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RESUME

L’époque actuelle se distingue par une prise de conscience accrue des effets de ’activité
humaine sur I’environnement, ce qui suscite un intérét grandissant pour les enjeux écologiques. Les
écosystemes aquatiques d’eau douce sont particuliérement touchés par les impacts de 1’anthropisation
en raison de leur forte connectivité avec les milieux terrestres. La détérioration de ces habitats se
traduit par une perte d’hétérogénéité et un déclin de la biodiversité, contribuant a I’affaiblissement de
la résilience des écosystémes. Les poissons fourrages représentent un élément clé des réseaux
trophiques aquatiques dont la dynamique influence directement la biodiversité et la stabilité des
écosystemes. L’écologie des poissons fourrages d’eau douce demeure largement sous-étudiée,
notamment en raison de leur faible valeur pour 1’exploitation. Parmi les habitats favorables aux
poissons fourrages d’eau douce, les milieux humides riverains offrent des conditions particuliérement
propices a leur croissance et leur survie, bien qu’ils comptent parmi les écosystémes les plus menacés
a I’échelle mondiale. Ce projet vise a approfondir les connaissances sur le potentiel de productivité
des poissons fourrages dans les milieux humides riverains et la compréhension de I’impact des
perturbations d’origine anthropique sur la composition et la dynamique écologique de ces espéces.
Pour répondre a ces objectifs, dix milieux humides riverains, auquel un niveau de pression
anthropique a été attribué en fonction de 1’usage des terres a I’échelle des bassins versants, ont été
échantillonnés a la seine en juillet 2023. La composition et la productivité des communautés de
poissons fourrages ont été évaluées de méme que la réponse de ces espéces aux perturbations
d’origine anthropique et aux variables environnementales mesurées. L’analyse des isotopes stables
du carbone (8'°C) et de ’azote (8'°N) des poissons fourrages a été employée pour estimer la
contribution des différentes sources d’énergie soutenant le régime alimentaire de ces espéces et pour
caractériser la dynamique de ces apports en fonction des conditions environnementales. La
productivité globale des poissons fourrages, et plus particuliérement celle du méné a tache noire
(Hudsonius hudsonius), s’est révélée plus élevée dans les milieux humides dont les bassins versants
étaient soumis a la pression anthropique la plus faible. Les résultats des modéles additifs généralisés
(MAG) indiquent une déviance totale expliquée de 45,7 % pour la productivité des poissons
fourrages, celle-ci étant significativement influencée par le carbone organique dissous (COD) selon
une relation unimodale avec un optimum autour de 20 mg/L, ainsi que par les nitrates et la turbidité
suivant une relation linéaire négative. La richesse des communautés de poissons fourrages, quant a
elle, était expliquée par une déviance totale de 58,3 %, avec des effets similaires du COD et des
nitrates, et une influence de la Chl-a selon une relation unimodale, présentant un optimum a pres de
5 ug/L. Les modeles de mélanges appliqués pour identifier les sources énergétiques soutenant les
régimes alimentaires des poissons fourrages ont montré que le taux de nitrates constitue le facteur
principal influengant la dynamique trophique, avec une diminution de la contribution des sources
allochtones lorsque les concentrations en nitrates augmentent jusqu’a une contribution nulle au-dela
de 3 ppm. Dans I’ensemble, la contribution allochtone aux poissons fourrages demeure faible, mais
les résultats pour la perchaude spécifiquement indiquent qu’elle pourrait jouer un réle central dans la
productivité de cette espece. Cette étude met en évidence le role prépondérant du carbone d’origine
terrestre dans la dynamique trophique des milieux humides riverains, soulignant I’importance de la
connectivité entre les écosystémes. Elle souligne également les impacts anthropiques, tant a 1’échelle
des bassins versants que localement, qui influencent la productivité et la richesse des communautés
de poissons fourrages, menagant ainsi 1’équilibre de ces habitats.
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AVANT-PROPOS

Ce mémoire a ét¢ rédigé dans le cadre de la maitrise en ressources renouvelables de I’ Université
du Québec a Chicoutimi. Le projet a été mené sous la direction d’Olivier Morissette et la codirection
de Pascal Sirois, professeurs au Département des Sciences fondamentales a ’UQAC. 1l est le résultat
d’une collaboration entre la Chaire de recherche sur les especes aquatiques exploitées et le ministere
de I'Environnement, de la Lutte contre les changements climatiques, de la Faune et des Parcs
(MELCCEFP). Ce projet s’inscrit dans le cadre de 1’acquisition de données visant a évaluer I’impact
de I'utilisation du territoire sur la préservation des habitats ainsi que dans 1’appui aux actions de
restauration et de préservation des milieux humides comme stratégie de gestion intégrée des
ressources.

La formule retenue pour la rédaction du mémoire adopte le format d’un article scientifique rédigé en
anglais et présenté au chapitre principal. Une introduction générale et une conclusion générale, toutes
deux rédigées en frangais, encadrent le coeur du mémoire afin de contextualiser le sujet dans son cadre
scientifique et d’en souligner les contributions. Des données complémentaires relatives
spécifiquement au lac Saint-Jean sont également présentées en annexe.



INTRODUCTION GENERALE

Mise en contexte

Depuis les années 1980, les enjeux environnementaux suscitent une attention croissante dans
une ere caractérisée par les impacts perceptibles des activités humaines sur la planéte (Tickner ef al.
2020; Cooke et al. 2023). Les changements climatiques, I’appropriation et 1’exploitation intensive
des terres ainsi que la pollution & I’échelle mondiale exercent une pression sans précédent sur les
écosystemes, se traduisant notamment par une perte d’hétérogénéité des habitats (Maskell et al. 2019;
Tickner et al. 2020). 11 en découle une contraction des niches écologiques et un affaiblissement de la
résilience des écosystémes, entrainant un déclin de la biodiversité (Cardinale et al. 2012; Tickner et
al. 2020). Ces pression cumulées contribuent a ce qui est désormais reconnu comme la sixiéme

extinction massive (Tickner et al. 2020).

Les écosystémes d’eau douce sont parmi les plus impactés et en péril sur la planéte, avec une
diminution de I’abondance des populations de vertébrés suivies de plus de 80% depuis les années
1970, d’aprés le WWF Living Planet Index (Tickner et al. 2020; Cooke et al. 2023). La forte
connectivité entre les milieux terrestres et les réseaux hydriques des bassins versants rendent ces
systémes particulieérement vulnérables aux pressions anthropiques telles que I’agriculture intensive,
I’industrialisation et 1’urbanisation (Dudgeon et al. 2006; Collen et al. 2014). Les rivieres, les lacs et
les milieux humides d’eau douce couvrent seulement 0.8% de la surface de la Terre et contiennent
une infime part de I’eau mondiale, soit seulement 0.01% (Stendera et al. 2012; Tickner et al. 2020).
C’est toutefois 12% de la biodiversité globale qui est supportée par ces habitats ainsi que prés de 40%
des especes de poissons qui vivent dans les écosystémes d’eau douce (Dudgeon et al. 2006; Strayer

et Dudgeon 2010; Tickner et al. 2020; The Nature Conservancy et Areas and WWF 2022).

Parmi les 23 500 especes fauniques dépendantes des eaux douces évaluées pour la Liste rouge
de I’Union internationale pour la conservation de la nature (UICN), le quart de celles-ci seraient

actuellement menacées d’extinction (Collen et al. 2014; Albert et al. 2021; Sayer et al. 2025). En



Amérique du Nord, le taux d’extinction des especes d’eau douce atteindrait 4% par décennie ce qui
représente cinqg fois plus que les espéces que 1’on retrouve dans tout autre habitat terrestre (Dudgeon
et al. 2006). Chez les vertébrés d’eau douce, les poissons ont connu au cours du XX¢ si¢cle le taux
d’extinction le plus élevé au monde (Guy et al. 2021). Ce taux est estimé a 877 fois le taux
d’extinction de référence, lequel correspond au taux d’extinction naturel en 1’absence de pressions

humaines, soit une extinction tous les trois millions d’années (Burkhead 2012).

Malgré la perte flagrante d’habitats et de biodiversité, un déséquilibre évident persiste dans les
efforts déployés pour la conservation des biotes et biotopes d’eau douce par rapport a ceux des milieux
marins (Barouillet et al. 2024). Alors que les publications scientifiques pour la conservation des
écosystemes ont considérablement augmenté depuis les années 1990, les milieux d’eau douce
demeurent largement sous-représentés. Face a cette situation, les écologistes spécialisés en
écosystemes d’eau douce soulignent I’ampleur mondiale de la crise de biodiversité et pointent
I’absence d’un cadre politique global structuré pour y répondre (Bunn 2016; Darwall et al. 2018;
Arthington 2021).

Les principales menaces en cause quant au déclin de la biodiversité en eau douce peuvent étre
résumées en cinq catégories et sont directement ou indirectement d’origine anthropique ; 1’altération
de la qualit¢ de I’eau, les modifications a 1I’écoulement naturel de 1’eau, la destruction ou la
dégradation des habitats, I’introduction d’especes exotiques envahissantes ainsi que la surexploitation
des ressources aquatiques (Dudgeon et al. 2006). Qu’elle ait pour but la péche de subsistance,
commerciale ou récréative, 1’exploitation des ressources aquatiques peut avoir des conséquences
directes sur les stocks en cas d’une gestion inadaptée. De plus, la disparition ou le déclin des espéces
de niveaux trophiques inférieurs peut compromettre le soutien trophique nécessaire aux especes
ciblées par la péche (Smith et al. 2011). Une diminution marquée de 1’abondance des espéces proies

peut provoquer, par un effet relationnel bottom-up, une réduction subséquente des populations de



prédateurs piscivores (Stewart et Jones 2001; Boldt er al. 2022; Brunet et al. 2023), reflétant la

dépendance trophique entre les niveaux inférieurs et supérieurs du réseau alimentaire.

Les poissons prisés pour la péche sont en grande partie des especes piscivores dont
I’alimentation hautement calorique permet de soutenir plus efficacement une forte croissance et une
importante production de biomasse (Elliott et Hurley 2000). Les poissons fourrages occupent une
grande importance dans la composition du régime alimentaire de ces especes. Ce regroupement de
poissons comprend 1’ensemble des espéces de petite taille ainsi que les jeunes stades de vie de
certaines especes, qui sont particuliérement vulnérables a la prédation durant cette période en raison
de leur petite taille (Lévesque et al. 2023). Les espéces non-exploitées sont toutefois sous-étudices et
leur écologie reste encore aujourd’hui largement méconnue (Rypel et al. 2021; Lackmann et al. 2024;
Clancy et al. 2025). Afin d’assurer une exploitation durable et la conservation de 1’ensemble des
especes, il importe de considérer la nature hautement interactive et dynamique des écosystemes
aquatiques.

Malgré que les poissons fourrages ne soient généralement pas particuliérement visés par la
péche sportive ou commerciale, ils représentent d’importantes biomasses et occupent divers roles
dans les milieux aquatiques qui ont des répercussions bénéfiques directes sur les espéces exploitées
(Clancy et al. 2025). Leur contribution importante au régime alimentaire des poissons carnassiers et
autres prédateurs, tels que les oiseaux échassiers, les reptiles, les amphibiens et les mammiferes, leur
confére notamment un impact majeur dans le transfert de nutriments en tant qu’intermédiaire avec les
ressources basales, dont la matiére organique allochtone (Clancy et al. 2025). Le régime alimentaire
des poissons fourrages étant majoritairement constituée de zooplancton et d’invertébrés (Diller ef al.
2022), la pression de prédation qu’ils exercent peut modifier la composition des communautés de
niveaux trophiques inférieurs. Les poissons fourrages peuvent ainsi étre a I’origine de différents types
de cascades trophiques modulant les écosysteémes qu’ils occupent (Clancy ef al. 2025). Malgré leur

grande importance écologique, les connaissances demeurent limitées quant aux aspects biologiques



de ces especes non exploitées, et cette lacune est encore plus marquée chez les poissons fourrages
d’eau douce (Guy et al. 2021; Rypel et al. 2021; Boldt et al. 2022; Lackmann et al. 2024; Clancy et
al. 2025).

Les poissons fourrages d’eau douce ont une niche écologique particuliérement restreinte. Leur
régime alimentaire, combiné & une faible capacité natatoire, confine la majorité de ces especes aux
zones peu profondes, en particulier durant leurs premiers stades de vie (Plourde-Lavoie et Sirois
2016). Les proies potentielles comme les macroinvertébrés et le zooplancton y sont nombreuses, tout
comme la présence d’abris tels que de la végétation aquatique ou des débris organiques. Qu’ils
s’agissent d’étangs, de marais ou marécages, les milieux humides constituent d’ailleurs des habitats
de prédilection pour les poissons fourrages (Kaggwa et al. 2009; Yurek et al. 2013; Plourde-Lavoie
et Sirois 2017). Plusieurs caractéristiques en font des sites de fraie potentiels de grande qualité pour
ces especes. Le réchauffement plus hatif de la température de 1’eau di a la faible profondeur est un
critére essentiel, puisqu’il détermine et enclenche physiologiquement le début de la fraie pour les
espéces se reproduisant au printemps (Plourde-Lavoie et Sirois 2017). De plus, la présence de
végétation et de structures organiques submergés (billots de bois, racines, arbres, etc.) permet le dépot
et la survie des masses d’ceufs de certaines especes de poissons en plus de fournir un abri contre de
nombreux prédateurs (Kraus et Jones 2012; Plourde-Lavoie et Sirois 2017; Plourde-Lavoie et al.

2018).

Or, les milieux humides figurent parmi les écosystémes les plus menacés a I’échelle mondiale,
leur disparition progressant a un rythme qu’on estime trois fois plus rapide que celui des habitats
forestiers (Tickner et al. 2020). Depuis le début du 20° siécle, c’est plus de la moitié des milieux
humides qui ont été détruits par ’homme dans le monde (Davidson 2014; Tickner et al. 2020; Cloern
et al. 2021; Dworrak et al. 2022). Des superficies encore existantes, pres de 65% sont aujourd’hui
classées comme étant modérément a fortement menacées (Vordsmarty et al. 2010; Sayer et al. 2025)

La problématique est d’ailleurs encore plus importante pour les zones humides intérieures



comparativement aux milieux humides cdtiers, autant pour la vitesse du déclin que pour la perte de
superficies (Davidson 2014; Cloern et al. 2021). Au Québec, les milieux humides occupent environ
12.5% de la superficie totale de la province, dont 8% font partie d’une aire protégée (Pellerin et Poulin
2013). Peu d’études relatent précisément le bilan de milieux humides au Québec mais les pertes se
situent possiblement entre 40 et 80%, en étant plus importantes dans les zones trés anthropisées

(Pellerin et Poulin 2013).

L’appropriation de ces milieux humides a des fins industrielles, agricoles ou résidentielles se
fait aux dépens des nombreux services écologiques rendus par ces écosystémes (Guareschi et al.
2019). Ils purifient et détoxifient 1’eau, séquestrent de grandes quantités de carbone, régulent
I’écoulement des eaux en plus d’héberger une riche biodiversité, dont plusieurs espéces sont
dépendantes des milieux humides (Beerens et al. 2017; Moomaw et al. 2018; Cloern et al. 2021;
Ministére de I’Environnement et de la Lutte contre les changements climatiques (MELCC) 2021). En
terme de valeur des services écologiques par unité de surface, les milieux humides ont d’ailleurs la

valeur la plus élevée de tous les biomes (Cloern et al. 2021).

La vulnérabilit¢ des milieux humides compromet la conservation de la biodiversité qu’ils
abritent et soutiennent a différentes échelles écologiques. Leur grande complexité intrinséque rend
encore difficile la compréhension précise des mécanismes écologiques qui y sont en jeu. Les milieux
aquatiques peu profonds tendent généralement vers deux états d'équilibre distincts. Le premier se
caractérise par une eau claire dominée par la végétation aquatique submergée, tandis que le second
est marqué par une forte biomasse algale et une turbidité élevée (Scheffer et al., 1993). La transition
entre ces deux états dépend en grande partie de la disponibilité des nutriments dans le milieu, ceux-
ci favorisant la production primaire autochtone et donc stimulant la prolifération du phytoplancton et
des algues. Les activités anthropiques telles que [’agriculture ont comme impact d’augmenter
fortement les apports de nutriments dans les milieux humides (Chambers et al. 2002; Liu et al. 2022;

Norambuena et al. 2022). L’urbanisation et la déforestation augmentent également le ruissellement



de nutriments en plus de diminuer la capacité¢ de filtration des zones ripariennes, exposant les

écosystémes aquatiques a proximité a des altérations écologiques majeures (Keva et al. 2022).

Selon Macura ef al. (2019), la variabilité du taux de production des poissons fourrages dans les
milieux humides cotiers est en grande partie attribuable a la dégradation de la qualité et la réduction
de I’étendue de ces habitats aquatiques. En raison de leur proximité fréquente avec des zones
anthropisées, les milieux humides riverains sont exposés a des pressions similaires, ce qui influence
également la productivité des poissons fourrages dans ces écosystemes (Diller et al. 2022). Les
perturbations d’origine anthropique entrainent une altération notable des réseaux trophiques,
notamment en modifiant la disponibilité et la composition des ressources alimentaires (Sierszen et al.
2006). Par exemple, la déforestation, la réduction de la densité de la canopée végétale et
I’homogénéisation de la biodiversité des zones ripariennes et littorales ont des effets négatifs
documentés sur la composition des communautés de macroinvertébrés, qui représentent une source
alimentaire majeure pour de nombreuses especes de poissons (Thornhill ef al. 2017; Vimos-Lojano

et al. 2020)

D’aprés MacLeod et al. (2022), la production de biomasse des poissons est directement
influencée par divers stress d’origine anthropique, notamment la dégradation des habitats, la pollution
et la présence d’espéces envahissantes. Ces facteurs perturbent les mécanismes biologiques essentiels
des poissons, compromettant ainsi la survie des individus et la viabilit¢ des populations. La
quantification de la production de biomasse de poisson constitue donc un élément clé a prendre en
compte, dans la mesure ou la concentration de biomasse des proies détermine en grande partie la
disponibilité alimentaire pour les prédateurs qui en dépendent. Il en résulte une plus grande efficacité
de se nourrir et ainsi un meilleur support dans les périodes critiques telles que la saison de

reproduction ou encore les premiers stades de développement (Yurek et al. 2013).



Analyse des isotopes stables
Les écosystémes aquatiques constituent des systémes ouverts dans lesquels 1’énergie a
la base des réseaux trophiques provient a la fois de sources externes, appelées allochtones, et de
production interne, dite autochtone (Allen et al. 2024).

La matiere organique allochtone constitue une source importante de carbone pour les milieux
aquatiques lentiques et peut y étre introduite sous différentes formes, notamment sous forme de
maticre organique particulaire (POM) et de carbone organique dissous (COD) (Cole et al. 2006). La
POM allochtone comprend notamment la litiere végétale et les détritus terrestres (Allen et al. 2024),
tandis que le COD correspond & la fraction dissoute de la matiére organique transportée vers les
écosystémes aquatiques. La matiére allochtone contribue de maniére importante aux interactions
trophiques et au support a la biodiversité des espéces retrouvées dans ces milieux (Glaz et al. 2012).
Les milieux humides différent toutefois de cette interprétation traditionnelle étant donné 1’importante
production primaire autochtone provenant du phytoplancton et la biomasse algale qui y est plus
abondante (Hamilton et al. 1992). Les répercussions de ces processus biogéochimiques sur les sources
énergétiques soutenant les communautés de poissons fourrages dans les milieux humides demeurent,
a ce jour, mal connues. De plus, les pressions anthropiques qui affectent les différents habitats des
especes étudiées entrainent des modifications des caractéristiques et des processus écologiques des
milieux. Ces altérations influencent le flux des nutriments et du carbone organique, se traduisant par
des variations dans les contributions allochtones et autochtones. L’analyse des isotopes stables est
fréquemment utilisée afin de quantifier les contributions des différentes sources énergiques a la base
de ces interactions écosystémiques et afin de refléter I’impact de ces perturbations anthropiques (Alp
et Cucherousset 2022).

Un isotope d’un élément chimique représente une forme de celui-ci qui se distingue au niveau
atomique par un nombre différent de neutrons dans le noyau (Fry 2006). Un atome est composé d’un
noyau comprenant des protons et des neutrons, autour duquel gravitent des ¢électrons. Les neutrons

contribuent a la stabilité du noyau en maintenant une certaine distance entre les protons, dont les



charges positives tendraient a les repousser mutuellement. Le terme d’isotope stable réfere a la
différenciation avec les isotopes radioactifs. Ces derniers ont un nombre plus élevé de neutrons qui
déséquilibrent le noyau et le rends trés instable (Fry 2006). Les isotopes d’un élément chimique ont
la méme charge élémentaire mais ont toutefois une masse atomique qui différe. Il en résulte des
propriétés chimiques et physiques différentes influengant leur intégration dans les réactions
chimiques et biogéochimiques (Jardine et al. 2003; IAEA 2024). Ce sont principalement les réactions
de fractionnement et de mélange qui inférent la proportion d’isotopes lourds ou légers utilisée, ces
derniers ayant une vitesse de réaction plus élevée (Fry 2006; Gladyshev 2009). Ces deux processus
sont a la base de la répartition des isotopes stables dans la biosphére et permettent notamment
d’étudier les signatures isotopiques des organismes (Jardine et al. 2003). Par leurs processus
biologiques, ces organismes intégrent des proportions variables d’isotopes lourds et légers, ce qui
permet d’obtenir diverses informations sur leur écologie et leur environnement, ainsi que de comparer
des milieux soumis a différentes conditions environnementales (Glaz et al. 2012). C’est d’ailleurs le
ratio des isotopes lourds par rapport aux plus légers (notation 6 suivi de I’isotope lourd) par rapport a
des éléments de référence qui font 1’objet de la majorité des études. Les ratios isotopiques du carbone
(8"3C) et de I’azote (8'°N) constituent des traceurs largement utilisés pour analyser la structure
trophique et le fonctionnement des écosystémes (Bergfur ef al. 2009; Gladyshev 2009).

Le CO: atmosphérique présente une valeur de 8'*C d’environ -8 %o. Lors de la photosynthese,
les plantes terrestres de type C3 intégrent ce carbone dans le cycle de Calvin tout en induisant un taux
de fractionnement isotopique d’environ -20 %o. Il en résulte des valeurs de &'C relativement
constantes chez les producteurs primaires allochtones d’environ -28 %o (Fry 2006). En eau douce,
cette valeur de 6"*C varie d’avantage en fonction du substrat rocheux, des apports minéraux des
tributaires, de la décomposition de matiere organique et de 1’apport de CO, atmosphérique (Fry 2006).
Les valeurs de 8'*C varient également fortement selon le niveau de production primaire et le type de
milieu étudié (Fry 2006; Solomon et al. 2011). Le fractionnement isotopique du carbone au cours de

I’assimilation par les consommateurs est généralement faible, de 1’ordre de 0.4 +1.3 %o, de sorte que



les valeurs de ratios isotopiques du 6'*C chez les consommateurs demeurent proches de celles de leurs
sources alimentaires (Post 2002; Fry 2006; Nilsen et al. 2008; IAEA 2024). Cette relative stabilité
s'explique par le fait que le carbone est principalement utilisé pour la synthése des tissus structurels,
comme les lipides ou les protéines, et subit peu de transformations métaboliques qui pourraient
modifier les ratios (Gladyshev 2009). Lorsque les valeurs de 8'*C des différentes sources d’un
écosysteme sont connues, leur contribution relative au sein du réseau trophique peut ainsi &tre
estimée.

Le ratio isotopique de I’azote (8'°N), quant a lui, augmente a chaque niveau trophique selon
une valeur de fractionnement généralement estimée a 3—4 %o, variant toutefois selon le matériel
biologique et I’espéce étudiée (Post 2002; Fry 2006; Nilsen et al. 2008; IAEA 2024). Cette variation
s’explique par I’excrétion préférentielle de l'isotope léger (**N) sous forme de déchets azotés
(ammoniac, urée, acide urique), entrainant une rétention plus marquée de I’isotope lourd (**N) dans

les tissus des consommateurs (McCutchan et al. 2003; Fry 2006; Gladyshev 2009).

Objectifs

La biologie et la productivité des communautés de poissons fourrages d’eau douce restent peu
documentées malgré leur importance écologique, particuliérement dans un contexte ou les habitats
qu’ils occupent sont soumis a de fortes pressions anthropiques. A ce jour, le potentiel de productivité
des communautés de poissons en eau douce demeure encore mal compris, tout comme les parameétres
environnementaux qui le régissent (MacLeod et al., 2022). Le lac Saint-Jean et ses zones humides
riveraines offrent un cadre pertinent pour évaluer les dynamiques régissant les communautés de
poissons fourrages et le potentiel d’habitat des milieux humides riverains. Dans cette perspective,
cette étude cherche a identifier les facteurs écologiques qui soutiennent la productivité des poissons
fourrages des milieux humides riverains, tout en évaluant I’impact des pressions anthropiques. Plus
spécifiquement, elle poursuit trois sous-objectifs complémentaires : (1) examiner la variation des

conditions environnementales des herbiers en fonction de la pression anthropique associée aux



bassins versants, (2) caractériser les indices de productivité des milieux humides riverains ainsi que
la composition des communautés de poissons fourrages en fonction des conditions environnementales
et de la pression anthropique et (3) évaluer la contribution des différentes sources d’énergie en

fonction des variables environnementales et de la pression anthropique.
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CHAPITRE 1: DYNAMICS OF FORAGE FISH PRODUCTIVITY IN RIPARIAN WETLANDS OF LAKE

SAINT-JEAN

1.1 Abstract

The current period is characterized by an increased awareness of the effects of human activities on
the environment, which has led to a growing interest in ecological issues. Freshwater aquatic
ecosystems are particularly affected by anthropogenic impacts due to their strong connectivity with
terrestrial environments. The degradation of these habitats results in a loss of heterogeneity and a
decline in biodiversity, contributing to the weakening of ecosystem resilience. Forage fish play a key
role in aquatic food webs, with their dynamics directly influencing biodiversity and ecosystem
stability. However, the ecology of freshwater forage fish remains largely understudied, notably due
to their low commercial value. Among the habitats favorable to freshwater forage fish, riparian
wetlands provide particularly suitable conditions for their survival, although they rank among the
most threatened ecosystems globally. This project aims to improve our understanding of the
productivity potential of forage fish in riparian wetlands and to assess the impact of anthropogenic
disturbances on the composition and ecological dynamics of these species. To achieve these
objectives, ten riparian wetlands, each assigned a level of anthropogenic pressure based on land use
in the watersheds, were sampled in July 2023. Seine netting of forage fish was conducted to assess
community composition and productivity, as well as to evaluate the response of these species to
anthropogenic disturbances and measured environmental variables. Stable isotope analysis of carbon
(8"C) and nitrogen (8'°N) in forage fish was used to estimate the contribution of different energy
sources supporting these species and to examine the dynamics of their diet in relation to
environmental conditions. Overall forage fish productivity, and particularly for the Spottail Shiner
(Hudsonius hudsonius), was higher in wetlands where the watersheds were subject to the lowest
anthropogenic pressure. Results indicate that the GAM explained 45.7% of the total deviance in
forage fish productivity, which was significantly influenced by dissolved organic carbon (DOC)
following a dome-shaped relationship with an optimum around 20 mg/L, as well as by nitrates and
turbidity following a decreasing linear relationship. Community richness was explained by a total
deviance of 58.3%, with similar effects of DOC and nitrates, and an influence of Chl-a following a
decreasing unimodal relationship with an optimum near 5 pg/L. Mixing models used to identify
energy sources in the diet of forage fish revealed that nitrate levels are the most influential factor in
trophic dynamics, leading to a decrease in allochthonous contribution as nitrate concentrations
increase up to a null contribution beyond 3 ppm. Overall, the allochthonous contribution to forage
fish remains low, but results for perch suggest that it may play a central role in the productivity of
this species. This study highlights the role of terrestrially derived carbon in the trophic dynamics of
riparian wetlands and underscores the importance of connectivity between ecosystems. It also
demonstrates the impacts of human activities, both at the watersheds and more local scales, which
affect forage fish productivity and richness, thereby threatening the balance of these habitats.



1.2 Introduction

Since the 1980s, environmental awareness has grown in response to the increasing impacts of
human activities on the planet (Tickner et al. 2020; Cooke et al. 2023). The resulting anthropogenic
pressures lead to a loss of ecosystem heterogeneity, affecting habitat integrity (Maskell et al. 2019;
Tickner et al. 2020), a phenomenon particularly pronounced in aquatic environments (Xenopoulos et
al. 2005; Dudgeon et al. 2006; Stendera et al. 2012; Albert et al. 2021). Freshwater ecosystems, which
are strongly connected to terrestrial habitats, are among the most threatened (Tickner et al. 2020;
Cooke et al. 2023) due to their vulnerability to intensive agriculture, industrialization, and
urbanization (Dudgeon et al. 2006; Collen et al. 2014). These cumulative pressures contribute to what
is now suggested as the sixth mass extinction (Tickner et al. 2020). In North America, the extinction
rate of freshwater species is estimated at 4% per decade, which is five times higher than that of species
in any other terrestrial habitat (Dudgeon et al. 2006). Among freshwater vertebrates, fish have
experienced the highest extinction rate worldwide during the 20th century (Guy et al. 2021). In North
America, this rate is estimated to be 877 times the background extinction rate, which corresponds to
the natural extinction rate in the absence of human pressures—i.e., one extinction every three million
years (Burkhead 2012).

Fish species targeted for recreational or commercial purposes attract considerable scientific
attention, and funding is disproportionately allocated to species of higher public and economic
interest, whereas non-target species, proportionally more likely to be threatened with extinction,
remain largely understudied (Rypel et al. 2021; Lackmann et al. 2024; Clancy et al. 2025). To ensure
sustainable exploitation and support biodiversity, it is nevertheless essential to consider the highly
interactive and dynamic nature of aquatic ecosystems. Prey species, such as forage fish, represent
significant biomass and occupy key ecological roles in aquatic environments, with direct
repercussions on exploited species (Clancy et al. 2025). Despite their ecological importance, little is

known about the biological aspects of these non-target species (Guy et al. 2021; Rypel et al. 2021;
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Boldt et al. 2022; Lackmann et al. 2024; Clancy et al. 2025). This knowledge gap is even more
pronounced for freshwater forage fish, for which information remains extremely limited.

Among the habitats favorable to freshwater forage fish, wetlands represent key habitats for
many of these species (Kaggwa et al. 2009; Yurek et al. 2013; Plourde-Lavoie et Sirois 2017). These
environments not only provide high-quality spawning sites and refuge areas but also support a rich
biodiversity that contributes to the diet of forage fish (Kraus et Jones 2012; Plourde-Lavoie et Sirois
2017; Plourde-Lavoie ef al. 2018). Wetlands, however, rank among the most threatened ecosystems
globally, with their disappearance occurring at an estimated rate three times faster than forest habitats
(Tickner et al. 2020). Since the beginning of the 20th century, more than half of the world’s wetlands
have been destroyed by human activities (Davidson 2014; Tickner et al. 2020; Cloern et al. 2021;
Dworrak et al. 2022). Of the remaining areas, nearly 65% are now classified as moderately to highly
threatened (Vorosmarty et al. 2010; Sayer et al. 2025). The issue is even more pronounced in inland
wetlands than in coastal wetlands, both in terms of abundance and quality (Davidson 2014; Cloern et
al. 2021). The vulnerability of wetlands therefore compromises the conservation of the biodiversity
they support, particularly weakening the populations of forage fish that depend on them.

According to Macura et al. (2019), the variability in forage fish production in coastal wetlands
is largely attributable to the degradation of aquatic habitat abundance and quality. Due to their
frequent proximity to anthropogenic landscapes, riparian wetlands are exposed to similar pressures,
which also affect forage fish productivity in these ecosystems (Diller et al. 2022). MacLeod et al.
(2022) report that anthropogenic disturbances directly influence fish biomass production, notably
through habitat degradation and pollutant inputs. These factors disrupt fundamental biological
processes in fish, thereby compromising the viability of individuals and populations. Considering
prey biomass production allows for a better estimation of food availability for dependent predators.
This, in turn, enhances feeding efficiency and provides stronger support during critical periods, such

as the breeding season or early developmental stages (Yurek et al. 2013).
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Analysis of carbon (0'*C) and nitrogen (6'°N) stable isotope ratios is commonly used to
quantify the contributions of different energy sources at the base of ecosystem interactions and to
reflect the impacts of anthropogenic disturbances (Bergfur et al. 2009; Gladyshev 2009).
Allochthonous matter, of terrestrial origin, in lentic aquatic systems plays a key role in trophic
interactions and supports the biodiversity of species inhabiting these environments (Glaz et al. 2012).
However, wetlands differ from this traditional interpretation due to the substantial autochthonous
primary production from phytoplankton and their higher algal biomass (Hamilton et al. 1992). The
effects of these biogeochemical processes on the energy sources supporting forage fish communities
in wetlands remain poorly understood. Moreover, anthropogenic pressures affecting the various
habitats of the studied species alter ecological characteristics and processes within these
environments. These changes influence nutrient and organic carbon fluxes, resulting in variations in
the relative contributions of allochthonous and autochthonous sources.

The biology and productivity of freshwater forage fish communities remain poorly documented
despite their ecological importance, particularly in contexts where the habitats they occupy are subject
to strong anthropogenic pressures. To date, the potential productivity of freshwater fish communities
remains insufficiently characterized, as do the environmental factors that govern it (MacLeod et al.,
2022). Lake Saint-Jean (Québec, Canada) and its riparian wetlands provide a relevant setting for
evaluating the dynamics governing forage fish communities and the habitat potential of riparian
wetlands. Within this context, this study aims to identify the ecological factors that support the
productivity of forage fish in riparian wetlands, while considering the impacts of anthropogenic
pressures. More specifically, it pursues three complementary sub-objectives : (1) to examine the
variation in environmental conditions of riparian wetlands in relation to the anthropogenic pressure
index associated with the watersheds, (2) to characterize productivity indices of riparian wetlands and
the community composition of forage fish according to environmental conditions and the
anthropogenic pressure index, and (3) to assess the contribution of different energy sources as a

function of environmental variables and anthropogenic pressures.
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1.3 Material and methods

1.3.1 Study sites

The study was conducted from July 12 to 21, 2023 around the Lake Saint-Jean, a large boreal
reservoir of 1053 km? (48.5944° N, —72.0306° O). The ten selected sites are open wetlands
surrounding Lake Saint-Jean and were identified as having potential for forage fish spawning by
Plourde-Lavoie et Sirois (2017). The sampling locations and their characteristics are presented in
Annex A, Table Al. The potential of each site was assessed by considering, among other factors,
surface area, physical accessibility for fish, the type and abundance of littoral vegetation, as well as
substrate type. The spatial distribution of the sites was also taken into account during the selection
process, in order to consider the particular hydrodynamics of Lake Saint-Jean, where wind influences
sediment deposition (Nutz ef al. 2015), as well as the apparent differences in forage fish communities
between sectors (Lévesque et al. 2023).

Degree of anthropogenic pressure on the studied wetlands have been characterized based on
the watersheds land use. Using public data (MELCCFP 2018b), total area of 6 land use classes
(forests, harvested forests, anthropic, agriculture, wetlands and barren lands) were summed up in
second-order watershed polygons (MELCCFP 2018a) in all 67 watersheds in the Saguenay-Lac-
Saint-Jean region using ArcMap 10.7.1 (ESRI). Region-wide relative land use in watersheds was
synthesized using a principal component analysis (function prcomp(), implemented in stats R
package) on the correlation matrix of watershed land use. The principal component first axis
(explaining 40% of the variance) opposed influence of disturbed land use classes (agriculture, urban)
and forested classes, its value was computed as an anthropogenic pressure index and classified in
quartiles, representing minimal, low, moderate and high anthropogenic pressure. Selected wetland

sites were attributed a pressure category based on the second-order watershed feeding them.
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1.3.2 Sampling

Fish captures were conducted under the scientific, education and management permit (SEG-
2023-05-04-303-02-S-P) issued for this project by the MELCCFP for the capture of wild animals. In
addition, the field team members complied with the requirements of an animal care certificate (R46-
23) from the Animal Care Committee (ACC) of UQAC and the Canadian Council on Animal Care
(CCAC), by successfully completing a knowledge assessment on the use of animals for research.

The term forage fish is widely used to describe all small-sized fish that constitute the diet of
piscivorous fish. This category may therefore include adult individuals as well as young-of-the-year
(Lévesque et al. 2023). For the purposes of this project, the species defined as forage fish are listed
in Annex B. Brown bullhead (Ameiurus nebulosus), northern pike (Esox lucius) and walleye (Sander
vitreus) were excluded by the definition used. The size threshold for excluding individuals was set at
130 mm, based on the proportion of average total length of predator species in Lake Saint-Jean, whose
mouth size limits their ability to prey on larger individuals (Ward et McCulloch 1991; Gaeta et al.
2018). Using this method, three yellow perch (Perca flavescens) exceeding 130 mm were excluded
from a total of 1,733 fish captured.

Fish were captured using a 6 m wide shoreline minnow seine (0.64 cm mesh) deployed parallel
to the shore (Lévesque ef al. 2023). The standard unit for calculating the relative abundance of species
corresponds to a seine deployment at 12.5 m from the shore. When water depth was too great to reach
this distance, the actual distance from the shore for each seine net haul was recorded to standardize
the abundance data. Fish were identified to species and counted. During sampling, fish brought back
to the laboratory for stable isotope analysis were kept in a cooler with dry ice and then frozen at -
20°C. Total length (TLaiv.) was measured for all released fish.

Technical issues with the scales prevented the collection of live weights (Waiive). The same
measurements were taken on fish brought to the laboratory after thawing (TLwmawea and W inawed)-
TLinawea of released fish were obtained by subtracting 2.58% from TL _aiive, as reported in the literature

for similar species (Roscoe et Halliday 1969; Engel 1974; Treasurer 1990; Konig et Borcherding
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2012; McQueen et al. 2019). Wiawea Of released fish were estimated using a species-specific linear
conversion equation relating Wihawed t0 TLthawed, based on measurements of fish brought to the
laboratory.

Taxa representative of the most common groups of forage fish preys were sampled at most
sites to serves as a baseline for stable isotopes analyses (Barrus et al. 2024). Macrophytes and
terrestrial vegetation were collected manually, with a focus on foliage (Finlay et Kendall 2008).
Aquatic macroinvertebrates were collected manually too, particularly bivalves, or using a kick-net.
Zooplankton was collected using a conical net (50 cm opening, 150 um mesh) in the littoral zone of
the sites and then was stored in a cooler with dry ice. All those samples were then frozen at -20°C

prior to processing for stable isotope analysis.

1.3.3 Laboratory procedures

Dorsal muscle tissue from fish stored in the freezer was sampled for stable isotope analysis of
carbon (8'*C) and nitrogen (8'°N) ratios. Lipids were not extracted prior to isotopic analysis; however,
a mathematical correction of 6'C values was applied based on the C:N tissue ratio (Post et al. 2007;
Skinner et al. 2016). All fish samples had C:N values above 3.5, hence the correction was applied to
all specimens (Skinner et al. 2016). The lipid-corrected §'°C value (§13C") was obtained using the
equation of McConnaughey et McRoy (1979). The parameters D and / were adapted by Kiljunen et

al. (2006) to specifically correspond to white muscles fish species :

SBC' =6BC+Dx (I+ —1+32"§‘;/L) (1)

where §13C corresponds to the measured value of the sample; D represents the isotopic difference
between proteins and lipids in fish (D = 7.018 + 0.263); / is an estimated constant (I = 0.048 +
0.013); L is the proportion of lipids in the sample type (muscle in this case) based on sample C:N
ratio measured (Kiljunen et al. 2006). L value was obtained using the equation of Post et al. (2007)

(Skinner et al. 2016) :
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L=-2054+724%xC:N )

Macrophytes and terrestrial vegetation were first rinsed in ultra-pure water (UPW).
Zooplankton and phytoplankton were pooled into a single category, hereafter referred to as plankton.
Leaves of macrophytes and terrestrial vegetations, adductor tissues of bivalves and fish muscle tissue
were dried at 60°C for 24 hours and then ground into homogeneous powder using a mortar (Karube
et al. 2012). Plankton was not grounded after being dried. A microbalance was used to weigh a target
mass of 1.000 + 0.050 mg per sample into 3.5 x 5 mm tin capsules. When individual fish were too
light, multiple individuals of the same species and similar size were pooled. For the other sample
types, triplicates were prepared for each site.

Stable isotope analysis of carbon (8'3C) and nitrogen (5'°N) was conducted at the Jan Veizer
Stable Isotope Laboratory in Ottawa. The isotopic composition of the samples was determined by
analysing the CO: and N, produced during combustion in an Elementar VarioEL Cube elemental
analyzer, followd by measurement of the released gases using a DeltaPlus Advantage isotope-ratio
mass spectrometer. The atomic mass difference between isotopes allows quantification of their
relative abundance within the samples. Carbon and nitrogen isotope ratios were obtained with a

precision of 0.20 %o using the following equation (3) :

86X = [(Rsample/Rstandard) - 1]X1000 (3)
Where X correspond to the proportion of *C or *N in the sample, and R represents the *C:'2C or
ISN:1“N ratios. A subset of samples (n = 43) was reanalyzed for validation, yielding a deviation of
0.28 %o and 0.39 %o for 6"°N.

All measured physicochemical values for each site are presented in Annex A, Table A2. Water
temperature, dissolved oxygen, turbidity, conductivity and nitrates concentration (NO3™-N) were
measured at each site using a HANNA HI 9829 multiparameter probe. Water samples were collected
and kept in a cooler for laboratory analysis of pH, alkalinity and total phosphorus (TP). Alkalinity

and pH were measured on the same day at the Chaire de recherche sur les espéces aquatiques
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exploitées (CREAE-UQAC). Alkalinity was determined by titration with 0.02 N sulfuric acid
(H2S04), and pH was measured using a pH-meter Oakton pH6+. TP was measured following the
standard protocol of Wetzel et Likens (2000) at GRIL-UQAM laboratory, which involves autoclave
digestion of the sample (121°C) with potassium persulfate and subsequent acidification. Results are
expressed as orthophosphate (PO4-P) and were analyzed using a spectrophotometer (Ultrospec

2100pro) at 890 nm (GRIL-UQAM analytical laboratory 2022).

For chlorophyll-a (Chl-a) analysis, a 250 mL water sample per replicate was filtrered on-site
using a manual pump onto pre-combusted (450°C, Sh) Whatman GF/F filters. When suspended matter
in the water blocked filtration of the full 250 mL volume, the actual filtered volume was recorded for
laboratory analysis. The filtrates were kept in amber bottles prior to analysis of water color
(cDOM _a440) and dissolved organic carbon (DOC). DOC was analysed at GRIL-UQAM laboratory
and determined according to the GRIL-UQAM persulfate oxidation protocol and analyzed using an
OI Analytical Aurora 1030W TOC Analyzer. Chl-a and cDOM _a440 were analyzed at the UQAC
aquatic laboratory following established protocols. The Chl-a protocol consists of extracting pigments
for 24 hours by adding 90% acetone to the water samples. After centrifugation, the supernatant was
analysed using a fluorometer, and a second reading was performed after acidifying the sample with
5% HCIL. The acidification step converts chlorophyll-a to pheophytin-a, allowing the fluorometric
method to distinguish chlorophyll-a from degradation products (phacopigments) and thereby correct
chlorophyll-a estimates. All handling for Chl-a analysis is performed in dim light. cDOM_a440 was

analysed using spectrophotometry and spectrofluorometry at wavelength of 440 nm.

1.3.4 Data analysis

The biomass of forage fish at each site was standardized per unit effort (Bgq) and is expressed
in kg/ha. For each site, the mean By values from the quantitative seine nets were used for subsequent
calculations. The site productivity index of each forage fish species (Prodsp) is expressed in

kg/ha/year and was obtained using the equation of Randall et Minns (2000) :
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Prodgp = Bgtq X (Ratio P/Bgp) 4)

The P/Bsp ratio, from Randall et Minns (2000), is species-specific and corresponds to the
production rate per unit of biomass, based on maturity weight and longevity. Forage fish productivity

(Prodpr) correponds to the sum of productivities of the forage fish species captured at each site.

The overall community composition of forage fish communities was characterized by species
richness (Spr), calculated from the targeted species for each seine net haul at sites (La Violette 2003;
Collen et al. 2014; Wattana ef al. 2022) :

Spr = number of forage fish species ®)]

The whole data exploration was carried out using R software with the base, stats, and mgcv
packages. A principal component analysis (PCA) was performed to investigate the relationships
between environmental variables and the studied sites, while also visualizing potential correlations
with the degree of anthropogenic pressure (McCune et Grace 2002). Prior to this, collinearity among
the different variables was assessed (Appendix D) using a correlation threshold of 0.70 (Dormann et
al. 2013), focusing on environmental factors such as nitrate concentration, Chl-a, DOC and turbidity.
The data were standardized to harmonize the variables and neutralize the effects of scale difference

before conducting the PCA.

The influence of the degree of anthropogenic pressure on wetland habitat quality was tested
using a one-way ANOVA for all measured environmental variables (a = 0.05). The impact of
anthropogenic pressure was also assessed through ANOVAs on the productivity and richness of
forage fish, as well as on productivity per species. Since fish biomass and abundance data were
collected from multiple seine hauls at each site, the effect of the site was included as a random effect.
For all ANOVAs yielding significant results (Pr(>F) < 0.05), a Tukey post-hoc test was applied to

identify which pairs of treatments differed significantly.
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The relationships between environmental variables and the composition of forage fish
communities were evaluated using generalized additive models (GAMs), including a random effect
for the sites. To capture non-linear relationships, the number of basis functions for smoothing was set
to 5, and the restricted maximum likelihood (REML) method was used for estimation. The continuous
explanatory variables used corresponded to the environmental variables retained following the PCA.
However, pH was removed from the model due to its apparent collinearity with nitrate concentration

in the PCA representation and to limit the number of explanatory variables given the sample size.

1.3.4 Stable isotopes analysis

To characterize the different sources of organic matter potentially supporting the forage fish of
interest, the baseline used for isotopic analysis included three types of sources: allochthonous, littoral
autochthonous and pelagic autochthonous (Solomon et al. 2011; Glaz et al. 2012). The allochthonous
source was represented by terrestrial vegetation foliage, primarily samples from Betulaceae and
Salicaceae families (Brouillet-Gauthier 2012; Glaz et al. 2012). Mean 6"*C and 6'°N values for these
groups were calculated by site. For the Grandmont and Ticouapé sites, only terrestrial Poaceae
samples were available and were therefore used.

To represent the littoral autochthonous source, samples of Potamogetonaceae were used, as
this macrophyte family was the most frequently sampled (four sites out of ten) (Karube ef al. 2012).
For sites without Potamogetonaceae samples, 6'°N values were estimated using a linear regression
based on the nitrate concentrations measured at each site (R*=0.75; p=0.133). Since 6"°N increases
along a gradient of anthropogenic pressure and nitrate concentrations show a similar trend
(Harrington et al. 1998; Lake et al. 2011; Baumgartner et Robinson 2017), this approach allows for
adjusting the estimates according to the measured nitrate concentrations. Hong et Gu (2020) also
found a significant relationship between total nitrogen in the surface water and 8'°N in several fish
species. For 8'3C, stations without Potamogetonaceae samples were assigned the mean 6'*C value.

This approach assumes a certain degree of isotopic similarity among sites.
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The pelagic autochthonous source was represented by bivalve samples, which were present at
only two out of ten sites (Post 2002; Li et al. 2021) For sites without bivalves, 6'*C and 8"°N values
were imputed in the same manner as for Potamogetonaceae. The linear relationship between nitrate
concentrations and isotopic values at sites with bivalves showed an R? of 0.9754 and a p-value of
0.0002, although this high correlation is mainly due to the very small sample size.

To evaluate the relative contributions of different energy sources to the studied forage fish
communites, the MixSIAR package in R was used (Stock ef al. 2018). This package implements
Bayesian mixing models using measured isotopic values (6"*C and 8'°N) and explicitly incorporates
the uncertainty in the data (Moore et Semmens 2008; Phillips et al. 2014). The prior distribution of
source contributions, before integrating the data, was defined with alpha.prior = 1, assigning an equal
initial probability to each source. The Null model considers all the data, treating sites and species as
random effects. The Treatment model included the degree of anthropogenic pressure as a fixed
explanatory factor and Sites as a nested random factor. To account for potential ontogenic shifts in
diet (Wilkens et al. 2002; Murchie et Power 2004; Parke et al. 2009; Kraemer et al. 2012), the Total
length model assessed source contributions using fish total length as a continuous covariate, while
including the Sites and Species as random effects (Graeb et al. 2006). Models assessing the effect of
environmental variables as continuous covariates were parameterized in a similar manner. To account
for the influence of different species, the Species model was based on Sites as a random factor and
Species as a non-nested fixed factor. All models were tested using the MixSIAR package, but only
those leading to robust models were retained, as evaluated through convergence diagnostics (Gelman-
Rubin and Geweke) and the interpretability of the posterior distributions of contributions. These
Bayesian models were then compared using the Deviance Information Criterion (DIC) to select the
most explanatory models (Stock et al. 2018), with lower values indicating the best balance between

data fit and model complexity (Annex F).
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The productivity of yellow perch, the only species present across all sites, was analysed using
a model aimed at assessing the influence of dietary sources contributions. Productivity was included
as a continuous covariate, and site was treated as a random effect to account for variability between
multiple seine net hauls within the same site. Finally, the R package tRophicposition was used to
assess, for yellow perch, the distribution of trophic positions based on the most explanatory MixSIAR
model for all species. This approach allowed integrating the estimated contributions of different food
sources while accounting for isotopic discrimination, providing a robust Bayesian estimate of trophic
positions with credible intervals (Quezada-Romegialli et al. 2018). This package uses two baseline
sources, and in this case, trophic positions were calculated using allochthonous and autochthonous
littoral baselines. The trophic discrimination factors used were taken from Post (2002). The
enrichment values per trophic level correspond to 3.4 + 0.98%eo for nitrogen (6'°N) and 0.39 + 1.30%o
for carbon (8*C). A Bayesian ANOVA was performed to estimate whether there were significant
differences between the groups in this model by examining the posterior distribution and providing

95% credible intervals (Lamb ef al. 2022).

1.4 Results

1.4.1 Variation of environmental conditions

The PCA yielded two dimensions explaining 78.8% of the observed variance and highlight a
distinction in environmental conditions based on two categories of variables (Figure 1). Axis 1
accounted for 51.6% of variation and is positively associated with turbidity, DOC and Chl-a, with all
three variables contributing similarly to the variance. The Taillon site, classified as having moderate
anthropogenic pressure, is strongly associated with the positive end of this axis, indicating elevated
levels of these variables. Axis 2 accounted for 27.2% is negatively associated with nitrate levels. The
Grandmont and Pacaud sites, classified as having high anthropogenic pressure, are located on the

negative side of this axis, reflecting their association with elevated nitrate concentrations. The same
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applies to Ticouapé (moderate anthropogenic pressure), which is positioned further to the right on the
plot, reflecting a combination of high nitrate contribution as well as DOC and turbidity. The upper-
left portion of the plot groups sites that, although subject to different levels of anthropogenic pressure,
exhibit comparable environmental conditions characterized by low concentrations of nitrates, DOC,
Chl-a, and turbidity. This area also includes the two sites with minimal pressure levels. Overall, the
level of anthropogenic pressure appears to be generally consistent with the environmental gradients
described by the PCA. It should also be noted that the relationships depicted in the PCA are assumed

to be linear, which may not necessarily reflect the true nature of the associations (McCune et Grace

2002).
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Figure 1. Principal component analysis (PCA) of non-collinear environmental variables (left).
Geographic map of the sites physical locations (right). Agricultural areas are shown in yellow and

orange, while urban surfaces are shown in red. Gray lines delineate the watersheds.

Anthropogenic pressure levels had a significant effect only on turbidity (ANOV A wridity: F36=
8.979, p=0.0123), with a coefficient of determination R? of 0.818 (Figure 2). The moderate pressure
level exhibited higher turbidity than both the minimal (p = 0.0132) and high (p = 0.0289) levels.
ANOVAs analyses for nitrates, conductivity and total phosphorus did not reveal significant

differences, although a trend was still apparent. Those environmental variables tended to have lower
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values under lower levels of anthropogenic pressure. The small number of sites (n = 10) may explain

the lack of statistical significance observed in this analysis, due to limited sampling for each pressure

level.
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Figure 2. Mean values of turbidity, nitrates, conductivity, and total phosphorus by level of

anthropogenic pressure. Different letters for turbidity indicate significant differences between groups

(Tukey’s HSD).

1.4.2 Forage fish productivity indices and community composition in wetlands

The minimal level of anthropogenic pressure showed higher forage fish productivity compared
to the other pressures levels (ANOVAproductivity © F3.25 = 4.4835, Pr(>F) = 0.0119) (Figure 3). By
species, two species productivity differed significantly according to the level of anthropogenic
pressure, Spottail Shiner (ANOVAxunu : F3.25=9.7886, Pr(>F) = 0.0002) and Trout-perch (Percopsis

omiscomaycus) (ANOVApeom : F325=6.3481, Pr(>F) = 0.0024). Post-hoc Tukey test indicated that
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Spottail Shiner productivity was higher at sites with minimal anthropogenic pressure compared to
low (p = 0.0470), moderate (p = 0.0238), or high (p = 0.0124) pressure levels. Post-hoc Tukey test
for Trout-perch indicated a higher productivity at sites with moderate anthropogenic pressure
compared to high (p = 0.0423). The random effect associated with sites had zero variance

(Variance_Sites = 0.000) in all significant models, indicating no influence on the results.

Among all recorded species the most frequently observed across all sites were Yellow perch
(n = 995), Spottail Shiner (n = 355) and Fallfish (Semotilus corporalis) (n = 288) (Figure 3, right).
The subsequent species-specific analyses concentrate on those three species to ensure representative

estimates and avoid overestimation.
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Figure 3. ANOVA analysis of forage fish productivity according to the level of anthropogenic
pressure (left). Relative proportions of fish species at each site based on seine net catches (vight). The
color band at the bottom of the right panel represents the level of anthropogenic pressure associated
with each site, using the same color scheme as in the left panel. See Appendix B for species
abbreviations.

Regarding forage fish productivity in the studied wetland sites, the model explained 45.7% of

the deviance and was significantly influenced by DOC (F =3.878, p=0.0311), nitrates (F = 8.283, p
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=0.0085) and turbidity (F =4.799, p = 0.0389) (Figure 4, left). For forage fish species richness, DOC
(F =5.670, p = 0.0103), nitrates (F = 5.515, p = 0.0282) and Chl-a (F = 5.461, p = 0.0112) were
significant predictors, with the model accounting for 58.3% of the variance (Figure 4, right). The
relationship with DOC for both response variables exhibited a dome-shaped pattern, with an apparent
optimum around 20 mg/L, whereas the relationship with nitrates was linear and monotonically
decreasing. Turbidity displayed a similar trend regarding its effect on productivity. The relationship
between forage fish richness and Chl-a was non-linear, with an inflection point around Spug/L,

suggesting an optimal effect at low concentrations followed by a decline at higher values.
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Figure 4. Smoothed curves of significant predictors of forage fish productivity (left) and species
richness (right) (GAMs analyses).
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The species-specific GAMs models explained an average deviance of 53.1% for Spottail
Shiner, 39.9% for Yellow Perch and 53.6% for Fallfish (Appendix E Table E3). The random effect
of sites had no significant impact on the models produced (F = 0.000, p > 0.05). Nitrates contributed
to the predictive models for the productivity of Spottail Shiner (F = 10.077, p = 0.0044) and Fallfish
(F=4.972, p=0.0363), both showing a linear monotonically decreasing relationship. Turbidity was
also a significant predictor for Spottail Shiner (F = 8.036, p = 0.0095) and Yellow Perch (F =9.252,
p = 0.0058), with productivity following the same linear monotonically decreasing trend. Chl-a had
a significant effect on yellow perch productivity (F = 3.793, p = 0.0360), showing an inverted bell-
shaped relationship with an inflection point around 8 pg/L. DOC exhibited a bell-shaped relationship

with Fallfish productivity (F = 6.267, p = 0.0048), with an optimal threshold around 20 mg/L.

1.4.3 Contribution of different energy sources

Pairwise comparisons of posterior proportions across treatment levels for each source type
revealed no significant differences, indicating that, in this context, the level of anthropogenic pressure
does not have a clear effect on the contribution of energy sources across all forage fish species
combined in the studied sites. Comparison of the posterior proportions from the Null model (without
distinction by anthropogenic pressure level) indicates that the allochthonous source contributes
significantly less than the other two sources, with its distribution being at least 95% lower than theirs
(Figure 5). The statistical test revealed no difference between the contributions of littoral and pelagic

autochthonous sources.
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Figure 5. Posterior density distributions of each energy source by anthropogenic pressure
level, including random factors sites, for all forage fish species combined (Treatment model,

MixSIAR).

The contribution of the littoral autochthonous source increases with nitrate levels and
conductivity (Figure 6, top left and right). In contrast, pelagic autochthonous and allochthonous
sources decrease with increasing values of these environmental variables. For Yellow Perch,
however, the species-specific model showed a decrease in both littoral and pelagic allochthonous
contributions. In contrast, the pelagic autochthonous contribution increased. When nitrate levels and
conductivity exceed 3 ppm and 250 puS/cm respectively, the allochthonous source contribution
approaches zero. The two top plots suggest that elevated nitrate and conductivity in wetlands favor a

littoral autochthonous-based diet for the majority of species.

Although the input of allochthonous energy in the studied wetlands remains limited, Yellow
Perch productivity appears to increase as this contribution rises (Figure 6, bottom left). However, the
number of sites with high nitrate levels is limited to two, due to the lack of productivity data for the

Ticouapé site (nitrates = 4.3 ppm), which constrains the interpretation of this plot.
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Sites were grouped according to their nitrate concentration for the analysis of Yellow Perch
trophic positions (Figure 6, bottom right), based on the threshold (3 ppm) above which the
allochthonous contribution becomes negligible, as indicated by previous results (Figure 6, top left).
Using this grouping, nitrate concentration has a significant effect on Yellow Perch trophic position.
The mean TP estimated for the lower nitrate group (<3 ppm) was 3.90 (95% CI: 3.89-3.91), whereas
the higher nitrate group (> 3 ppm) showed a significantly lower TP of 3.23 (95% CI: 3.22-3.23;
Estimate = -0.67, 95% CI [-0.68, -0.66]). The distribution of trophic positions is also visually less
dispersed in sites with lower nitrate concentrations, indicating greater uniformity in Yellow Perch

diet in these sites.
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Figure 6. Sources contribution according to continuous effects: nitrates (top left) and conductivity
(top right) for all forage fish species. Allochthonous contribution as a function of the observed
productivity of Yellow Perch (bottom left). Comparison of posterior distributions of Yellow Perch
trophic positions between two nitrate levels (bottom right). Nitrate group < 3 ppm, n = 52; nitrate

group > 3 ppm, n = 5.

1.5 Discussion
The main objective of this project was to highlight the key role of riparian wetlands as habitat
for freshwater forage fish, as well as to explore the potential impacts of anthropogenic pressure on

these communities. Forage fish productivity at ten sites was estimated based on the biomass captured
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per unit of effort, combined with production rates per unit biomass for each species, as proposed by
Randall et Minns (2000). This approach allowed for the comparison of habitat productivity under
varying environmental conditions. The results indicate a higher occurrence of Yellow Perch, Spottail
Shiner and Fallfish. Overall forage fish productivity was higher in wetlands characterized by the
lowest level of anthropogenic pressure in the watersheds. However, the complexity and local
specificity of ecological processes in riparian wetlands limit the use of watershed-derived
anthropogenic indices to fully reflect the dynamics of trophic interactions. Some environmental
variables, including nitrate concentration, are more representative of the causal link between
anthropogenic pressure and forage fish communities. Overall, this work highlights the essential role
of riparian wetlands for freshwater forage fish and contributes to the growing literature on the effects

of human-induced ecological disturbances on this vulnerable ecosystem.

1.5.1 Effects of anthropogenic disturbances on forage fish communities

One of the main conclusions of the study is that anthropogenic pressure at the watershed scale
negatively affects forage fish productivity in wetlands. Indeed, wetlands associated with minimally
disturbed watersheds exhibited significantly higher overall productivity. These watersheds are
notably characterized by greater forest cover. This finding is consistent with the observations of
Tanentzap et al. (2014), who reported higher biomass of young-of-the-year (YOY) Yellow Perch
correlated with greater watershed forest cover and increased inputs of terrestrial organic matter. These
conditions promote higher bacterial production, which may contribute indirectly to zooplankton
production through microbial food-web pathways. The resulting greater availability of potential prey
for forage fish can influence their recruitment and productivity, given the effect of body size and
growth rate on the survival of early life stages, ultimately leading to higher overall productivity of
these fish (Post et Prankevicius 1987; Tonn et al. 1992).

The Spottail Shiner is the only forage fish species whose productivity showed a direct response

to the gradient of anthropogenic pressure, reaching its highest levels in sites subject to minimal
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pressure. This North American leuciscid is among the most frequently observed forage fish in
Canadian lakes, along with the Emerald Shiner (Notropis atherinoides) (Peer 1966; Plourde-Lavoie
et Sirois 2016; Jessen 2025). The Spottail Shiner appears to be a relevant sentinel species for
monitoring the integrity of riparian wetlands, as several of its traits make it a good indicator of local
environmental conditions (Ménard et al. 2010). This benthopelagic omnivore occupies a lower
trophic position and serves as prey for multiple piscivorous species, thereby interacting with several
ecosystem components (Choy ef al. 2008; Multisanti et al. 2022). It is also relatively sedentary
(Ménard et al. 2010), with a limited home range (< 1 km ; Choy et al. (2008)). Its strong tendency to
form dense schools enhances both survival and reproduction (White et Johnson 2012), while also

facilitating the detection of population fluctuations and ensuring reliable representation in studies.

Sites subjected to low anthropogenic pressure are characterized by dominant forest cover
compared to more heavily impacted sites. Forest cover is generally positively correlated with DOC
concentrations in wetlands (Tanentzap et al. 2014; Trebitz et Herlihy 2023). However, the results of
this study do not confirm this trend, as no significant correlation was observed between DOC and the
degree of anthropization in wetlands. Conversely, several minimally disturbed sites, characterized by
greater forest cover in their watersheds, are positioned opposite to DOC on the PCA plot. A similar
pattern is observed for the most impacted sites, which align along the DOC gradient toward higher
concentrations. In light of these observations, the export of terrestrial organic matter associated with
watershed forest cover in the studied riparian wetlands does not appear to be the predominant factor
explaining DOC levels.

In wetlands, DOC can originate from both autochthonous and allochthonous sources. High
autochthonous primary production, associated with favorable C:N:P stoichiometric conditions and
low hydrological turnover, can promote DOC accumulation (Bylund et al. 2007; Mao et al. 2020).
However, nitrogen or phosphorus limitation may reduce microbial activity responsible for organic

matter degradation, consequently decreasing DOC production (Mao ef al. 2020). The lack of stable
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isotope ratio measurements for DOC samples in this study limits the precise determination of the
relative contributions of different sources. Bylund et al. (2007), using carbon isotopic ratios to
quantify the contribution of different DOC sources in watersheds, highlighted a weak but significant
association between the proportion of wetlands in watersheds and DOC concentrations. DOC
concentrations were higher when wetland area was greater, particularly during spring floods. For
example, in the Krycklan watershed, where wetlands represent only 8.3% of the surface, nearly 83%
of the annual DOC originated from these ecosystems (Bylund et a/. 2007). This analysis highlights
the potentially important role of wetlands as sources and processing zones of DOC, while suggesting
that autochthonous production may contribute substantially to DOC export, although its relative

contribution remains uncertain.

Higher forage fish productivity in the least disturbed sites suggests that elevated levels of
autochthonous production and higher DOC concentrations, could have a negative effect on these
species. GAM results reveal a hump-shaped relationship between DOC concentration and both the
richness and productivity of forage fish, with an optimum observed around 20 mg/L. Moreover, DOC
was strongly correlated with water color (cDOM _a440), consistent with the findings of Tanentzap et
al. (2014). Water browning, mainly attributable to the presence of recalcitrant humic substances
(Djerf 2025), reduces light penetration, limiting the efficiency of visual predation by planktivorous
fish while enhancing zooplankton’s ability to seek refuge from predation pressure (Wissel et al.
2003). This results in decreased feeding efficiency of forage fish, potentially leading to lower

productivity and the dominance of species more tolerant to low-transparency environments.

1.5.2 Correlation between turbidity and the intensity of anthropogenic disturbances

Water clarity in an ecosystem is closely related to turbidity, which is one of the main
anthropogenic disturbances observed in aquatic systems (Donohue et Garcia Molinos 2009). In this
study, the turbidity of riparian wetlands was partly influenced by anthropogenic pressure at the

watershed scale, as indicated by its significant association with the assigned gradient, although it did
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not follow a linear pattern, highlighting once again the spatial complexity of the phenomenon.
Turbidity can manifest in two main forms in aquatic ecosystems (Wellington et al. 2010). First,
through the presence of fine mineral particles suspended in the water column, resulting from soil
erosion (Jabbar et Grote 2019; Vera-Herrera et al. 2022; Rasoamihaingo et al. 2023). Second, through
biological proliferation, notably of phytoplankton and resuspended organic matter, which also
reduces water transparency (Kaggwa et al. 2009). In the PCA representation, this environmental
variable is positioned at an intermediate angle between chlorophyll-a and nitrate concentration,
indicating its involvement in both axes of anthropogenic disturbance observed in this study.

In the studied riparian wetlands, forage fish productivity was significantly and negatively
correlated with turbidity among all tested environmental variables. This result differs from the
abundance patterns observed since 2019 in the littoral zones of Lake Saint-Jean, to which the studied
wetlands are connected. Positive correlations have been reported between turbidity and the abundance
of several forage fish species, as well as with overall forage fish abundance (Lemay et al. 2025). The
higher turbidity levels observed in this study may, however, explain the negative correlation detected.
Sampling sites in Lake Saint-Jean generally exhibit turbidity levels between 1 and 10 NTU (1 NTU
=1FNU ; Lemay et al. 2025), whereas the studied wetlands showed higher values, ranging from 2.5
to 43.3 FNU.

The negative relationship observed between forage fish productivity and turbidity could be
explained by a decrease in feeding efficiency and prey availability (Radke et Gaupisch 2005;
Wellington et al. 2010). Indeed, this finding is consistent with Wellington et al. (2010), who
demonstrated that turbidity, particularly caused by phytoplankton blooms, reduces the feeding
efficiency of 0+ Yellow Perch. Phytoplankton pigments absorb light and increase light scattering,
altering the visual field and reducing reaction distance (Wellington et a/. 2010). The formation of
phytoplankton aggregates creates visual structures similar to individual prey, such as zooplankton.
Increased turbidity, associated with higher primary production in particular (Nieman et al. 2018),

results in a higher number of failed capture attempts and increased energetic costs for fish due to
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decreased feeding efficiency (Wellington et al. 2010; Nieman et al. 2018). Rasoamihaingo et al.
(2023) showed, in a shallow lake in Madagascar, that increased turbidity was accompanied by a
significant decline in the abundance and diversity of non-dipteran insects. Among the preferred prey
of cyprinids such as Spottail Shiner and Fallfish, mayflies and caddisflies constitute a major part of
their diet (Johnson 2015), suggesting that turbidity could indirectly affect forage fish productivity by
reducing the abundance of preferred prey.

More productive wetlands generally exhibit higher Chl-a concentrations, a commonly used
indicator to estimate phytoplankton biomass (Hammock et al. 2021; Gentine et al. 2022), which is
often associated with algal bloom events (Wei et al. 2024). This process is promoted by the presence
of phosphorus in the environment (Filstrup et Downing 2017; Ahlén et al. 2023), consistent with the
collinearity observed between these two environmental variables in this study. Chl-a is commonly
integrated into biotic indices to assess anthropogenic impacts on water quality, where high Chl-a
concentrations are associated with elevated levels of disturbance (Uzarski et al. 2017; Cooper et al.
2018; Harrison et al. 2020). Chl-a and total phosphorus (TP) levels above 8 ug/L et 25 ug/L
respectively, correspond to eutrophic conditions (Liang et al. 2020) and were observed in two of the
ten sites studied. Eutrophic wetlands can lead to decreased dissolved oxygen (Zarkami et al. 2022)
consequently reducing functional diversity and the abundance of certain forage fish species, favoring
more tolerant species (Solomon et al. 2011; Mao ef al. 2021). In this study, forage fish richness was
maximal at low Chl-a concentrations, around 5 pg/L, and species diversity decreased as
concentrations increased. Yellow Perch, however, showed a significant relationship with Chl-a,
characterized by an inverted bell-shaped response with an inflection point at 8 ug/L, indicating higher
productivity in sites with greater Chl-a abundance. Almeida et al. (2017) exposed Yellow Perch to
various moderate hypoxic conditions and observed no marked behavioral or physiological
adjustments, such as changes in hemoglobin levels, feeding rates, or movement frequency. Dissolved
oxygen levels ranged from 2.5 to 4.5 mg/L under severe to moderate hypoxia, while normoxic

conditions were set at approximately 9 mg/L. In comparison, dissolved oxygen levels in the wetlands
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studied here ranged from 3.07 to 6.42 mg/L. These results support the consideration of Yellow Perch
as a tolerant species capable of utilizing moderately hypoxic areas, as evidenced in the present study.
This behavior also allows them to avoid potential predators that may be more sensitive to hypoxic
conditions (Almeida et al. 2017). However, some authors have noted that Yellow Perch productivity
is favored in environments with moderate primary production compared to eutrophic wetlands

(Parker et al. 2012; Wilson et al. 2025), suggesting an ecological limit for this species.

1.5.3 Anthropogenic disturbances associated with nitrates

Axis 2 of the PCA, explaining 27.2% of the variance, is strongly associated with nitrate
concentrations at the studied sites. In aquatic systems, increased nitrogen inputs are generally
attributed to the use of fertilizers from agricultural activities in the watersheds and constitute one of
the main drivers of anthropogenic disturbances (Chambers et al. 2002; Carroll et al. 2019; Liu et al.
2022; Norambuena et al. 2022; Michel et al. 2025). A trend emerges from the ANOVA results,
showing that nitrate concentrations tend to increase with the level of anthropogenic pressure
associated with the watersheds. The low representation of sites with high nitrate concentrations could
contribute to the lack of statistical significance observed. Overall, riparian wetlands in the studied
region are under moderate anthropogenic disturbance, limiting the presence of higher nitrate values.

Several studies have shown that increased nitrate concentrations in aquatic environments
promote higher primary production, which can ultimately lead to the eutrophication of water bodies
(Namsaraev et al. 2020; Romanelli ef al. 2020; Norambuena et al. 2022). However, the distribution
of environmental variables in the PCA does not allow for a direct linkage between nitrate levels and
primary production, for example through associations with variables such as Chl-a and TP (Reeder et
Binion 2001; Ahlén et al. 2023). Filstrup et Downing (2017), using an agricultural lake database,
showed that Chl-a responded weakly to variations in total nitrogen (TN) when TP concentrations
were below 100 pg/L, suggesting a limiting effect of phosphorus. Belle Riviére and Ticouapé were

the only sites with TP levels above threshold. Filstrup et Downing (2017) also reported a TN threshold
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of 3 mg/L, above which TP concentrations exceeding 100 pug/L were not associated with increased
Chl-a but rather with a decrease. This zone, referred to as “high nutrient, low Chl-a,” corresponds to
observations at the Ticouapé site and is thought to result from nitrate photolysis, which produces
reactive oxygen species that damage dissolved organic matter (DOM) and phytoplankton. Besides
Ticouapé, sites with higher nitrate levels include Pacaud and Grandmont, where a possible
phosphorus limitation may explain the lack of association with primary production. Ahlén et al.

(2023) confirm this observation, noting that Chl-a concentrations decrease as the N:P ratio increases.

1.5.4 Trophic dynamics in riparian wetlands

Stable isotope analysis of carbon (8'*C) and nitrogen (8'°N) in the studied forage fish did not
reveal any effect of watershed-associated anthropogenic pressure on the contribution of different
energy sources. In contrast, nitrate concentration emerged as the most explanatory factor for the
dynamics of these contributions. Wetlands appear to respond in a more localized manner to
environmental pressures, suggesting increased sensitivity to specific factors such as riparian zone
characteristics, hydrological connectivity, substrate composition, and surrounding vegetation
structure. These fine-scale parameters, often linked to local environmental conditions, may better

explain the observed variations than broader-scale environmental gradients.

These results are also consistent with the literature reporting dominant autochthonous primary
production in wetlands, which can explain the observed dilution of terrestrial sources in such
ecosystems (Hamilton ef al. 1992; Reynolds 2008). The very low contribution of allochthonous
sources to the stable isotope signatures of forage fish can also be explained by the strong dependence
of these species on littoral macrophyte beds for spawning and feeding (Hamilton ef al. 1992). The
primary diet of 0+ and 1+ forage fish species found in the wetlands studied includes zooplankton,
insect larvae and adult aquatic or flying insects, crustaceans, mollusks, and others (Scott et Crossman
1974; Bernatchez et Giroux 2012; Johnson 2015; Plourde-Lavoie et Sirois 2016). These different

preys may exhibit considerably different isotopic signatures. However, the present study was not
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intended to identify the prey consumed by forage fish, as the methodology employed was not designed
to address this objective.

Analysis of energy source contributions along the nitrate gradient indicates that increasing
nitrate concentrations are associated with a greater reliance of forage fish on littoral autochthonous
sources, at the expense of both pelagic and allochthonous inputs. Allochthonous contributions
become negligible from 3 ppm onwards, indicating a decoupling between forage fish and terrestrial
production with regard to their diet. The observed decline in Yellow Perch productivity associated
with a reduced allochthonous input highlights that, although this energy source constitutes only a
minor fraction of forage fish isotopic signatures, it remains ecologically important. Because
allochthonous inputs are generally higher in wetlands surrounded by dense forest cover (Baumgartner
et Robinson 2017; Keva et al. 2022), this pattern points to a potential link between elevated nitrate
levels and increased agricultural disturbance. Such landscape alterations likely limit terrestrial inputs
to aquatic food webs, thereby explaining the decoupling observed in forage fish isotopic signatures,
as these fish no longer exhibit measurable allochthonous contributions in wetlands characterized by
elevated nitrate levels.

Changes in the composition and availability of macroinvertebrates could also explain variation
in energy sources for forage fish. Numerous studies have observed a decline in the taxonomic and
functional diversity of macroinvertebrates in impacted aquatic environments, favoring taxa that are
more tolerant of environmental alterations (Carew et al. 2007; Lougheed et al. 2008; Becerra Jurado
et al. 2009; Gerth et al. 2017; Wang et al. 2019; Fierro et al. 2021; Michel et al. 2025). Increased
macroinvertebrate species richness is observed in wetlands associated with lower urbanization of
surrounding areas (Thornhill et al. 2017). More complex community composition is favored by more
heterogeneous aquatic vegetation and lower nutrient and pollutant concentrations (Lake 2000;
Thornhill et al. 2017). Deposit-feeding species, such as oligochaetes, nematodes, ostracods, and
hirudinae (Bendell-Young ef al. 2000; Gerth et al. 2017; Horak et al. 2020; Fierro et al. 2021), are

favored in more disturbed environments, where fine sediments accumulate and homogenize the
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benthic habitat. According to Firmiano et al. (2021), aquatic macroinvertebrates colonizing more
disturbed environments are characterized by exclusively aquatic adult stages. Loss of connectivity
between aquatic and terrestrial habitats caused by intensified land use and loss of vegetated riparian
zones limits colonization via aerial dispersal. In contrast, taxa present in less impacted environments
are recognized as more sensitive to environmental quality, such as mayflies, stoneflies, dragonflies,
and caddisflies (Gerth et al. 2017; Horak et al. 2020; Pifia et Lougheed 2022; Vilenica et al. 2022).
Spottail Shiner and Fallfish are two forage fish species whose diets include caddisflies and mayflies
(Johnson 2015). Their productivity in this study was found to decline in wetlands experiencing
increased nitrate concentrations. In contrast, Yellow Perch, which consumes more dipterans (Parke
et al. 2009), did not show a significant relationship between its productivity and elevated nitrate

concentrations.

1.6 Concluding remarks

Some aspects of the study design should be considered when interpreting the results. First, ten
wetlands were sampled, which may limit the statistical power of some analyses. In addition, all
sampling was conducted during a single period, in July 2023. Seasonal and interannual variations in
fish communities, environmental conditions, and trophic dynamics could therefore not be assessed.
Some limitations are also associated with the isotopic analyses, particularly with the establishment of
the isotopic values used to characterize the baseline. The absence of reference values for some sites
required certain isotopic values to be estimated or imputed, introducing a source of uncertainty. In
lentic systems, previous work has identified latitude, longitude, and lake area as important factors
contributing to variation in 6'3C baseline values (Perga et al. 2026). Although some spatial variability
in baseline values may occur as a result of differences in local environmental conditions and trophic
status (de Kluijver et al. 2014; Heuvel et al. 2023), the close geographic proximity of the wetlands
studied and their connectivity with Lake Saint-Jean are expected to limit such variability. Therefore,

the estimated 6'3C values should be considered approximations of local isotopic conditions rather
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than exact site-specific measurements, while remaining reasonably representative of the isotopic
baseline across the study area. The uncertainty associated with establishing the baseline should
therefore be acknowledged, without necessarily undermining the general trends identified in this
study.

Within an integrated approach to biodiversity management, this study highlights the correlation
between anthropogenic disturbances in watersheds and forage fish productivity, while accounting for
the inherent complexity of riparian wetlands. The results show that sites subject to the lowest levels
of anthropogenic pressure exhibit the highest forage fish productivity, providing concrete evidence
of the negative effects of these disturbances. Such habitats have also proven particularly important
for the productivity of certain species, including Yellow Perch, Spottail Shiner and Fallfish. Several
studies highlight the crucial role of forest cover and the preservation of vegetated riparian zones,
which promote both bacterial activity in the aquatic environment and connectivity between terrestrial
and aquatic habitats. These conditions, indirectly associated with the minimal anthropogenic pressure
observed in the studied watersheds, help support the biomass of higher trophic levels while

maintaining the heterogeneity of aquatic habitats.

This study also emphasizes the complexity of biogeochemical processes inherent to wetlands,
whose local specificity must be systematically considered for an accurate understanding of trophic
interactions. Among the environmental variables examined, the abundance and productivity of forage
fish appear to be influenced by factors affecting water clarity, particularly in relation to primary
production in the ecosystem. According to the literature, these parameters can reduce feeding
efficiency, limit prey availability, and decrease the functional diversity of fish. Stable isotope analyses
of carbon (62C) and nitrogen (6°N), however, indicate that the contribution of energy sources
supporting forage fish in riparian wetlands is correlated with nitrate levels, which appear to be the
most explanatory factor. An increase in nitrates up to 3 ppm was associated with a decoupling from

terrestrial allochthonous sources and an increase in the contribution of littoral autochthonous
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production for most forage fish species. Yellow Perch stands out from other species with an increasing
pelagic autochthonous contribution as nitrate levels rise. Nonetheless, the decrease in allochthonous
contribution with increasing nitrates results in a reduction of Yellow Perch productivity. Since nitrates
are themselves linked to anthropogenic activities, this association supports previous findings
indicating that forage fish productivity is higher in less impacted wetlands. While not directly
corresponding to the watershed-associated pressure in this study, the results suggest a link between
low pressure on wetlands and a modest yet significant allochthonous contribution for forage fish
specifically. In light of these findings, biodiversity protection, considered through the dynamics of
trophic networks in riparian wetlands, requires maintaining the integrity and ecological balance of

these habitats.
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CONCLUSION GENERALE

Les préoccupations environnementales ont pris une ampleur considérable au cours des
derniéres décennies, témoignant d’une prise de conscience collective face aux impacts de plus en plus
évidents des activités humaines sur les écosystémes. La préservation de la biodiversité et la
compréhension des processus €cologiques s’imposent comme des enjeux majeurs pour assurer la
durabilité des ressources et la résilience des milieux face aux pressions anthropiques. Les écosystémes
d’eau douce sont particuliérement sensibles a ces perturbations en raison de leur forte exposition lié¢e
a leur connectivité avec le milieu terrestre. La dégradation de ces habitats méne a une perte importante
de biodiversité dont les poissons d’eau douce ne font pas exception. Parmi les vertébrés d’eau douce,
les poissons ont connu durant le XX¢ si¢cle le taux d’extinction le plus élevé au monde (Guy et al.
2021). Les poissons fourrages constituent un maillon essentiel des réseaux trophiques, car ils assurent
la connexion entre les ressources des niveaux inférieurs et les espéces prédatrices dont ils sont la
proie. En milieu d’eau douce, ces especes restent cependant peu étudiées et leur écologie demeure
largement méconnue. Les milieux humides riverains constituent des habitats essentiels pour la
reproduction et 1’alimentation des poissons fourrages d’eau douce. Cependant, ces écosystémes sont
fortement menacés par les activités humaines, qui entrainent leur dégradation et leur destruction. Dans
une perspective de gestion intégrée des ressources naturelles, cette étude visait a contribuer a I’effort
visant a mieux comprendre les principes écologiques qui régissent les populations de poissons

fourrages des milieux humides riverains.

Les milieux humides riverains du lac Saint-Jean ont constitué des habitats propices, leur
importance pour les especes ciblées dans cette étude ayant été démontrée par Plourde-Lavoie et Sirois
(2016). L’impact de la pression anthropique a été étudié selon deux volets : d’une part, par
I’attribution d’un degré de pression a 1’échelle des bassins versants en fonction de 1’occupation du
territoire, et d’autre part, par la mesure de variables environnementales caractérisant les habitats. Les

communautés de poissons fourrages ont été¢ analysées a travers ces deux volets, en évaluant la



productivité des sites étudi€s ainsi que la composition des communautés lors des péches a la seine.
Enfin, I’analyse des isotopes stables du carbone (6"3C) et de 1’azote (3'°N) a permis d’évaluer la
dynamique des sources énergétiques soutenant les populations de poissons fourrages selon les

conditions des habitats.

Le degré de pression anthropique attribué¢ aux milieux humides en fonction de 1’utilisation du
sol dans les bassins versants a permis de mettre en évidence un lien perceptible avec la productivité
des poissons fourrages. Les milieux humides les moins affectés par ces impacts anthropiques
présentent une productivité globale plus élevée des poissons fourrages, notamment pour le méné a
tache noire (Hudsonius hudsonius). Ces sites se distinguent par des bassins versants présentant un
couvert forestier plus étendu et une moindre proportion de zones urbaines ou agricoles. L’analyse des
milieux humides en fonction des variables environnementales indique toutefois que leurs conditions
sont davantage influencées par des caractéristiques locales, qui modulent notamment la production
primaire autochtone. Des concentrations élevées de DOC, de nitrates et de turbidité tendent a réduire
la productivité des poissons fourrages. De méme, la richesse spécifique de leur communauté est
négativement influencée par une augmentation du DOC, des nitrates et de la Chl-a. Bien que les
variables environnementales (autres que la turbidité) n'aient pas montré de corrélation directe avec le
niveau de pression anthropique utilisé¢ dans cette étude, il est généralement admis que les activités
humaines perturbatrices (comme I'augmentation du ruissellement de nutriments/polluants, la
dégradation des zones riveraines végétalisées, et I'accroissement des surfaces imperméables) peuvent

contribuer a 1'augmentation de ces mémes variables.

L’analyse des isotopes stables du carbone (6'°C) et de ’azote (3'°N) a démontré une faible
contribution allochtone dans le régime alimentaire des poissons fourrages. Parmi les mode¢les de
mélange, le facteur le plus explicatif de la dynamique de ces sources énergétiques pour les poissons
fourrages est le taux de nitrates. L association de cette variable aux perturbations anthropiques permet

d’avancer I’hypothése d’un découplage entre les sources terrestres et le régime alimentaire des
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poissons fourrages. D’aprées I’analyse du cas particulier de la perchaude (Perca flavescens), la perte
d’allochtonie dans les signaux isotopiques est également corrélée a une diminution de la productivité

de cette espece.

L’ensemble des résultats de cette étude vient renforcer les connaissances existantes des impacts
négatifs des perturbations anthropiques sur les processus écologiques des milieux humides et la
biodiversité qu’ils hébergent, en mettant en évidence la vulnérabilité des communautés de poissons
fourrages. Ce maillon clé des réseaux trophiques aquatiques soutient non seulement les especes
prédatrices, mais contribue également a I’équilibre global de 1’écosystéme. Etant donné que le nombre
de sites échantillonnés pour ce projet s’est limité a dix, un échantillonnage plus étendu permettrait de
raffiner les diagnostics et les tendances observées, ainsi que de formuler des conclusions plus
spécifiques par espéce. Les variables environnementales d’intérét ont mis en évidence une diminution
de la productivité et de la richesse a certaines concentrations. Un plus grand nombre de sites situés
aux extrémes des gradients environnementaux permettrait également de mieux caractériser les
variations de la contribution des différentes sources énergétiques au régime alimentaire des poissons
fourrages. Cela favoriserait une compréhension approfondie des mécanismes écologiques mis en

ceuvre par ces poissons lorsque les conditions d’habitat deviennent moins favorables.

Pour de futures recherches, il serait également pertinent d’examiner plus en détail le
découplage observé entre la contribution allochtone et 1’alimentation des poissons fourrages. Une
analyse des niveaux trophiques inférieurs permettrait de déterminer si les différences observées
résultent d’un changement dans la composition de la communauté de proies ou d’une modification
de I’alimentation des proies elles-mémes, notamment en lien avec I’augmentation des concentrations
de nitrates et la diminution corrélative de la contribution terrestre. Une telle démarche favoriserait
une compréhension plus approfondie des dynamiques du réseau trophique et des mécanismes sous-
jacents a la baisse de productivité et de richesse des poissons fourrages dans les milieux humides

riverains soumis a des pressions anthropiques.
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ANNEXE A. Sites additional data

Table Al. Summary description of sites

Ticouapé

Full name sites | Short name Type of | Latitude Longitude Associated
wetland anthropogenic
level
Canal du Cheval River Minimal
cheval mouth /1y eop3138 4N | 7292046.2"W
shallow
water
Embouchure Meétabetchouan | River 48°24'44.7"N | 71°57'48.8"W | Minimal
de la mouth /
Métabetchouan shallow
water
Ruisseau Grandmont Marsh 48°30'38.6"N | 71°46'29 7"W High
Grandmont
Marals.d.e‘la Belle Riviere Marsh 48°2729 2"N | 71°47'54 2"W Low
Belle Riviére
M’arals Petite Péribonka Marsh 48°46'07.3"N | 72°05'50 2"W Low
Péribonka
Ruisseau Pacaud Marsh 48°27'06.7"N | 72°04'31 8"W High
Pacaud
Baie de la Pipe | Pipe \S)V};e:ilrow 43°39'06.2"N | 71°49'43 1"W Moderate
Racine-sur-le- | Racine Shallow | 48°44'30.8"N | 72°12'14.6"W | High
lac water
Riviére Taillon | Taillon River Moderate
mouth /1y 00137 7N | 7195207.5"W
shallow
water
Marais Ticouapé Marsh 48°42'50.1"N | 72°23'38.9"W Moderate




Table A2. Physicochemical sites data

Sites

S o o <

= = z 2 S Z g

« [} =1 159 p @n o |
£ :S -—1> s E fany) = 8 Z .E ~ = 2 = ~_~
g8 | g%/ %2|T 4 EE& SE|I2|3 49s =
SE | Z22]5Z |8 dEe |z |22|=22 |2 HOF|~aB
B8 REIFER | CEIZEZ| R | 12|02 | B8R E |2
Cheval 22.82 69.0 2.5 34 0.35 6.98 46 2.26 4.67 6.0 64.30
Métabetchouan 22.23 54.0 8.2 27 0.14 7.76 26 3.72 7.37 12.0 19.35
Grandmont 23.89 70.7 39 302 3.80 8.57 142 4.83 5.18 8.5 19.50
Belle Riviere 25.55 55.1 37.3 225 0.73 7.49 118 15.15 3.35 8.7 115.65
Péribonka 22.71 74.8 16.9 43 0.38 7.38 30 6.16 4.54 5.5 20.00
Pacaud 16.60 60.6 19.3 404 3.00 7.55 82 2.14 4.33 7.5 13.05
Pipe 22.70 68.6 36.3 30 0.30 7.31 36 3.29 5.55 8.0 37.50
Racine 17.65 65.0 19.1 75 0.53 7.35 40 4.44 7.03 6.8 8.50
Taillon 23.38 342 43.3 91 1.00 7.54 48 12.95 31.20 359 79.80
Ticouapé 22.34 78.8 42.7 211 4.30 7.29 74 3.65 15.89 14.5 147.30
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ANNEXE B. Scientific, common and French names of captured species

Abbreviation Scientific name Common name French name

AMNE Ameiurus Brown Bullhead Barbotte brune
nebulosus

CACO* Catostomus White Sucker Meunier noir
commersonii

CACA* Catostomus Longnose Sucker Meunier rouge
catostomus

COSP* Cottidae sp. - -

ESLU Esox lucius Northern Pike Grand brochet

LUCO* Luxilus cornutus Common Shiner M¢éné a nageoires rouges

NOAT* Notropis Emerald Shiner Méné émeraude
atherinoides

NOCR* Notemigonus Golden Shiner Méné jaune
crysoleucas

HUHU* Hudsonius Spottail Shiner Méné a tache noire
hudsonius

PECA* Percina caprodes | Common Logperch | Fouille-roche z&bré

PEFL* Perca flavescens Yellow Perch Perchaude

PEOM* Percopsis Trout-perch Omisco
omiscomaycus

SAVI Sander vitreus Walleye Doré jaune

SECO* Semotilus Fallfish Ouitouche
corporalis

* Species considered as forage fish (Plourde-Lavoie et Sirois 2016; Plourde-Lavoie et Sirois 2017; Lévesque et

al. 2023).




ANNEXE C. Forage fish productivity of study sites

Productivity (kg/ha/year)

Sites
o = [=4 - p j
5 5 |8 (281|282 |88 |G
o |0 |2 |z |z |z | |& |B |8 |&
P/B ratio! 0.38%|1.58° 128 |2.76 | 1.59 | 1.89 | 1.03 | 0.53 | 1.37 | 0.47 | N/A
Canal du 0.00 | 0.00 | 0.00 | 0.00 | 0.00 | 3.14 [ 0.00 | 7.91 | 0.00 | 0.00 | 11.05
cheval

Marais de la 1.13 | 0.00 [ 0.00 | 1.59 | 0.00 | 3.77 |2.12 | 5.01 | 0.00 | 20.53 | 34.15
Belle Riviére

Ruisseau 0.00 { 0.00 | 0.00 | 0.00 | 0.02 [ 0.02 | 0.03 |2.52]|0.00 | 0.00 |2.59
Grandmont

Grand marais 0.00 {0.00 | 0.00 {048 |0.00 [1.08 |0.004.25]|0.000.00 |5.80
de

Métabetchouan

Marais Petite 0.00 | 0.00 | 0.26 | 0.00 | 2.28 | 0.33 | 0.00 | 0.28 | 0.00 | 0.80 | 3.95
Péribonka

Ruisseau 0.00 | 0.01 | 0.00 | 0.00 |0.00 |0.00 |0.00]047)0.00(0.00 |0.48
Pacaud

Baie de 1a Pipe | 0.05 | 0.00 | 0.00 | 0.00 | 0.62 | 0.67 | 0.04 | 0.57 | 1.64 | 0.20 | 3.79

Racine-sur-le- | 0.02 | 0.00 | 0.00 [ 0.18 [ 0.59 | 0.02 | 0.03 | 3.21 | 0.00 | 31.72 | 35.77
lac

Riviere Taillon | 0.00 | 0.00 | 0.00 | 0.00 | 0.34 | 0.00 | 0.00 | 2.52 | 1.82 | 0.00 | 4.67

Marais - - - - - - - - - - ND
Ticouapé

! (Randall et Minns 2000)

2 Average P/B ratios of the white sucker (Catostomus commersonii) and the longnose sucker
(Catostomus catostomus).

3 P/B ratio of the mottled sculpin (Cottus bairdii), commonly observed in Lake Saint-Jean



ANNEXE D. Collinearity graph of environmental variables
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Table E1.

ANNEXE E. Statistics results

Anova analysis of anthropogenic pressure and environmental variables
Dependent df F-value R? p-value
variable

Turbidity 3 8.979 0.818 0.0123
cDOM_a440 3 2.291 0.534 0.1780
Nitrates 3 1.063 0.347 0.4320
Conductivity 3 1.549 0.436 0.2963
TP 3 1.535 0.434 0.2993
Chl-a 3 1.457 0.422 0.3170
DOC 3 1.273 0.389 0.3650
Alkalinity 3 0.770 0.278 0.5520
pH 3 0.654 0.247 0.6090




Table E2. Anova analysis of anthropogenic pressure and forage fish community

Dependent Parameters | Df Df F ratio Pr(>F) | Variance
variable (NumDF) (DenDF)
Total Treatment 3 25 4.4835 0.0119 -
productivity of | Sjtes - - - - 0.000
forage fish (Random)

Residuals - - - - 56.460
Fish forage Treatment 3 4.8727 0.4153 0.7500 -
richness Sites - - - - 2.137

(Random)

Residuals - - - - 1.531
NOHU Treatment 3 25 9.7886 0.0002 -
productivity Sites - - - - 0.000

(Random)

Residuals - - - - 1.640
PEFL Treatment 3 5.2519 2.5385 0.1654 -
productivity Sites - - - - 1.079

(Random)

Residuals - - - - 8.955
SECO Treatment 3 4.7818 0.9969 0.4686 -
productivity Sites - - - - 5.732

(Random)

Residuals - - - - 8.640
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Table E3. GAMs analysis of forage fish community and environmental variables, REML method

Dependant Approximate | s(DOC) | s(Nitrates) | s(Turbidité) | s(Chl- | Random R? Deviance
variable significance a) effect = adj. explained
of smooth s(Sites) (%)
terms
Fish forage | Edf 1.908 1.000 1.000 1.000 <0.001 0.34 | 457
productivity | F-value 3.878 8.283 4.799 0.083 0.000
p-value 0.0311 0.0085 0.0389* 0.7756  0.9365
Fish forage | Edf 2.012 1.000 1.000 1.837 <0.001 0.47 | 583
richness F-value 5.670 5.515 2.191 5.461 0.000
p-value 0.0103 0.0282 0.1530 0.0112  0.3382
NOHU Edf 1.735 1.000 1.002 1.887 <0.001 041 | 53.1
productivity | F-value 2.163 10.077 8.036 2.173 0.000
p-value 0.1779 0.0044 0.0095 0.1566  0.3746
PEFL Edf 1.000 1.000 1.000 2.067 <0.001 0.27 | 399
productivity | F-value 0.939 3.321 9.252 3.793 0.000
p-value 0.3427 0.0814 0.0058 0.0360  0.4595
SECO Edf 1.995 1.000 1.714 1.000 <0.001 042 | 53.6
productivity | F-value 6.267 4.972 1.752 0.035 0.000
p-value 0.0048  0.0363 0.1742 0.8541  0.8056
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ANNEXE F. DIC comparison results of MixSIAR models for all forage species
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ANNEXE G. Complément d’informations — Poissons fourrages du lac Saint-Jean

Mise en contexte

L’étude de Plourde-Lavoie et Sirois (2017) a suggéré I’importance des milieux humides
riverains du lac Saint-Jean pour la faune ichtyenne dont les poissons fourrages. Des inquiétudes quant
a ’abondance de ces especes et la qualité des habitats littoraux du lac Saint-Jean ont toutefois été
rapporté par des citoyens et certaines organisations. La mise en fonction en 1926 des barrages de
contrdles de I’ Alcan a I’embouchure du lac a eu d’importantes répercussions sur le milieu environnant
dont une grande détérioration des berges par érosion, dégradant la qualité des habitats pour la fraie et
I’alevinage (Bureau d’audiences publiques sur I’environnement 1985; Plourde-Lavoie et Sirois
2016). La gestion du régime hydrologique du lac Saint-Jean pour répondre a sa fonctionnalité de
réservoir engendre diverses perturbations également perceptibles dans les milieux humides
environnants. Parmi celles-ci, I’accessibilité de ces herbiers pour la fraie de la perchaude et du grand
brochet sont particulierement affectés par les faibles niveaux d’eau au printemps. Ces espéces
phytophiles fraient sur la végétation inondée dont la superficie disponible est dépendante de la

remonté printaniére des eaux (Plourde-Lavoie et al. 2018).

Considérant ce contexte et les préoccupations soulevées, un projet d’acquisition de
connaissances sur les especes de poissons fourrages littoraux a été ¢laboré afin de documenter les
préoccupations publiques sur neuf années de suivi (2019-2028) (Lévesque et al. 2023). La chaire de
recherche sur les espéces aquatiques exploitées (CREAE) de 1I’Université du Québec a Chicoutimi
(UQAC) a ainsi été mandaté par le conseil de gestion durable du lac Saint-Jean (CGDLSJ) en
partenariat avec le MELCCFP pour la mise en ceuvre du suivi (Lévesque ef al. 2023). Un inventaire
annuel a la seine est ainsi fait en juillet sur les zones littorales du lac, afin de suivre I’abondance de

poissons fourrages (Lévesque et al. 2023).

Le dernier rapport datant de 2025 indique des valeurs d’abondance relative des poissons

fourrages littoraux >1+ relativement stables depuis 2019, mais largement sous les valeurs de 1989 a



1991 (Lemay et al. 2025). Les moyennes par coup de seine se situe entre 1.7 et 5.8 individus d’un an
et plus depuis 2019, comparativement a 10.3 et 20.48 individus pour la période de 1989 a 1991
(Lemay et al. 2025). Les indices d’abondance des poissons fourrages littoraux 0+ et >1+ du lac Saint-
Jean appuient 1’hypothése d’un faible recrutement pour plusieurs espéces, notamment le méné

émeraude et le méné a tache noire (Gagnon ef al. 2024; Lemay et al. 2025).

Cette annexe vient enrichir le mémoire en permettant de contextualiser régionalement le
potentiel de productivité des milieux humides pour les poissons fourrages en plus d’apporter de la
documentation supplémentaire pour une gestion intégrée de ces especes dans le lac Saint-Jean. I est
important de noter que les milieux humides riverains ciblés dans cette présente étude ont démontré
des conditions environnementales distinctes permettant d’évaluer I’impact des perturbations
anthropiques sur la productivité¢ des poissons fourrages. Cette méthodologie a toutefois atténué
I’estimation du potentiel réel de ce type d’habitat en comparaison avec les zones littorales du lac

Saint-Jean.

Méthodologie

Les especes ciblées dans le cadre de cette comparaison sont celles définies comme especes
indicatrices dans le rapport de Lévesque et Sirois (2020), basé sur une abondance et une occurrence
¢élevées dans les échantillonnages du lac Saint-Jean. L’éperlan arc-en-ciel (Osmerus mordax) et le
naseux des rapides (Rhinichthys cataractae) ne sont toutefois pas présentés dans les comparatifs,
n’étant pas présents dans les échantillonnages des milieux humides du présent projet. Les données
utilisées proviennent des échantillonnages du lac Saint-Jean pour I’année 2023 (Gagnon et al. 2024,

base de données non publice).

La présente comparaison entre I’abondance de poissons fourrages des zones littorales du lac
Saint-Jean et I’abondance des milieux humides riverains en périphérie est basée sur le calcul d’indices

d’abondance relative en utilisant la moyenne géométrique des abondances par coup de seine (CPUE).
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Il est ainsi possible de comparer la fréquence de capture de différentes espéces entre différents types
d’habitats sans connaitre la mesure absolue et en réduisant I’influence des valeurs extrémes (Lévesque

et Sirois 2020).

Les données de poissons fourrages du lac Saint-Jean sont rapportées par coup de seine
(CPUEpr1s)) selon une surface standard échantillonnée de 187.5 m? et calculé a partir de 1’équation

suivante (Lévesque et Sirois 2020) :

n-187.5 m?
superficie

CPUEppLsy =

ou n correspond au nombre de poissons capturés lors d’un coup de seine et superficie a la superficie

réelle échantillonnée.

Les données d’abondance des poissons fourrages des milieux humides (CPUEuy) de ce projet
ont été préalablement standardisé pour le déploiement de la seine a 12,5 m de la rive donc pour une
superficie de 75 m?, tel qu’expliqué dans la section méthodologie du présent mémoire. Ces valeurs
d’abondance ont donc été standardisées pour une surface de 187.5m? afin de permettre la comparaison

avec les données pour le lac Saint-Jean.

L’indice d’abondance relative est calculé a partir de la moyenne géométrique des CPUE

(CPUEprisyet CPUEyg) selon 1’équation suivante (Lévesque et Sirois 2020) :
Indice d'abondance = e(n(CPUE+ ) _q

ou In(CPUE+1) représente la moyenne des CPUE de poissons fourrages transformés en logarithme

naturel.

Pour les milieux humides riverains, chaque coup de seine quantitatif a été pris en compte pour
calculer la moyenne par espece, les résultats étant ensuite exprimés par site en tenant compte de la
réalisation de plusieurs coups de seine. A 1’inverse, les données du lac Saint-Jean sont exprimées pour

un seul coup de seine par site. La différence entre les indices d’abondance relative des deux types

71



d’habitats, le lac Saint-Jean et les milieu humides riverains, ont été comparé par un test ANOVA pour

chaque espece.

Basé sur les travaux de Plourde-Lavoie ef al. (2018), les données d’accessibilité des milieux
humides pour la fraie printaniére ont été mis a jour pour la perchaude pour les années 2022 et 2023,
soit les années concernées par le présent projet. La période de fraie correspond & un intervalle
thermique de 8 a 14 °C dans les habitats potentiels, estimée a partir de 1’équation de Plourde-Lavoie

etal (2018):

ou la température estimée des milieux humides (Tmn) dépend de la température du lac Saint-Jean
(TwLsy), pour laquelle les données proviennent de la prise d’eau municipale de Roberval. Les dates
annuelles de départ des glace proviennent de survols aériens (Tremblay 2023) et les hauteurs
quotidiennes du lac Saint-Jean sont rendues publiques par RioTinto (Rio Tinto Energie Electrique

2025).

Résultats et discussion

Les indices d’abondance relative pour les catostomidés et la perchaude ne sont
significativement pas différents entre les deux types d’habitats pour les poissons 0+ (Figure 7).
L’abondance de la perchaude est toutefois plus variable dans les milieux humides riverains et prés

d’un résultat significativement plus élevé (ANOV Apgrro+ : Fi,160=3.599, p = 0.0595).
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Figure 7. Indices d'abondance relative + IC 95% des especes indicatrices de poissons fourrages
littoraux 0+ du lac Saint-Jean et de ses milieux humides riverains pour [’'année 2023. Les
catostomidés et la perchaude sont indiqués respectivement par CASP et PEFL (Voir Annexe B pour
les abreéviations).

Les indices d’abondance relative de la perchaude (ANOV Apgrr=1+ : Fi,160=15.920, p <0.0001)
et de I’omisco (ANOV Apeom=1+ : Fi160=11.710, p = 0.0008) sont significativement plus élevés dans
les milieux humides riverains pour les poissons >1+ comparativement aux données du lac Saint-Jean
(Figure 8). Pour le méné a tache noire, le méné émeraude, le fouille-roche zébré (Percina caprodes)
et la ouitouche, les indices d’abondances relatives ne varient pas entre les deux types d’habitats. 11
convient toutefois de souligner que la présente étude a mis en évidence une productivité plus élevée
du méné a tache noire dans les milieux humides associé€s aux bassins versants les moins soumis aux
pressions anthropiques. De ce fait, I’absence de différence entre I’abondance de cette espéce dans les
deux types d’habitats pourrait étre biaisé par la méthodologie a la base des valeurs dans les milieux
humides découlant du présent projet dont le but était d’établir un lien de causalité entre les

perturbations anthropiques et la productivité des milieux humides.
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Figure 8. Indices d'abondance relative + 1C95 % des especes indicatrices de poissons fourrages
littoraux >1+ du lac Saint-Jean et de ses milieux humides riverains pour I’année 2023. Le méné a
tache noire, le méné émeraude, le fouille-roche zébré, la perchaude, [’omisco et la ouitouche sont
indiqués respectivement par HUHU, NOAT, PECA, PEFL, PEOM et SECO (Voir Annexe B pour les
abréviations). Les astérisques indiquent une différence significative entre les deux types d’habitat
pour cette espece.

Pour les deux années pour lesquelles 1’évaluation de 1’accessibilité des milieux humides au lac
Saint-Jean a été mise a jour (figure 9), le niveau du lac @ 4 m a suivi a environ 1 jour pres la fonte du
couvert de glace et n’a donc pas été en cause d’un décalage entre le début possible de la fraie dans
les milieux humides et 1’accessibilité de ces habitats. L’année 2022, soit I’année précédant
I’échantillonnage du projet, est susceptible d’influencer I’abondance observée des perchaudes >1+ en
2023. L’accessibilité des milieux humides de basse élévation pour cette année, correspondant au
niveau du lac a 4 m, laisse supposer que la fraie aurait pu y débuter environ neuf jours plus tot mais
la fonte du couvert de glace du lac n’a pas permis ’accessibilité de ces herbiers. Le niveau du lac a

rapidement monté par la suite, de sorte que les milieux humides & plus forte élévation ont été
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disponibles environ 5 jours suivant la fonte du couvert de glace. On observe donc pour I’année 2022
un décalage entre I’atteinte dans les milieux humides de la température minimale (8 °C) pour le début
de la fraie de la perchaude et ’accessibilité de ces habitats. Cette méme température a été atteinte
dans le lac Saint-Jean le 12 mai 2022, ce qui pourrait potentiellement avoir engendré une compétition
pour les sites de fraie de la perchaude.

Pour I’année 2023, les habitats en basses ¢lévations €taient disponibles environ 2 jours avant
la date estimée du début de la fraie pour ’espece. Malgré que le lac n’ait pas atteint 5 m, hauteur
correspondant a 1’accessibilité des milieux a fortes élévations, une hauteur de 4.94 m a tout de méme
été atteinte dés le 11 mai 2023. De ce fait, ’année 2023 semble avoir été plus favorable, en ce qui a
trait a I’accessibilité de ces habitats pour la fraie de la perchaude dans les milieux humides riverains

en connexion avec le lac Saint-Jean.

2023 1 L ¢

Année

2022 4 L ¢ L4

Date (jour-mois)

Période de fraie @® Départ des glaces Niveau lac 13 pieds @ Niveau lac 16.5 pieds

Figure 9. Dates estimées de la disponibilité des milieux humides selon la période de fraie de la
perchaude en 2022 et 2023. Les bandes grises correspondent aux périodes auxquelles la température

des milieux humides est de 8 a 14 °C, période estimée pour la reproduction de [’espece.
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Les abondances des perchaudes pour les classes d’age 0+ et >1+ dans le lac Saint-Jean ont
été comparées pour les années 2022 et 2023 (figure 10). Les tests de normalité de Shapiro-Wilk ont
montré que les données ne suivaient pas une distribution normale étant donné I’absence de perchaudes
sur plusieurs sites, justifiant 1’utilisation de tests non paramétriques. Une comparaison globale des
abondances sur tous les sites a 1’aide du test de Wilcoxon apparié n’a pas révélé de différence
significative entre 2022 et 2023 pour les deux groupes d’age (0+ p = 0.169, >1+ p = 0.636).
Cependant, étant donné la forte proportion de sites avec une abondance nulle, une analyse
complémentaire a été réalisée en ne considérant que les sites ou I’espéce était présente (abondance >
0). Sur ces sites occupés, le test de Wilcoxon non apparié a mis en évidence une différence
significative pour I’age 0+ (p = 0.047), les abondances étant plus élevées en 2023. L’année 2023 a
été caractérisée par une accessibilité des milieux humides au moment ou les conditions thermiques
favorisaient la fraie de la perchaude. La cohorte de perchaudes du lac Saint-Jean de 2023 semble en
avoir bénéficié, démontrant une abondance supérieure pour cette année dans le relevé d’abondance

dans les zones littorales.
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Figure 10. Comparaison de l'indice d’abondance relative de la perchaude dans le cadre de
[’acquisition de connaissances sur les poissons fourrages littoraux dans le lac Saint-Jean pour les
échantillons de 2022 a 2025. Le nombre moyen (moyenne géométrique) de poissons capturés par
coup de seine uniformisé (x intervalle de confiance a 95 %) est indiqué pour chaque année selon le

stade : le total des jeunes de [’année (0+) et le total des poissons d’un an et plus (21+).

Conclusion

Les résultats d’indices d’abondance relative démontrent 1’importance des milieux humides
riverains notamment pour les espéces indicatrices puisqu’aucune différence significative n’a été
observée entre ces habitats et les sites littoraux du lac Saint-Jean. La perchaude et 1’omisco de plus
d’un an présentent une plus grande abondance dans les milieux humides riverains. Ces observations
mettent en évidence le réle crucial de la connectivité entre ces milieux et le lac, nécessaire pour

assurer le déplacement, la reproduction et la survie des poissons fourrages. Ainsi, la préservation et
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la restauration de ces corridors aquatiques apparaissent essentielles pour maintenir la fonctionnalité
écologique et le potentiel de production de ces habitats.

La gestion du niveau d’eau du lac Saint-Jean constitue un enjeu majeur, en raison des variations
annuelles importantes qui restreignent I’acces et affectent la qualité des sites de reproduction des
especes phytophiles. Pour 1’année 2022 et 2023, ce critére ne semble pas avoir été problématique
mais c’est plutdt la fonte du couvert de glace du lac Saint-Jean qui a limité 1’accés aux milieux
humides en 2022. Les conditions d’accessibilité de ces habitats de fraie pour la perchaude ayant été
plus optimales en 2023, correspondent d’ailleurs a une abondance supérieure de cette espéce dans le
relevé en zones littorales du lac Saint-Jean.

A la lumiére de ces données, il apparait nécessaire de prendre en compte les milieux humides
dans I’évaluation de la contribution aux cohortes de perchaudes du lac Saint-Jean, ainsi que
I’accessibilité de ces habitats depuis le lac, afin d’assurer une gestion adéquate des populations de
poissons fourrages. Il serait pertinent de mettre a jour ces données pour les années subséquentes au
projet ainsi que d’évaluer I’impact des niveaux d’eau durant ’ensemble de la période estivale,

pouvant influencer la qualité des herbiers dans les milieux humides (Plourde-Lavoie et al. 2018).
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