement du Québec, 2012). Le lac Témiscamingue a une superficie de 304 

km2, une largeur maximale de 9 kilomètres et une longueur de 108 kilomètres (Bray, 

2014). La profondeur maximale du lac est de 216 mètres, avec une profondeur 

moyenne de 122 mètres. Il s'agit d'un lac de type vallée de rift, ce qui explique sa 

forme allongée et sa grande profondeur (Lovell et Caine, 1970). Pendant plusieurs 

décennies, le lac a été utilisé pour le flottage du bois, qui a pris fin en 1976. Il revêt 

une grande importance pour de nombreuses communautés autochtones locales et a 

été un poumon économique pendant plus d'un siècle. Aujourd'hui, il est principalement 

utilisé par les résidents et les touristes pour des activités sportives telles que la pêche 

et la navigation de plaisance. Plusieurs attractions touristiques sont situées le long du 

lac, notamment des restaurants, des terrains de golf, des glissades d’eau et de 

nombreuses plages publiques et privées. Le lac abrite une grande variété d'espèces 

de poissons connus pour être zooplanctivores, tels que Osmerus mordax, Coregonus 

artedii, C. nigripinnis, C. zenithicus, Sander vitreus, Salvelinus namaycush et Perca 

flavescens (Zettler et Carter, 1986). 

Le bassin versant du lac Témiscamingue couvre une superficie de 35 000 km2, et ce, 

uniquement dans la partie québécoise de son territoire ((OBVT), 2013). Son bassin 

versant total serait estimé à 46 100 km2. La partie nord de ce bassin versant est située 

dans la zone boréale (sous-domaine bioclimatique bouleau blanc-épinette), tandis que 

la partie sud est située dans la zone tempérée nordique. Plus précisément, le lac 

Témiscamingue est situé à la frontière entre le sous-domaine bioclimatique du 

bouleau jaune-sapin et le sous-domaine bioclimatique du bouleau jaune-érable. Le 

bassin versant du lac Témiscamingue et ses rives abritent plusieurs villes, villages et 

chalets. Cependant, la densité de population de son bassin versant reste très faible, 



20 
 

avec environ 1 habitant/km2 ((OBVT), 2013). Les terres riches qui entourent le lac 

Témiscamingue sont également utilisées pour des activités agricoles depuis environ 

100 ans, tandis que le reste de son territoire est principalement occupé par des zones 

forestières.  

1.2.2 Dispositif expérimental et plan d’échantillonnage 
Pour étudier la dynamique spatiale de Bythotrephes, quinze sites (Figure 3) ont été 

échantillonnés à trois reprises le 22 juin, 23 août et 28 septembre 2022, qui 

correspondent à des moments clés du cycle de vie de Bythotrephes, c'est-à-dire 

avant, pendant et après son pic de densité prévu (échantillonnage spatial, Tableau 1). 

Cependant, ces dates prévues étaient basées sur des études menées dans des 

environnements tempérés et peuvent donc être décalées dans le temps (Kelly et al., 

2013; Yan et Pawson, 1997). Par conséquent, afin de couvrir une période plus longue 

et de s'assurer que la dynamique saisonnière de l'espèce était bien prise en compte, 

cinq sites ont été sélectionnés parmi ces 15 sites et échantillonnés dix fois pendant la 

saison sans glace, de mai à octobre (échantillonnage saisonnier). Ces 5 sites ont été 

sélectionnés afin de limiter les déplacements, tout en couvrant une portion importante 

du lac.  
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Tableau 1 
Sites échantillonnés lors des travaux de terrain de 2022 

 

Site Latitude Longitude Profondeur (m) Échantillonnage  

pt1 47.5044 -79.54887 12 Spatial 

pt2 47.46583 -79.57631 23 Spatial 

pt3 47.3993 -79.58702 83 Spatial et saisonnier 

pt4 47.40732 -79.48982 5 Spatial et saisonnier 

pt5 47.26728 -79.45299 30 Spatial et saisonnier 

pt6 47.31904 -79.47095 21 Spatial et saisonnier 

pt7 47.495034 -79.653847 32 Spatial 

pt8 47.437797 -79.594656 70 Spatial 

pt9 47.354129 -79.50475 32 Spatial 

pt10 47.28478 -79.447098 32 Spatial 

pt11 47.225978 -79.434248 122 Spatial 

pt12 47.242262 -79.421966 12 Spatial 

pt13 47.1707 -79.429944 61 Spatial 

pt14 47.195903 -79.417771 32 Spatial 

ptprof 47.36256 -79.54427 146 Spatial et saisonnier 
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Figure 3 
Lac Témiscamingue et sites d'échantillonnage sélectionnés représentés par 
des points rouges et jaunes. Les cinq points rouges représentent les sites 
échantillonnés pour l'échantillonnage saisonnier, alors que les points jaunes 
et rouges représentent les 15 sites de l’échantillonnage spatial. 

Les échantillonnages ont été espacés d'au moins deux semaines (Tableau 2). 

L'objectif de l’échantillonnage spatial est d'identifier les habitats potentiellement 

critiques présentant des densités élevées de Bythotrephes dans le lac 
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Témiscamingue, tandis que l'échantillonnage saisonnier vise à déterminer les 

variations temporelles de la densité de population de Bythotrephes et les paramètres 

qui influencent son habitat. Tous les sites ont été sélectionnés en fonction de divers 

paramètres tels que la profondeur du site et la proximité d'un affluent, en veillant à 

respecter une distance minimale de 2 kilomètres entre chaque site. Cela nous a 

permis d'obtenir une distribution uniforme de nos échantillonnages dans le lac 

Témiscamingue et ainsi d'obtenir des données représentatives du lac. 

Tableau 2 
Dates d’échantillonnages et nombres de sites échantillonnés sur le lac 
Témiscamingue dans le cadre du projet 

Date 
d’échantillonnage 

19 mai 
2022 

9 juin 
2022 

22 juin 2022 6 juillet 2022 22 juillet 
2022 

Nombre de sites 
échantillonnés 

5 5 15 5 5 

Date 
d’échantillonnage 

11 août 
2022 

23 août 
2022 

8 septembre 
2022 

29 septembre 
2022 

28 octobre 
2022 

Nombre de sites 
échantillonnés 

5 15 5 15 5 

1.2.3 Collectes d’échantillons et analyses au laboratoire 
L'habitat potentiel de Bythotrephes a été évalué en mesurant plusieurs variables 

physiques et chimiques de l'eau qui pourraient influencer sa biologie et sa phénologie. 

La profondeur de la zone photique a été calculée à l'aide d'une sonde qui mesure la 

pénétration du rayonnement photosynthétiquement actif dans l'eau (LI-1500, LiCor, 

Lincoln, États-Unis). La transparence de l'eau a également été mesurée à l'aide d'un 

disque de Secchi. Les variables physico-chimiques telles que le pH, la température 

(°C), la saturation en oxygène dissous (%) et la concentration (mg/L), ainsi que la 

conductivité spécifique (μS·cm–1) ont été obtenues à l'aide d'une sonde 

multiparamétrique (RBR Concerto, Ottawa, Canada) en profilant chaque site jusqu'à 

une profondeur de 30 mètres. Cette profondeur nous permet de couvrir toute la zone 
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photique, et donc la zone préférée de Bythotrephes, tout en couvrant également sa 

zone de migration verticale (Grigorovich et al., 1998; Kelly et al., 2013).  

Un échantillon d'eau intégré de 0 à 10 mètres de profondeur (0,5, 1, 2, 4, 6, 8 et 10 

mètres) a été prélevé à chaque site à l'aide d'une bouteille d'échantillonnage Ruttner 

afin de déterminer la concentration en chlorophylle a, un indicateur de la biomasse 

algale. Chaque échantillon d'eau a été répliqué trois fois et filtré à l'aide d'un filtre en 

fibre de verre (0,7 μm, Fisherbrand™) dans les 72 heures suivant le prélèvement à 4 

°C. Les échantillons ont ensuite été conservés à -80 °C et analysés. Ces analyses de 

la chlorophylle ont été réalisées dans le laboratoire d'écologie aquatique du campus 

d'Amos de l'UQAT, selon la méthode de (Grosbois et al., 2020). L'échantillon intégré 

a été divisé en flacons prélavés à l'HCl à 10 % afin de mesurer la concentration en 

nutriments, c'est-à-dire le phosphore et l'azote total, pour tous les échantillons. Les 

échantillons d'azote ont été analysés à l'aide d'un analyseur à flux continu (OI 

Analytical Flow Solution 3100 ©) utilisant une méthode de digestion alcaline au 

persulfate, couplée à un réacteur au cadmium, selon un protocole standard (Patton et 

Kryskalla, 2003). Les échantillons ont été analysés au laboratoire d'analyse du GRIL-

Université du Québec à Montréal (UQAM). Les échantillons de phosphore ont été 

analysés selon un protocole standard (Wetzel et Likens, 2000) au laboratoire 

d'analyse du GRIL-Université du Québec à Montréal (UQAM). 

L'échantillonnage du zooplancton a été réalisé afin d'identifier la composition et 

l'abondance des espèces de zooplancton présentes dans le lac Témiscamingue. Deux 

types d’échantillonnages ont eu lieu à tous les sites et toutes les visites (spatial et 

temporel). En premier lieu, la communauté zooplanctonique a été échantillonnée à 

l'aide d'un filet à zooplancton de 30 cm de diamètre et d'un maillage de 50 µm. Deux 

réplicas par site ont été effectués. En deuxième lieu, afin d’évaluer l'abondance de 

Bythotrephes ainsi que l'abondance et la composition de ses compétiteurs, un filet de 

50 cm de diamètre et d'un maillage de 350 µm a été utilisé. Pour cet échantillonnage, 

trois réplicas par site ont été prélevés. Pour les deux types d'échantillonnage, les filets 

ont été descendus dans l'eau à une profondeur de 30 mètres, ou à la profondeur 

maximale du site, puis remontés verticalement à la surface à une vitesse constante. 
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Ces échantillonnages et les deux types de filets (50 µm vs 350 µm) nous ont permis 

de cibler les ressources alimentaires disponibles (50 µm) ainsi que les compétiteurs 

et prédateurs potentiels (350 µm) de Bythotrephes. Les échantillons de zooplancton 

ont été conservés dans de l'éthanol à 70 %, puis analysés au laboratoire d'écologie 

aquatique de l'UQAT sur le campus d'Amos. À l'aide d'un microscope (Zeiss, 

Discovery V12), les individus collectés dans le filet à mailles de 50 µm ont été comptés 

et identifiés au niveau du genre et de l'espèce lorsque cela était possible, à l'aide d'une 

clé d'identification (Thorp et Rogers, 2014). Toutes les espèces de cladocères ont été 

identifiées au niveau de l'espèce, tandis que les copépodes ont été identifiés au niveau 

de l'espèce lorsque cela était possible, ou au niveau d'identification le plus élevé 

possible. Chaque combinaison de sites et de dates a fait l'objet de deux réplicas, et 

les échantillons ont été comptés jusqu'à un minimum de 400 individus identifiés en 

additionnant les deux réplicas. Lorsque nécessaire, les échantillons ont été séparés 

en sous-échantillons à l'aide d'un séparateur de zooplancton afin de limiter le nombre 

d'individus à identifier. Les échantillons prélevés à l'aide du filet à mailles de 350 µm 

ont été comptés à l'aide du même microscope. Pour ces échantillons, tous les 

individus zooplanctoniques considérés comme des concurrents ou des prédateurs de 

Bythotrephes ont été identifiés et comptés. Enfin, tous les individus Bythotrephes ont 

été identifiés et comptés dans tous les échantillons prélevés. 

1.3 Analyse statistique 

Toutes les données et les analyses statistiques ont été menées en utilisant la version 

4.2.2 de R via Rstudio (R Core Team 2024). Pour les analyses de la physicochimie 

de l’habitat de Bythotrephes, des analyses par modèle linéaire mixte ont été 

effectuées. Ceci inclut les analyses sur les données de profondeur de zone photique 

(m), de pH, de température (oC) et de concentration en oxygène dissous (mg/L). 

Lorsque les analyses étaient effectuées pour tester l’aspect temporel, l’effet fixe était 

la date alors que les sites étaient inclus comme effet aléatoire. L’inverse a été effectué 

lors des analyses pour tester l’effet spatial. Des tests post-hoc de Tukey ont finalement 

été effectués afin de déterminer quels sites ou dates étaient significativement 

différents les uns des autres. 
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Pour les analyses effectuées sur l’évaluation spatiotemporelle de la communauté 

zooplanctonique du lac Témiscamingue, des analyses par modèle linéaire mixte ont 

encore une fois été effectuées. Les mêmes manipulations d’effets fixes et aléatoires 

ont été inclus dans les modèles. Des transformations logarithmiques sur les variables 

réponses ont dû être effectuées afin de respecter les hypothèses de normalité et 

d’homoscédasticité des modèles. Dest tests post-hoc de Tukey ont finalement permis 

de déterminer quels sites ou dates étaient significativement différents les uns des 

autres. Pour toutes les analyses statistiques incluant les ressources alimentaires de 

Bythotrephes, les nauplii n’ont pas été inclus dans les modèles puisqu’il a été montré 

que Bythotrephes préfère généralement les proies de plus grande taille (Branstrator, 

2005; Kelly et al., 2013; Schulz et Yurista, 1998). Les ressources alimentaires 

considérées dans cette étude sont Daphnia spp. (mendotae et retrocurva), 

Diaphanosoma spp. (birgei et brachyurum) et Bosminidae sp. (longirostris). 

Des modèles linéaires généralisés mixtes ont été effectués afin de déterminer quelles 

variables influençaient l’abondance des compétiteurs de Bythotrephes dans le lac 

Témiscamingue, soit Leptodora, Mysis et Chaoborus sp. Des transformations 

logarithmiques sur la variable réponse des modèles ont dû être effectuées afin de 

répondre aux hypothèses du modèle. Des comparaisons avec AIC et AICc ont ensuite 

été effectuées afin de déterminer le meilleur modèle. Lorsque plusieurs modèles ayant 

une AICc inférieur à 2 étaient présents, tous ces modèles ont été considérées pour 

correctement évaluer les paramètres à inclure dans le modèle. Un modèle additif 

généralisé a été effectué pour déterminer les variables influençant l’abondance de 

ressources alimentaires de Bythotrephes puisqu’il était impossible de répondre aux 

hypothèses du modèle linéaire généralisé mixte. Une transformation log a aussi dû 

être appliqué afin de répondre aux hypothèses du modèle.  

Finalement une analyse de positionnement multidimensionnel non-métrique a été 

effectué sur toutes les données récoltées tant spatialement que temporellement.  
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1.4 Résultats 

1.4.1 Bythotrephes dans le lac Témiscamingue 

 Quatre individus adultes Bythotrephes ont été recensés parmi tous les échantillons 

récoltés lors de cette étude, soit une densité de 0.0087 ± 0.0043 ind/ m3. Au total, 229 

échantillons de communauté de compétiteurs (350µm) ainsi que 115 échantillons de 

communauté de ressources alimentaires (50µm) ont été récoltés et analysés sur une 

période de mai à octobre à 15 stations d’échantillonnage. Ces quatre individus ont été 

récoltés à quatre sites et dates différentes (Tableau 3) 

Tableau 3 
Abondances, sites et dates des individus de Bythotrephes récoltés 

Site Date Nombre 
d’individus 

récoltés 

Pt5 8 septembre 1 

Pt6 22 juillet 1 

Pt12 21 juin 1 

Pt13 28 septembre 1 

1.4.2 Caractérisation de la physicochimie de l’habitat 
Les valeurs moyennes, maximales, minimales et l’erreur-type de chaque paramètre 

récolté pour chaque échantillonnage lors de ce projet permettent de jeter un premier 

coup d’œil sur certaines caractéristiques importantes du lac (Tableau 4). 

Premièrement, on constate que la profondeur de la zone photique dans le lac 

Témiscamingue a une moyenne annuelle de 2.2 mètres. Aussi, on constate que la 

concentration en carbone organique dissous a une moyenne de 9.1 mg/L. Finalement, 

les valeurs de pH dans le lac Témiscamingue se situait en moyenne à 7.7 pour la 

saison d’eau libre. 
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Tableau 4 
Moyenne, minimum, maximum, erreur-type (SE) des variables physico-
chimiques du lac Témiscamingue pour toutes les dates et sites 
d’échantillonnages. La température, la concentration et saturation en oxygène 
dissous, le pH et la conductivité spécifique ont été calculées pour l’épilimnion 
lorsqu’il y avait stratification et les valeurs indiquées ont été obtenues via une 
moyenne par mètres de profondeur. En absence de stratification, la valeur 
moyenne d’un maximum de 30 mètres a été calculée. La concentration en 
phosphore total, azote totale et en chlorophylle α ont été pris via un 
échantillon intégré de la colonne d’eau de 0 à 10 mètres. La concentration en 
carbone organique dissous est une moyenne de quatre sites représentatifs (3, 
7, 10, 13) échantillonnés entre le 21 et 23 juin 2022. La valeur maximum et 
minimum ont été considérées dans le tableau. 

Variable Moyenne Minimum Maximum SE 

Température (oC) 16.6 5.0 23.2 0.5 

Phosphore total (µg/L) 22.4 13.4 42.8 0.7 

Azote total (ppm) 0.5 0.1 1.2 0.02 

Carbone organique 
dissous (mg/L) 

9.1 8.8 9.3 0.1 

Chlorophylle a (µg/L) 0.2 0.01 0.3 0.01 

Profondeur de zone 
photique (m) 

2.2 1.4 3.2 0.04 

Oxygène dissous (mg/L) 9.4 8.0 15.4 0.1 

Saturation en oxygène 
dissous (%) 

95.6 87.6 121.0 0.5 

pH 7.7 5.0 8.9 0.08 
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Conductivité spécifique 
(µS/cm) 

60.6 47.4 78.4 0.7 

La profondeur de la zone photique a varié significativement spatialement et 

temporellement (p < 0.05, Figure 4). Cette profondeur était à son minimum (1.6 ± 0.1 

m, minimum moyen pour la saison) le 19 mai 2022 et à son maximum (2.7 ± 0.5 m, 

maximum moyen pour la saison) le 6 juillet 2022 (t = 6.439, p < 0.0001). Une 

stabilisation de la profondeur de zone photique s’installe ensuite du mois de juillet au 

mois d’octobre alors qu’aucune différence significative n'a été détectée entre ces 

dates (Figure 4). 

La profondeur de zone photique la moins grande se trouvaient dans les sites 2 (2.0 ± 

0.4 m) et 7 (2.0 ± 0.3 m), qui sont parmi les sites les plus au nord du lac. À l’inverse, 

les sites ayant la plus grande profondeur de zone photique étaient les sites 13 (2.8 ± 

0.3 m) et 14 (2.7 ± 0.4m) qui sont les sites les plus au sud du lac. La profondeur de la 

zone photique semble être liée à la latitude même si notre modèle linéaire simple n’est 

pas significatif (t = -1.5, p = 0.14).  
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Figure 4 
Variation a) spatiale (n = 15 sites) et b) temporelle (n = 10 dates) de la moyenne 
et erreur-type de la profondeur de zone photique (< 1% de la lumière 
ambiante). Les points du graphique spatial sont classés en ordre décroissant 
en fonction de la latitude. Les lettres représentent les différences significatives 
(Tests post-hoc Tukey) entre les sites et dates. 

Le pH était faible le 19 mai 2022 (5.8 ± 0.6) et a augmenté significativement dès le 

début du mois de juin (t = -10.168, p < 0.0001, Figure 5). Il a augmenté graduellement 

tout au long de la saison, outre le 22 août 2022 qui connaît une diminution plutôt 

qu’une augmentation (7.4 ± 0.06). La valeur de pH était maximale à la toute fin de la 

saison, soit le 26 octobre 2022 (8.8 ± 0.1) et minimale le 19 mai 2022 (5.8 ± 0.6). 

La température et la concentration en oxygène dissous étaient négativement corrélés 

(r = -0.90, p < 0.0001). Pour les deux variables, seules des différences significatives 

ont été détectées temporellement (p < 0.05) et non spatialement (p > 0.05). Les 

valeurs de concentrations en oxygène dissous étaient maximales le 19 mai 2022 (12.1 

± 1.9 mg/L) et minimales le 21 juillet 2022 (8.4 ± 0.1 mg/L). Inversement, la 
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température était à son minimum le 19 mai 2022 (8.0 ± 2.5 oC) et son maximum le 22 

juillet 2022 (20.9 ± 0.9 oC). 

Figure 5 
Variations temporelles des valeurs de a) pH et b) température (oC) et 
concentration en oxygène dissous (mg/L) de l’épilimnion. Les lettres 
représentent les différences significatives (Tests post-hoc Tukey) entre les 
dates. Les lignes des boites à moustaches du graphique a) représente la 
médiane alors que les extrémités de la boite représentent les percentiles 25 et 
75. 

1.4.3 Évaluation spatiotemporelle de la communauté de zooplancton. 
L’abondance des ressources alimentaires est faible (< 500 ind/m3) pendant les mois 

de mai et de juin (Figure 6). Les abondances à la fin de la saison sont aussi faibles, 

soit pour les mois de septembre et octobre (< 1000 ind/m3). Une première 

augmentation est notée au début du mois de juillet, puis une diminution en début août, 

pour finalement avoir le pic d’abondance de ressources alimentaires le 22 août 2022 

(8969 ind/m3). Seul ce pic est statistiquement différent des dates des mois de mai, 
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juin, septembre et octobre (p < 0.05). Les populations de Daphnia spp. représentent 

la majorité des ressources alimentaires de la colonne d’eau lors de la première 

augmentation d’abondance pendant le mois de juillet. Bosminidae sp. domine lors de 

la fin du mois d'août, soit le moment de l’année avec la plus grande abondance de 

ressources alimentaires. L’abondance de Holopedium sp., qui n’est pas considéré 

comme une ressource alimentaire de Bythotrephes dans le cadre de cette étude, reste 

faible (< 150 ind/m3) tout au long de la saison. 

Figure 6 
Variations temporelles de l’abondance de a) ressources alimentaires totales de 
Bythotrephes dans le lac Témiscamingue et de b) l’abondance des ressources 
alimentaires par genres. Les ressources alimentaires comprennent Daphnia 
spp., Diaphanosoma spp. et Bosminidae sp. Les bandes semi-transparentes 
représentent l’erreur-type. Les lettres représentent les différences 
significatives entre les dates (Tests post-hoc Tukey).  
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L’abondance de Leptodora a varié temporellement (p < 0.05) mais pas spatialement 

(p > 0.16, Figure 7). Cependant les abondances des sites 1 et 4, qui sont les sites 

ayant la moins grande profondeur (5 et 12 mètres respectivement), étaient les plus 

élevées bien qu’avec une grande variabilité. L’abondance de Mysis a varié 

temporellement seulement entre le 21 juin 2022 et le 9 août 2022 (t = -3.82, p = 0.018) 

et n’a pas varié spatialement (p > 0.05). Chaoborus sp. a varié temporellement (p < 

0.05) mais pas spatialement (p > 0.05). Leptodora est de loin l’espèce qui domine la 

colonne d’eau en ayant d’importants pics de densité temporellement le 21 juin, 22 

juillet et 23 août. Mysis et Chaoborus sp. sont aussi présents dans la colonne d’eau 

durant la majorité de la saison. 

 

Figure 7 
Variations a) temporelles et b) spatiales de l’abondance de compétiteurs 
potentiels de Bythotrephes dans le lac Témiscamingue. Les bandes semi-
transparentes représentent l’erreur-type. 

Pour l’abondance en ressources alimentaires, un modèle additif généralisé a été 

effectué (Tableau 5). Le meilleur modèle additif généralisé incluait le phosphore et 
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l’azote total, le pH, la chlorophylle α ainsi que l’abondance de copépodes, Leptodora 

et Chaoborus sp. (t = 3.02, p = 0.0037). Parmi ceux-ci, l’abondance de copépodes (t 

= 6.77, p < 0.001) et l’abondance de Chaoborus sp. (t = 2.88, p = 0.006) étaient 

corrélés positivement avec l’abondance des ressources alimentaires alors que le 

phosphore total (t = -5.66, p = 4.01e-07) est corrélé négativement à leur abondance. 

Tableau 5 
Résultats des modèles linéaires mixtes généralisés expliquant l’abondance 
des ressources alimentaires de Bythotrephes en fonction des paramètres 
physicochimiques et de la communauté de zooplancton du lac 
Témiscamingue. Les ressources alimentaires comprenaient les familles 
Daphnia spp., Diaphanosoma spp. et Bosminidae sp. La significativité est 
considérée lorsque p < 0.05. 

 Estimate Std error t value p-value Significativité 

Intercept 8.6653 2.8698 3.020 0.00366 ** 

Phosphore total -0.1662 0.0293 -5.663 4.01e-07 *** 

Chaoborus sp. 0.4847 0.1686 2.875 0.00552 ** 

pH -0.4581 0.2908 -1.575 0.12025  

Azote total 1.6505 1.1191 1.475 0.14527  

Copépode 0.0071 0.0011 6.767 5.24e-09 *** 

Chlorophylle a 2.8557 2.3378 1.222 0.22645  

Leptodora sp. 0.0324 0.0201 1.614 0.11159   

L’abondance de Leptodora, était corrélée avec le pH, la température, l’abondance de 

Mysis et la profondeur de la zone photique (Z = 5.14, p < 0.0001,Tableau 6). La 

conductivité, la concentration en oxygène dissous et l’abondance de Daphnia sp. ont 

été retirées du modèle à cause de la présence de forte colinéarité avec d’autres 

paramètres. Ainsi, la température (Z = 5.92, p < 0.0001) et l’abondance de Mysis (Z = 
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2.51, p = 0.012) étaient corrélés positivement avec l’abondance de Leptodora, alors 

que la profondeur de zone photique (Z = 4.86, p < 0.0001) était corrélée négativement. 

Le pH était aussi négativement corrélé avec l’abondance de Leptodora mais pas 

significativement (Z = 1.81, p = 0.07). L’abondance de cladocères, l’abondance de 

copépodes, le phosphore et l’azote total, la concentration en chlorophylle a et 

l’abondance de Chaoborus sp. n’était pas corrélé à la variable réponse. 

Tableau 6 
Résultats des modèles linéaires mixtes généralisés de l’abondance de 
Leptodora en fonction des paramètres physicochimiques et de la communauté 
de zooplancton du lac Témiscamingue. La significativité est considérée 
lorsque p < 0.05. 

  Estimate Std error Z value p-value Significativité 

intercept 0.8989 0.1721 5.136 2.8e-07 *** 

pH -0.5521 0.3001 1.809 0.0705 . 

Température 1.4237 0.2365 5.922 < 2e-16 *** 

Mysis sp. -0.4487 0.1758 2.509 0.0121 * 

Zone 
photique 

-0.9393 0.1902 4.856 1.2e-06 *** 

Chaoborus 
sp. 

-0.1975 0.1811 1.072 0.2838  

Le meilleur modèle pour l’abondance de Mysis incluait l’abondance de Leptodora, le 

pH, la température ainsi que la profondeur de zone photique (Z = 3.24, p = 

0.001,Tableau 7). La température était corrélée positivement à l'abondance de Mysis 

(Z = 3.60, p = 3.17e-04) alors que l’abondance de Leptodora (Z = 4.07, p = 4.8e-05) et 

le pH (Z = 2.22, p = 0.026) étaient corrélés négativement. La profondeur de la zone 
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photique a eu un effet négatif non-significatif (Z = 1.93, p = 0.054). Tous les autres 

paramètres n’ont pas eu d’effets significatifs. 

Tableau 7 
Résultats des modèles linéaires mixtes généralisés de l’abondance de Mysis 
en fonction des paramètres physicochimiques et de la communauté de 
zooplancton du lac Témiscamingue. La significativité est considérée lorsque 
p < 0.05. 

 

Pour l’abondance de Chaoborus sp., le meilleur modèle (tableau 4) inclut uniquement 

l’abondance de Leptodora et la température (Z = -2.40, p = 0.016) et aucun autre 

modèle avait un AICc inférieur à 2 (Tableau 8). La température était corrélée 

positivement à l'abondance de Chaoborus sp. (Z = 5.94, p = 2.91e-09) alors que 

l’abondance de Leptodora était corrélée négativement (Z = -2.89, p = 0.0039). Tous 

les autres paramètres n’ont pas eu d’effets significatifs. 

  

 Estimate Std error Z value p-value Significativité 

Intercept -1.6124 0.4898 3.240 0.00119 ** 

Leptodora sp. -1.2713 0.3095 4.065 4.8e-05 *** 

pH -1.0121 0.4494 2.224 0.0262 * 

Température 1.2778 0.3494 3.601 3.17e-04 *** 

Zone photique -0.7907 0.4037 1.930 0.0536 . 

Chaoborus sp. -0.5011 0.4334 1.136 0.256  
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Tableau 8 
Résultats des modèles linéaires mixtes généralisés de l’abondance de 
Chaoborus sp. en fonction des paramètres physicochimiques et de la 
communauté de zooplancton du lac Témiscamingue. La significativité est 
considérée lorsque p < 0.05. 

  Estimate Std error Z value p-value Significativité 

Intercept -0.3812 0.1588 -2.400 0.0164 * 

Leptodora sp. -0.8740 0.3029 -2.866 0.0039 ** 

Température -0.8811 0.1484 5.937 2.91e-09 *** 

Une analyse multidimensionnelle non métrique illustre les variations des paramètres 

physicochimiques et de la communauté de zooplancton en fonction des dates et sites 

d’échantillonnages. Les dates d’échantillonnages du milieu de l’été (juillet et août) sont 

opposées aux dates de début et de fin de saison en termes de physico-chimie et de 

communautés de zooplancton (Figure 8). On constate aussi que les espèces de 

cladocère tels que Bosminidae sp., Diaphanosoma sp. et Daphnia spp., typiquement 

des ressources alimentaires de Bythotrephes, sont associées aux conditions de 

hautes températures, grandes profondeurs de zone photique, hautes valeurs de 

chlorophylle α et d’azote total. Inversement, Mysis et Chaoborus sp. sont plutôt reliés 

à la conductivité, phosphore total ainsi qu’à la concentration en oxygène dissous. 

Leptodora, quant à lui, est plutôt relié au pH. Les échantillonnages de milieu de saison 

présentent une plus faible variabilité que les échantillonnages de début et de fin de 

saison qui sont plus dispersés dans le graphique.  
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Figure 8 
Analyse multidimensionnelle non métrique représentant les paramètres 
physico-chimiques et les abondances de la communauté de ressources 
alimentaires et de compétiteurs en fonction des dates et des sites 
d’échantillonnages (stress = 0.13). 
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1.5 Discussion 

1.5.1 Bythotrephes dans le lac Témiscamingue 
Notre étude confirme que Bythotrephes est présent dans le lac Témiscamingue. 

Depuis sa détection en 2018 (Morissette et Vachon, 2021), l’identification d’individus 

en 2022 montre que l’espèce s’est effectivement installée dans ce milieu. Cependant, 

l’échantillonnage de haute résolution à la fois spatiale et temporelle durant toute la 

saison d’eau libre du lac et nos résultats montrent que, pour le moment, la population 

de Bythotrephes du lac Témiscamingue n’est pas en mesure de proliférer. Les quatre 

individus récoltés, i.e. 0.0087 ± 0.0043 ind/m3, en plus de 6 mois d’échantillonnage et 

d’un total de 344 échantillons observés en laboratoire montre que l’espèce est encore 

en latence. Plusieurs pistes expliquent les difficultés de Bythotrephes à s’installer et 

proliférer dans le lac Témiscamingue. 

1.5.2 Caractérisation de la physicochimie de l’habitat de Bythotrephes 
En premier lieu, on constate que la profondeur de la zone photique dans le lac 

Témiscamingue, et ce, durant toute la saison libre de glace, est très peu profonde. En 

effet, la profondeur la plus grande observée était de 2.7m au début du mois de juillet. 

Selon une étude comparant 166 lacs envahis et non-envahis dans le sud de l’Ontario, 

la profondeur du disque de Secchi était plus faible dans les lacs non-envahis que les 

lacs envahis (Weisz et Yan, 2010). De plus, les lacs envahis avaient une profondeur 

de disque de Secchi minimum de 2.6m alors que la profondeur du disque de Secchi 

la plus grande enregistrée dans le cadre de cette étude était de 1.5m. La profondeur 

de la zone photique du lac Témiscamingue peut donc mener à une diminution des 

capacités de chasse de Bythotrephes puisqu’il s’agit d’un chasseur visuel et que sa 

capacité de chasse est influencée par la lumière (Jokela et al., 2013; Muirhead et 

Sprules, 2003; Pangle et Peacor, 2009). Plusieurs études ont montré que les portions 

de lacs ayant la profondeur de zone photique les plus faibles étaient aussi les 

environnements ayant les plus faibles densités de Bythotrephes (Barbiero et 

Tuchman, 2004; Jansen et al., 2017). La profondeur de la zone photique du lac 

Témiscamingue serait donc un facteur limitant la capacité d’établissement et de 

prolifération de Bythotrephes. 
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La clarté du lac a montré un gradient spatial étant turbide au nord et plus clair au sud. 

Les affluents au nord du lac sont des rivières en provenance de milieu boréal sur sol 

argileux, principalement dominé par des champs agricoles et des forêts de conifères. 

À l’inverse, au sud du lac, on retrouve un sol plutôt rocheux et sableux et des forêts 

de milieu tempéré. Les affluents du sud du lac apportent donc une eau moins turbide 

qu’au nord, contenant moins de particules en suspension. On peut cependant 

remarquer une diminution franche de la profondeur de zone photique pour les sites 5 

et 10, qui ne trouve pourtant pas parmi les sites au nord du lac (Figure 4). Ceci 

s’explique probablement par un rétrécissement de la largeur du lac et une diminution 

importante de la profondeur du lac juste avant ces sites. En plus du gradient de 

turbidité principal nord-sud, une remontée de particules en suspension dû au courant 

ascendant de l’eau peut fortement augmenter la turbidité générale de l’eau à ces sites. 

Un autre paramètre pouvant influencer la présence et l’abondance de Bythotrephes 

est le pH. Les valeurs de pH moyen dans le lac Témiscamingue étaient supérieures à 

7.5 à l’exception du premier échantillonnage, au mois de mai où le pH moyen était de 

6.5. Ces valeurs de pH assez élevées durant les mois de juin à octobre serait 

probablement dû à la présence de roche calcaire dans le sol entourant le lac 

Témiscamingue et dans une partie de son bassin versant (OBVT), 2013 #152). Même 

si certaines études ont montré qu’un pH plus élevé est souvent un indicateur de 

bonnes conditions pour Bythotrephes (Potapov et al., 2011; Weisz et Yan, 2010), 

d’autres études ont montré qu’un pH trop élevé pouvait être limitant, Bythotrephes 

semblant préférer des pH inférieurs à 8 (Grigorovich et al., 1998). Certaines études 

comparant plusieurs lacs envahis et non-envahis par Bythotrephes ont montré que les 

valeurs de pH classiques pour les lacs envahis se situe habituellement autour de 6 à 

7.5 (Jokela et al., 2011). Une autre étude a aussi montré que parmi 344 lacs 

européens où Bythotrephes est indigène, aucun n’avait un pH supérieur à 8 (Hessen 

et al., 2011). Ainsi, l’eau du lac Témiscamingue pourrait être trop basique pour un 

développement optimal des populations de Bythotrephes.  

Les valeurs de température et de concentration en oxygène dissous, reflètent des 

conditions favorables à l’établissement de Bythotrephes. Il survit bien dans les 
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conditions de température assez froide allant jusqu’à 4oC (Grigorovich et al., 1998), 

même s’il préfère tout de même des températures plus chaudes, soit entre 10oC et 

24oC lors de certains moments de son cycle de vie, comme durant la reproduction 

(Garton et al., 1990; Kerfoot et al., 2011). Cependant, des températures supérieures 

à 24oC peuvent altérer la survie et la reproduction de Bythotrephes (Garton et al., 

1990; Manca et al., 2007; Yurista, 1999). Dans le lac Témiscamingue, les 

températures moyennes de l’épilimnion n’ont jamais dépassé 22oC et la température 

maximale observée dans le premier mètre de la colonne d’eau était de 23.2oC. On 

peut donc affirmer que les conditions de température seraient acceptables voire 

idéales pour Bythotrephes dans le lac Témiscamingue. 

La quantité d’oxygène dissous du lac Témiscamingue est également favorable à 

Bythotrephes puisqu’il tolère les milieux anoxiques (Sorensen et Branstrator, 2017). 

Les concentrations d’oxygène dissous les plus faibles enregistrées en 2022 dans les 

30 premiers mètres de la colonne d’eau étaient d’environ 8.5 mg/L. Ces conditions 

sont parfaitement acceptables pour Bythotrephes qui peut tolérer des conditions 

beaucoup plus anoxiques.  

Les valeurs de phosphore total, d’azote total, de profondeur de zone photique et de 

carbone organique dissous indiquent également que le niveau trophique du lac 

Témiscamingue est de mésotrophe à eutrophe selon le site et/ou la saison. Seules les 

valeurs de chlorophylle sont typiques d’un milieu oligotrophe. Sachant que les 

concentrations de chlorophylle sont maximales dans la zone photique d’un milieu 

aquatique, et que la zone photique du lac Témiscamingue est très peu profonde, il est 

probable que nous ayons sous-estimé sa concentration puisque nous avons effectué 

un échantillon intégré de l’eau jusqu’à une profondeur de 10 mètres. Considérant que 

Bythotrephes préfère généralement les milieux oligotrophes, et ce, autant en 

Amérique du Nord (Gartshore, 2022; Sorensen et Branstrator, 2017) qu’en Europe 

(Horváth et al., 2017; MacIsaac et al., 2000), il est encore une fois possible que les 

conditions d’habitat ne soient pas optimales pour cette espèce dans le lac 

Témiscamingue. 
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Il est aussi important de noter que le lac Témiscamingue représente un milieu très 

particulier. En effet, il s’agit en réalité d’un élargissement de la rivière des Outaouais, 

et donc, on y retrouve un certain courant. Sachant que Bythotrephes préfère les 

milieux lacustres aux milieux riverains, il est possible que cet aspect limite aussi sa 

capacité d’invasion dans le lac. Il a aussi été rapporté que le moment d’arrivée de 

l’espèce dans un nouveau milieu peut grandement déterminé la réussite ou l’échec de 

la prolifération de Bythotrephes dans ce nouveau milieu (Drake et al., 2006). Ainsi, il 

est possible que le moment de son arrivée puisse avoir un impact sur sa capacité 

d’établissement dans le lac Témiscamingue. 

1.5.3 Évaluation spatiotemporelle de la communauté de zooplancton 
Cette étude est la première depuis plus de 40 ans à caractériser la communauté de 

zooplancton du lac Témiscamingue. Nous avons pu déterminer que Daphnia 

mendotae et Daphnia retrocurva sont les deux espèces dominantes de la colonne 

d’eau lors des densités maximales de cladocères de début de saison lors du mois de 

juillet, alors que les Bosminidae dominent plutôt la fin de saison, à la fin du mois d’août, 

même si Diaphanosoma spp. et Daphnia spp. restent abondantes en fin de saison. 

Ces quatre espèces sont reconnues pour être de bonnes ressources alimentaires pour 

Bythotrephes (Bunnell et al., 2011; Schulz et Yurista, 1998) et elles seraient 

suffisamment abondantes pour soutenir une population (Kelly et al., 2013), 

principalement au mois de juillet et à la fin août. Cependant, on peut aussi noter que 

l’abondance des ressources alimentaires au mois de mai et de juin était très faible. 

Plusieurs études dans le passé ont montré l’importance d’une grande abondance de 

ressources alimentaires au printemps afin d’avoir une grande abondance de 

Bythotrephes plus tard dans l’année (Kelly et al., 2013; Young et al., 2011). Ainsi, les 

conditions printanières du lac Témiscamingue en 2022 n'étaient pas optimales pour 

la population de Bythotrephes. De plus, certaines études ont montré que la prédation 

de Bythotrephes sur le genre Daphnia pouvait être plus difficile en condition de 

noirceur (Jokela et al., 2013). Considérant que la profondeur de la zone photique du 

lac Témiscamingue est très peu profonde, et que Daphnia est le genre cladocère 

dominant de la colonne d’eau tout au long du mois de juillet, il se pourrait que le 

comportement de chasse de Bythotrephes soit largement altéré du mois de mai 
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jusqu’au milieu du mois d'août, soit la majorité de la saison de croissance et de 

reproduction de l’espèce.  

Leptodora était l’espèce dominante de compétiteur de Bythotrephes dans la colonne 

d’eau, et ce, tant spatialement que temporellement. Ce résultat est très révélateur 

puisqu’il est connu que Bythotrephes mène à une grande diminution de l’abondance 

de Leptodora lorsqu’il est présent dans un milieu (Cavaletto et al., 2010; Hessen et 

al., 2011; Weisz et Yan, 2011). Or, dans le lac Témiscamingue, il est encore très 

dominant, ce qui nous laisse croire que la population de Bythotrephes du lac 

Témiscamingue ne s’est pas encore développée et qu’elle n’a pas eu d’impacts 

majeurs sur le lac. 

Les modèles nous ont montré que les abondances de Leptodora et Mysis étaient 

corrélées positivement à la température. Ce résultat est concordant avec les 

conclusions de plusieurs études qui ont montré que Leptodora non seulement tolère 

bien les températures plus élevés, et sont même avantagés par des températures 

jusqu’à 25oC (Enz et al., 2001; Vijverberg et Koelewijn, 2004). Mysis est une espèce 

qui tolère moins bien les températures plus élevées, mais qui est capable d’effectuer 

de la migration verticale afin d’éviter les températures chaudes des mois estivaux 

(Boscarino et al., 2007; Gal et al., 2004; Rudstam et al., 1999). En étant capable de 

se nourrir autant en condition de clarté que de noirceur, la population de Mysis du lac 

Témiscamingue se réfugie probablement en profondeur, où la température est plus 

faible et la compétition moins grande (Cooper et Goldman, 1982). La profondeur de 

zone photique a un effet négatif sur l’abondance de Leptodora. Étant principalement 

un prédateur qui repère ses proies via des mécanorécepteurs qui détectent les 

mouvements autour de lui, la présence ou absence de lumière ne devrait pas avoir 

d’impacts sur ce dernier. Cependant, Leptodora ayant un corps presque transparent, 

la prédation sur ce dernier est particulièrement plus facile lorsque l’eau est plus claire. 

Il a été montré que la biomasse de Leptodora chutait lorsque les conditions de l’eau 

était plus claire, supposant que la prédation sur Leptodora était plus facile dans ces 

conditions (Liljendahl-Nurminen et al., 2008). Ainsi, il est fort possible que dans le lac 

Témiscamingue, l’abondance de Leptodora est dictée par la profondeur de zone 
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photique, où lorsque les conditions sont plus sombres, il est en mesure d’éviter plus 

efficacement la prédation. 

Nous avons aussi constaté que Mysis et Leptodora ont chacun un effet négatif sur 

l’abondance de l’un et l’autre. Dans les modèles effectués, nous avons constaté une 

interaction négative entre Leptodora et Mysis. Plusieurs pistes sont possibles pour 

expliquer cette possible relation de compétition qui semble présente dans le lac 

Témiscamingue. En effet, il a été montré que ces deux prédateurs ont des ressources 

alimentaires semblables (Branstrator, 1993). Même si ceci pourrait faire en sorte que 

l’abondance des deux compétiteurs augmentent et diminuent selon l’abondance des 

ressources alimentaires, ce paramètre n’était pas significatif autant pour Mysis que 

Leptodora. Ainsi, il est possible que des paramètres physico-chimiques expliquent 

plutôt la relation négative. En effet, Mysis est une espèce qui tolère beaucoup moins 

bien la chaleur (Pennak, 1989), alors que Leptodora préfère les milieux plus chauds 

(Cummins et al., 1969). Ainsi, il se peut que, tant spatialement que temporellement, 

Leptodora domine lorsque la température est favorable. Par exemple, une portion du 

lac Témiscamingue et certains sites échantillonnés, comme les points 1 et 4 (Tableau 

1) n’ont que quelques mètres de profondeur. Durant l’été, lorsque la température est 

plus chaude, Mysis n’a pas d’eau plus froide en profondeur pour aller se réfugier, alors 

que Leptodora peut très bien survivre dans les conditions plus chaudes (Liljendahl-

Nurminen et al., 2008). De plus, le lac Témiscamingue ayant une eau très turbide, 

Leptodora n’a pas nécessairement autant besoin de se réfugier en profondeur pour 

éviter la prédation face aux poissons planctivores (Herzig, 1995; Uusitalo et al., 2003; 

Zettler et Carter, 1986). Ainsi, même si le site n’est pas très profond, Leptodora n’a 

potentiellement pas besoin d’effectuer une migration verticale pour échapper aux 

prédateurs durant le jour. 

Pour Chaoborus, la température et l’abondance de Leptodora étaient corrélés 

négativement à son abondance. Ces résultats concordent avec la littérature dans 

laquelle il a été constaté que même si la température avait un effet positif sur le 

développement de Chaoborus, la température avait un effet négatif sur différentes 

espèces de Chaoborus en réduisant leur taux de survie (Büns et Ratte, 1991; 
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Hanazato et Yasuno, 1989). Il a aussi été montré qu’une interaction de compétition 

est possible entre Leptodora et Chaoborus spp. (Campbell et Knoechel, 1990; 

Matveev, 1987) et même que Chaoborus americanus ne cohabitent pas dans les 

mêmes milieux que Leptodora (McNaught, 1993). 

Le modèle effectué sur les ressources alimentaires a montré l’importance de plusieurs 

paramètres sur l’abondance des espèces présentes dans le lac qui sont des proies 

préférentielles de Bythotrephes. L’abondance de copépodes ainsi que l’abondance de 

Chaoborus ont eu un impact positif, alors que la concentration en phosphore total a 

eu un effet négatif sur l’abondance des ressources alimentaires. L’abondance de 

Chaoborus étant positivement relié à l’abondance des ressources alimentaires, il peut 

sembler contre intuitif qu’une augmentation d’un prédateur soit bénéfique pour 

l’abondance de ressources alimentaires de Bythotrephes, qui sont aussi des 

ressources alimentaires de Chaoborus (Pastorok, 1980). Cependant, il est possible 

que l’effet soit dû à une interaction entre les compétiteurs. En effet, Leptodora avait 

un effet négatif sur l’abondance Chaoborus, et lorsque Leptodora était peu abondant, 

l’abondance de Chaoborus augmentait aussi, mais très légèrement comparativement 

aux moments de grande abondance de Leptodora. Ainsi, il est possible que lorsque 

Chaoborus était très abondant, il y avait moins de prédateurs dans l’ensemble de la 

colonne d’eau, diminuant ainsi la pression de prédation sur les cladocères dans la 

colonne d’eau, et donc, favorisant leur abondance. Pour l’effet de l’abondance des 

copépodes, il est possible qu’une augmentation de leur abondance diminue la 

pression de prédation sur les cladocères, puisque la plupart des prédateurs dans la 

colonne d’eau peuvent aussi se nourrir de petits copépodes (Grossnickle, 1982; 

McWilliam, 1970; Pastorok, 1980; Swift et Fedorenko, 1975; Swift et Forwarder, 1981), 

et que leurs choix de proies sont entre autres influencés par les probabilités de 

rencontrer ses proies préférentielles (Riessen et al., 1984). Ainsi, une augmentation 

de l’abondance des copépodes pourrait avoir favorisé l’abondance des cladocères de 

cette manière. Finalement, la concentration en phosphore totale a eu un effet négatif 

sur l’abondance de ressources alimentaires de Bythotrephes. Ceci peut s’expliquer 

par le fait qu’une concentration élevée en phosphore totale peut mener à une 
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augmentation de certaines algues phytoplanctoniques néfastes pour la communauté 

tels que des cyanobactéries, ressources alimentaires moins nutritives pour les 

herbivores (Grosbois et al., 2024; Grosbois et al., 2022).  

De manière générale, ces résultats concordent avec le graphique de style nmds qui 

permet de bien visualiser concrètement toutes les données incluses au niveau spatial 

et temporel. Dans ce graphique, la dispersion des points montre clairement un patron 

au niveau temporel. En effet, nous pouvons constater que les dates semblent diriger 

l’allure du graphique puisque, surtout pour les échantillonnages des mois de juillet à 

septembre, les points de même couleur se retrouvent près les uns des autres. À 

l’inverse, on ne semble pas déceler de patron clair pour ce qui est des sites, montrant 

que l’aspect temporel à un plus grand effet que l’aspect spatial sur les caractéristiques 

d’habitat de Bythotrephes dans le lac Témiscamingue.  

1.6 Conclusion 
Le lac Témiscamingue semble être un habitat peu favorable pour Bythotrephes. Bien 

que certaines variables environnementales semblent être favorables à son 

établissement, certaines variables clés semblent limiter sa prolifération. Le premier 

point le plus évident à nommer est la profondeur de zone photique très peu profonde, 

et ce, tout au long de l’année. À lui seul, il vient grandement limiter l’habitat optimal de 

chasse de Bythotrephes à environ 2 mètres pour la majorité de la saison d’eau libre 

du lac. Non seulement ça, mais en plus cela vient potentiellement créer des 

interactions complexes dans la dynamique du lac. En effet, alors que les ressources 

alimentaires disponibles pour Bythotrephes lors des mois de mai et juin sont 

extrêmement limitées, le mois de juillet est quant à lui principalement dominé par les 

Daphnia spp. Or, il a été reconnu que les espèces de Daphnia spp. seraient mieux 

adaptés pour limiter la prédation de Bythotrephes en condition de noirceur, comme 

c’est le cas dans le lac Témiscamingue. Ainsi, il est possible que les conditions de 

ressources alimentaires soient limitantes durant les mois de mai, juin et juillet dans le 

lac Témiscamingue, ne laissant qu’une courte fenêtre de quelques semaines au mois 

d'août. Un autre point important à soulever quant à la faible profondeur de zone 

photique est l’interaction avec les compétiteurs. En effet, en milieu où la turbidité est 
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plus grande, il a été montré que la distribution de Chaoborus était moins profonde 

qu’en milieu plus clair. Ainsi, il est possible que, dans le lac Témiscamingue, la 

distribution de ces deux compétiteurs soit près l’une de l’autre, limitant encore plus 

l’espace disponible de chasse pour Bythotrephes (Jokela et al., 2017). 

Considérant aussi les valeurs de pH assez élevées dans les mois de juin à octobre, 

ainsi que les conditions légèrement eutrophiques du lac Témiscamingue, il est 

possible de dire que les conditions d’habitat de Bythotrephes dans ce lac ne sont pas 

optimales. 

Cela étant dit, même si peu d’individus de Bythotrephes ont été récoltés dans le lac 

Témiscamingue lors de la saison d’eau libre 2022, il semble capable d’y survivre. Les 

premiers indices de sa présence ont été effectués lors de collectes en 2018 

(Morissette et Vachon, 2021), et il se trouve encore dans le lac Témiscamingue 5 ans 

plus tard, montrant une certaine résilience de l’espèce face à des conditions difficiles. 

Ainsi, il n’est pas impossible de croire que l’espèce pourrait, dans le futur, coloniser 

ce milieu. Puisqu’il est connu que sa colonisation est entre autre déterminé par l’effet 

Allee (Gertzen et al., 2011; Wittmann et al., 2011), il ne suffirait d’une ou quelques 

années ayant de meilleures conditions afin qu’elle s’y installe définitivement. Si cela 

venait à arriver, il est évident qu’au niveau spatial, les probabilités sont plus grandes 

dans le sud du lac, puisque c’est à cet endroit que l’on retrouve la plus grande 

profondeur de zone photique. Au niveau temporel, les conditions semblent plus 

favorables vers la fin de l’été, plus précisément à la fin août, moment où l’on retrouve 

la plus grande abondance de ressources alimentaires, la plus grande abondance de 

Diaphanosoma et de Bosmina et la valeur de pH la plus acceptable (à l’exception du 

mois de mai où le pH était à son plus bas). Ainsi, si nous devions faire une prédiction, 

Bythotrephes a la plus grande probabilité de connaître une augmentation de sa 

population plus au sud du lac, et à la fin du mois d'août. 

Même si nous n’avons qu’une saison d’échantillonnage du lac Témiscamingue, nous 

pouvons tout de même constater plusieurs indices qui nous laissent croire que 

Bythotrephes était à la fois très peu abondant en 2022, mais qu’il n’a pas eu d’impacts 
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majeurs sur la communauté présente dans le lac Témiscamingue. En effet, nous 

avons montré que l’abondance de Leptodora était grande dans le lac Témiscamingue 

et qu’il était le prédateur invertébré dominant de la colonne d’eau pour la grande 

majorité de la saison d’eau libre. Sachant que l’abondance de Leptodora devient en 

général très faible après un envahissement par Bythotrephes (Cavaletto et al., 2010; 

Hessen et al., 2011; Palmer et al., 2001), il serait surprenant que la population de 

Bythotrephes ait été très grande lors des saisons précédentes. Même s’il est connu 

que les abondances de Bythotrephes peuvent grandement varier d’une année à 

l’autre (Kelly et al., 2013; Young et al., 2011),  nous pouvons affirmer que la population 

de Bythotrephes du lac Témiscamingue n’a pas encore connu une prolifération 

comme c’est le cas dans beaucoup de lacs en Amérique du Nord. 
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CONCLUSION 

L’objectif général de cette étude était de déterminer la variabilité spatiotemporelle des 

conditions d’habitats de Bythotrephes dans le lac Témiscamingue, un lac dans lequel 

sa présence a été détectée en 2018. Cette étude a permis de montrer que non 

seulement les conditions d’habitat n’était pas adéquates pour Bythotrephes, mais 

qu’en plus, l’abondance de la population de Bythotrephes était excessivement faible. 

Au niveau des paramètres physico chimiques, nous avons montré que la profondeur 

de la zone photique était très petite dans tout le lac, mais qu’il y avait tout de même 

un gradient Nord-Sud dans le lac Témiscamingue dû à la géologie et écologie 

entourant le lac Témiscamingue. Parmi les paramètres physico-chimiques, seule la 

profondeur de la zone photique a montré des différences significatives au niveau 

spatial dans le lac Témiscamingue. Cependant, nous avons constaté une grande 

variabilité temporelle au niveau de plusieurs paramètres, tels que le pH, la 

température, la concentration en oxygène dissous, la concentration en nutriments 

(phosphore et azote) en plus de la profondeur de zone photique. 

Pour les ressources alimentaires de Bythotrephes, nous avons pu déterminer la 

présence de Bosminidae, Diaphanosoma et de Daphnia comme potentielles 

ressources alimentaires dans le lac Témiscamingue. Nous avons montré que leur 

abondance était très faible pour les mois de mai, juin, septembre et octobre en plus 

de déterminer que Daphnia était dominant lors du mois de juillet, alors que Bosminidae 

était dominant lors de la fin août, le moment de la saison ayant la plus grande 

abondance de ressources alimentaires. Nous avons aussi montré que l’abondance de 

ressources alimentaires est positivement reliée à l’abondance de Chaoborus et à 

l’abondance en copépodes, mais négativement reliée à la concentration en phosphore 

total. 

Pour les compétiteurs, nous avons pu évaluer la présence de Mysis, Leptodora et de 

Chaoborus dans le lac Témiscamingue comme potentiel compétiteur de 

Bythotrephes. Nous avons aussi déterminé que Leptodora pourrait être le compétiteur 

le plus abondant pour la grande majorité de la saison d’eau libre du lac 
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Témiscamingue. Spatialement, nous avons aussi pu constater que les sites les moins 

profonds était de loin ceux ayant la plus grande abondance de Leptodora, 

probablement dû au fait que ces sites sont en général plus chauds et que, considérant 

la faible profondeur de zone photique du lac Témiscamingue, représente tout de 

même un milieu où Leptodora peut éviter la prédation face aux poissons planctivores. 

Nous avons aussi déterminé que l’abondance de Mysis et Leptodora était 

négativement reliée l’un avec l’autre. Pour Leptodora, la profondeur de la zone 

photique et la température avaient des effets négatifs sur son abondance. Pour Mysis, 

c’était la température et le pH qui avait un effet négatif. Pour Chaoborus, seulement 

l’abondance de Leptodora ainsi que la température avaient des effets négatifs sur son 

abondance. 

Les changements climatiques affectent les milieux aquatiques de manière complexe. 

Il est notamment prévu qu’ils augmentent l’intensité et la sévérité de la plupart des 

perturbations naturelles du biome boréal (Girona, Aakala, et al., 2023; Girona, Morin, 

et al., 2023). Ainsi, les perturbations naturelles, telles que les incendies, les épidémies 

d’insectes, le broutage, l’activité du castor ou les tempêtes, augmenteront sous l’effet 

du réchauffement climatique (Arsenault et al., 2025; Labrecque‐Foy et al., 2025; 

Lavoie et al., 2026; Neumann et al., 2024; Osse et al., 2025) et affecteront les 

conditions physico-chimiques ainsi que les communautés biologiques des 

écosystèmes aquatiques (Guimond et al., 2024). À ce titre, quelques individus ou 

événements localisés peuvent suffirent à modifier un paysage et le fonctionnement 

d’un biome entier (Feldman et al., 2020). Parallèlement, les perturbations 

anthropiques, et la manière dont elles seront gérées dans le futur, telles que 

l’exploitation forestière, la fragmentation des habitats, la pollution et le développement 

des infrastructures, modifieront profondément la capacité de résilience et les 

dynamiques écologiques des écosystèmes (Gabriele et al., 2025; Hasan et al., 2020; 

Kim et al., 2025; Noualhaguet et al., 2025; Raymond et al., 2023). Ces perturbations 

naturelles et anthropiques entreront en synergie avec l’introduction et la propagation 

d’EEE, altérant les cycles biogéochimiques et perturbant les réseaux trophiques des 

milieux les plus vulnérables (Grosbois et al., 2025; Hasan et al., 2023). Étudier les 
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perturbations aquatiques et forestières de manière intégrée permet d’identifier les 

seuils de vulnérabilité du biome boréal, de mieux prévoir les rétroactions climatiques 

et de proposer des stratégies de gestion durable (Ameray et al., 2024; Hof et al., 

2021). Cette connaissance est indispensable pour protéger les fonctions écologiques, 

économiques et culturelles des écosystèmes du biome boréal, et pour comprendre et 

anticiper les effets du changement climatique sur l’un des plus vastes réservoirs de 

biodiversité et de carbone de la planète (Aakala et al., 2023; Gauthier et al., 2023; 

Girona, Morin, et al., 2023) dont l’acquisition constitue l’un des plus grands défis pour 

l’avenir.  

Intérêt de l’étude. Les espèces envahissantes représentent un des plus grands 

défis de perte de biodiversité, de gestion des populations et du territoire que nous 

connaîtrons dans les prochaines décennies et voire les prochains siècles (Duenas et 

al., 2021; Sala et al., 2000; Simberloff et al., 2013; Thomaz et al., 2015). Il est 

primordial d’améliorer nos connaissances afin d’à la fois mieux gérer ces nouvelles 

espèces envahissantes, mais aussi limiter leur propagation sur le territoire. Ce projet 

de maîtrise est le premier de son genre dans la région, c’est-à-dire, amener des 

connaissances concrètes dans la région de l’Abitibi-Témiscamingue concernant une 

espèce envahissante déjà détectée dans la région. 

Ce projet de maîtrise est aussi le premier à caractériser la communauté de 

zooplancton du lac Témiscamingue en plus de 35 ans, mais aussi le premier à 

caractériser la variation temporelle d’une saison d’eau libre complète de la 

communauté de zooplancton du lac. Malgré son importance géographique, étant à la 

frontière entre le Québec et l’Ontario, et son importance locale, autant économique 

que touristique, très peu de connaissances ont été acquises sur sa communauté 

zooplanctonique. Sachant que la population de Bythotrephes du lac Témiscamingue 

ne semble pas avoir eu d’impacts majeurs sur la communauté du lac, il est très 

intéressant d’avoir ce genre de connaissances, surtout dans l’éventualité où 

Bythotrephes deviendrait envahissant dans le futur. 
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Cette étude est aussi un exemple de cas où Bythotrephes n’a pas été en mesure de 

proliférer dans un milieu d’Amérique du Nord. Ce type d’étude est rare dans la 

littérature et devrait cependant recevoir autant de visibilité que les études démontrant 

leur prolifération, si l’on veut comprendre les mécanismes qui régissent le succès ou 

l’échec d’une EEE. Plusieurs causes sont possibles pour expliquer que Bythotrephes 

ne soit pas en mesure de proliférer dans un nouveau milieu. Certains ont montré la 

présence d’un effet Allee, d’autres ont plutôt montré l’importance du moment d’arrivée 

de l’espèce pour expliquer le succès d’invasion. Dans cette étude, nous suggérons 

que les conditions d’habitat jouent un rôle dans le succès d’invasion. Le lac 

Témiscamingue semble présenter des conditions d’habitat difficiles pour Bythotrephes 

et une combinaison de plusieurs facteurs défavorables pourrait limiter la propagation 

de Bythotrephes vers les régions boréales du Canada. 

Recommandations finales. Les espèces envahissantes sont un défi de gestion très 

difficile à réguler. Leur gestion requiert la participation de plusieurs paliers de 

gouvernement, parfois interprovinciales et internationales, ce qui ralentit les 

processus afin de débloquer des fonds ou la mise en œuvre de projet. De plus, la 

limitation de leur propagation demande une participation active de la population, ce 

qui n’est jamais une source fiable de succès. Plus précisément, dans le cas de 

Bythotrephes, il est nécessaire de nettoyer adéquatement nos embarcations afin 

d’empêcher ses œufs de résistance de se propager d’un lac à un autre. Il suffit 

malheureusement d’un seul œuf dans un nouveau plan d’eau pour que celui-ci soit en 

risque d’un envahissement et d’une prolifération de l’espèce. Et malheureusement, 

une fois Bythotrephes arrivé dans un nouveau milieu, il est impossible de le retirer. 

Avec ceci en tête, voici quelques recommandations que nous proposons pour limiter 

la propagation de cette espèce dans le reste de la région, mais aussi des régions plus 

nordiques du Québec et du Canada. 

1) Comme mentionné précédemment, il suffit d’un seul œuf pour coloniser un 

nouveau milieu. Ces œufs de résistance représentent le moyen principal de 

propagation de l’espèce. Le principal vecteur permettant le déplacement de ces œufs 

est via les embarcations des plaisanciers (bateaux, canots, kayak, « paddleboard », 
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etc.). Somme toute, de savoir que Bythotrephes n’a qu’un seul moyen principal de 

propagation, soit la propagation anthropique, il s’agit tout de même d’une bonne 

nouvelle. Cependant, ceci nécessite aussi que la population soit à l’écoute et nettoie 

adéquatement leurs embarcations avant de passer d’un lac à un autre. Ainsi, nous 

croyons qu’il est primordial de poursuivre les activités de sensibilisation et d’éducation 

de la population sur les enjeux des espèces aquatiques exotiques envahissantes et 

leurs impacts majeurs qu’elles peuvent avoir sur les plans d’eau et la région. Nous 

croyons fermement que la gestion de la propagation des espèces aquatiques 

exotiques envahissantes passe tout d’abord par la population. Si la population est 

correctement informée, les risques de propagation seront assurément réduits. Nous 

recommandons donc de poursuivre les activités de sensibilisation dans la région, mais 

aussi de bien viser la population qui représente un risque à la propagation. Par 

exemple, des tournois de pêche dans la région représente un moment parfait afin de 

discuter directement avec les pêcheurs, qui sont évidemment un vecteur potentiel 

important des espèces aquatiques exotiques envahissantes. De plus, même si cette 

étude semble montrer que le lac Témiscamingue ne représente pas un milieu 

favorable à la population de Bythotrephes, cela ne veut pas dire que cette espèce ne 

sera pas envahissant dans un autre lac de la région. Par exemple, un lac à peine à 

quelques kilomètres du lac Témiscamingue, le lac Kipawa, semble être un milieu ayant 

des caractéristiques qui pourrait permettre une prolifération de Bythotrephes s’il venait 

à coloniser ce lac. Sachant que le lac Kipawa est un grand lac très important au niveau 

du tourisme et de la pêche dans la région de l’Abitibi-Témiscamingue, l’arrivée de 

Bythotrephes dans ce milieu pourrait entraîner des répercussions catastrophiques 

pour toute la région. Alors rappelons-le, les activités de sensibilisation restent 

capitales afin de limiter la propagation des espèces aquatiques exotiques 

envahissantes dans la région. 

2) Cependant, l’éducation de la population à elle seule ne permet pas de régler tous 

les problèmes. En effet, des espèces envahissantes sont déjà présentes dans la 

région, alors il ne faut pas simplement informer la population, il est aussi capital de 

comprendre et connaître nos milieux. Tout ceci passe par l’acquisition de 
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connaissances via, par exemple, des projets de recherche qui permettent de 

caractériser nos cours d’eau. En ayant des connaissances préalablement une 

invasion par une espèce aquatique exotique envahissante, il sera ainsi possible de 

déterminer les impacts clairs de l’espèce ici-même dans la région ou même dans un 

lac précis, plutôt que supposé ces impacts via des études qui ont été effectuées 

ailleurs, dans un milieu différent du nôtre. Ainsi, notre deuxième recommandation 

serait d’effectuer des projets de recherche visant à acquérir des connaissances sur 

nos cours d’eau dans la région. Il existe déjà certains projets, comme celui du 

ministère « Réseau de surveillance volontaire des lacs » qui amène des informations 

très pertinentes à des coûts modérés et qui permettent à la fois de faire un suivi de 

certains cours d’eau, mais aussi d’amener des connaissances scientifiques qui 

n'avaient parfois jamais été comptabilisées. Cependant, il serait très important 

d’acquérir des connaissances supplémentaires, principalement sur les plans d’eau les 

plus importants de la région. Par exemple, l’arrivée de Bythotrephes peut avoir des 

impacts majeurs sur les communautés de zooplancton d’un lac envahi (Kerfoot et al., 

2016; Strecker et Arnott, 2008; Strecker et al., 2006). Sachant que les zooplancton 

sont des organismes à la base de la chaîne alimentaire d’un écosystème d’eau douce, 

des impacts sur la richesse et l’abondance de ces derniers peuvent causer des 

problèmes sur tout le réseau alimentaire d’un cours d’eau (Rennie et al., 2024; Staples 

et al., 2017). Ainsi, il est important de caractériser les communautés de zooplancton 

avant l’introduction de Bythotrephes. Ceci nous permettrait ensuite de caractériser le 

milieu après l’introduction de Bythotrephes, et ainsi, déterminer beaucoup plus 

facilement les impacts négatifs de son introduction dans le lac. Ces connaissances 

permettront de faire des études comparatives entre le milieu pré-invasion et post-

invasion, et permettre de comprendre directement les impacts, et non des 

suppositions d’impacts sur le milieu. 

3) La dernière recommandation concerne plus précisément le lac Témiscamingue et 

la gestion de Bythotrephes dans ce lac. Malgré les résultats encourageants de cette 

étude concernant l’état du lac Témiscamingue en lien avec l’abondance de 

Bythotrephes dans le lac, il est impossible d’affirmer que l’espèce ne prolifère pas 
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dans le lac. En effet, nous avons tout de même récolté des individus dans le lac, ce 

qui veut dire que l’espèce, malgré les conditions difficiles décrites, est en mesure d’y 

survivre. Plusieurs études ont montré la présence d’un effet Allee lors de 

l’établissement d’une population de Bythotrephes dans plusieurs lacs en Amérique du 

Nord (Gertzen et al., 2011; Wittmann et al., 2011; Yan et al., 2011). Ainsi, il est 

possible qu’une saison d’eau libre présentant de meilleures conditions d’habitat pour 

Bythotrephes crée une opportunité pour l’espèce de proliférer et de devenir 

suffisamment abondante pour atteindre un seuil de non-retour. De plus, il a été montré 

que le moment d'arrivée de Bythotrephes dans un lac est très important afin de 

déterminer sa capacité d’invasion du milieu (Drake et al., 2006; Wittmann et al., 2011). 

Ainsi, il est possible que d’autres œufs soient importés involontairement dans le lac, 

à un moment différent, ce qui pourrait permettre sa prolifération dans le lac 

Témiscamingue. Avec tout ceci en tête, nous croyons qu’il est important de poursuivre 

les efforts autour du lac Témiscamingue afin de limiter la propagation de l’espèce dans 

le reste de la région. De plus, considérant les conditions d’habitat dans le lac, nous 

croyons que si l’espèce devenait envahissante, il serait fort probable que cela se 

produise dans la portion sud du lac puisque c’est à cet endroit que l’on retrouve la plus 

grande profondeur de zone photique. Nous croyons aussi que cela se produirait vers 

la fin de l’été, soit vers la fin du mois d'août, puisque c’est à ce moment que l'on 

retrouve les meilleures conditions de ressources alimentaires et de profondeur de 

zone photique dans le lac, deux paramètres qui sont très importants pour déterminer 

l’abondance de l’espèce. C’est donc dire que nous croyons que les efforts de 

sensibilisation et l’installation de stations de lavage devraient principalement être 

priorisés dans le sud du lac et vers la fin de l’été, puisque c’est là que l’on retrouve les 

conditions les plus propices à la prolifération de cette espèce, et donc, représente le 

plus grand risque de propagation vers le reste de la région. Afin de mettre en place 

toutes ces recommandations, il est impératif qu’une collaboration étroite est lieu entre 

tous les acteurs du milieu touchant le lac Témiscamingue. Sachant que le lac se situe 

à la frontière entre le Québec et l’Ontario, la création d’un canal de communication 

interprovincial entre les deux provinces serait d’une grande aide afin d’assurer un suivi 
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étroit de la qualité du lac Témiscamingue, particulièrement en lien avec l’état de la 

situation avec Bythotrephes dans le lac.
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ANNEXE A - STADES DE DÉVELOPPEMENT DES INDIVIDUS 
DE BYTHOTREPHES SELON LE TYPE DE REPRODUCTION 

(TIRÉ DE YURISTA, 1992) 
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ANNEXE B - TABLEAU DES ESPÈCES ZOOPLANCTONIQUES PRÉLEVÉS 
DANS LE LAC TÉMISCAMINGUE 

 (TIRÉ DE ZETTLER ET CARTER, 1986) 
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ANNEXE C - GRAPHIQUES DE L’ABONDANCE MOYENNE DE 
CLADOCÈRES (COURBE GRISE), DE L’ABONDANCE MOYENNE DE 

FEMELLES B. CEDERSTROEMI (CERCLE NOIR, LIGNE POINTILLÉE) ET 
DE LA TEMPÉRATURE DE L’ÉPILMNION (POINT BLANC, LIGNE PLEINE) 

OBSERVÉS ENTRE 1999 ET 2007 DANS LE LAC SIMCOE, ONTARIO. 
(GRAPHIQUE TIRÉ DE KELLY ET AL., 2013) 
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ANNEXE D - PREMIER INDIVIDU DE BYTHOTREPHES IDENTIFIÉ DANS LE 
CADRE DU PROJET 
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ANNEXE E - WILLIAM VINCENT LORS DU PREMIER JOUR 
D’ÉCHANTILLONNAGE SUR LE LAC TÉMISCAMINGUE LE 19 MAI 2022 
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ANNEXE F - EMMA VAN DUNN ET WILLIAM VINCENT RÉCOLTANT UN 
ÉCHANTILLON LE 19 MAI 2022 
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ANNEXE G - WILLIAM VINCENT CONDUISANT UNE EMBARCATION LORS 
DE LA DERNIÈRE JOURNÉE DE TERRAIN 
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ANNEXE H - BENJAMIN FERRON ET GUILLAUME GROSBOIS SUR LE LAC 
TÉMISCAMINGUE LE 9 JUIN 2022 
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