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Sur la parcellisation du savoir et les réductionnismes juxtaposés :

« Quand on a pour seul outil un marteau, tous les problémes ressemblent a des

clous »

Mark Twain



Remerciements

Marc, je me rappellerai longtemps de ce soir ou tu as accepté ma candidature pour la
maitrise. Quelle aventure ! Je te remercie pour tout. Pour ta confiance, ta sensibilité, ton
écoute. Pour ta disponibilité, le moins que I’on puisse dire, c’est que j’ai pu la tester de
Montréal a Ljublijana en passant par quelques villes canadiennes et frangaises. Pour ton
enthousjasme, ta passion, quelle chance tu m’as donné ce fameux soir-1a! J’espére avoir été
digne de toute cette formidable aventure. Digne de ton esprit scientifique, de tes projets et de

ton équipe également. Merci.

Je tiens a remercier sincérement Yves Gélinas et Martin Kainz pour leurs précieux conseils

concernant les corrections finales a apporter a ce mémoire.

Je tiens a remercier Denis Laliberté pour ses conseils et son implication dans ce projet des

lacs de la région de Chibougamau.

Jean, je n’ai pas fait exprés de faire tomber la carotte a terre. Caroline, ¢’est pas vrai que je
travaillais au magasin de chimie. Roman, cab arréte avec Janvier! Frangois, n’achéte que du
bon aioli, ¢c’est plus sir. Sébastien, as-tu fini de filtrer? René, elle était bonne la biére ce soir-
la. Sébastian, vive le narguilé turc! Anne Roué, merci pour tes précieux conseils et pour tous
ces trés beaux moments passés. Catherine et Nicolas, merci votre soutien au cours de la
derni¢re ligne droite. Merci & Sophie (6 combien!), Serge, Steve, Isabelle, Louise et Stéphane
Houel.

La vie privée est privée mais je ne peux m’empécher de vouloir voir vos noms sur cette page

Alexandra, Clara, Thomas... .



v

Table des matieres

LISTE DES FIGURES ....uiciiinniininininoniimmnismatimintemissmmenssmsmiesssmseemaniasoseies VI
LISTE DES TABLEATUX .....ccinniintmiiiniiiiimimistiimnsiiisiniiemeississssasissisises VII
LISTE DES TABLEAUX ....cciviiinttimiiioioieiimmissiemeisiieisiesistesasmosississnessns VII
LISTE DES ABREVIATIONS, SIGLES ET ACRONYMES.....ccccccvevcimrmnnninienirenseenns VIII
LISTE DES ABREVIATIONS, SIGLES ET ACRONYMES.....ccccvviinimniiiiiiveininnens VIl
RESUME  crrrnnnitinientsinnesntessnisssesnissanissssssniontsssassssssssessssassssssssossssonssssness VIII
INTRODUCTION GENERALLE ......covriiiiiiiiniintniiarniennisissessressessesssssssesseesnees 1
MISE EN CONTEXTE DE L ETUDE ....cooeevvvmncensssssssssssssssssssssssssssssssssnssssssssssenssssssns 4
MATERIEL ET METHODES.....ccocnnisiiiniimnninsiinnnstissnneissiesnmnesisescnrsesssissssertossessessssssssnes 5
2 100 1 W T R 0T OO 5
Echantillonnage ......................................................................................................... 12

Sites d’€chantilloNNage ......c.vccvvviiii e, 12

Méthode d’€chantillonnage.........coc.uiriiiiriiiie e 13
Analyses €n 1aboratoire ... vt sseasssesssnessssses 13

La SEAIMENTOIOZIC .vveiviieeeeeeeeie e e 13

Le mercure total (THE). covooviiee e 14

Le méthyle mercure (MeHE). ...ooooiiiiviniiiiii e, 14

Les autres métaux (Al, As, Cu, Fe, Pb) .o 15



La MAati€re OrZANIGUE ....c.veviveereraeirieerieieieeestes st a et sre st eeas st sebabeenees 15
Les biomarqueurs de 1a lIgNIne ........c.cocooiveeiii et 15
RESULTATS  coreriiirnsntiniciineisiensisesssiesissssssssamssmssiessessssssasssessssssssst sssesssssssssssnssssssnses 17
Lecture des marqueurs inOrganiqUes...c....cocviersrissuensssessiseessensssssessessssssssesssnseseees 17
Description lithologique des Carottes.......ovviieriuiriiiiiiesie e 17
SEAIMENTOIOZIE .vveviiieiee ettt eb e anes 17
Les cONCeNntrations €N METCUIE........cverrureeriareeateerresteeasreesaresaseessaeenseeseeesessaneennne 22
Les 1eNEUTS €N METAUX ......eiuiiiie ittt ettt ettt ettt et 28
LLeS DIOMATQUEULS «.cuveiiierirsiiniiiiniicniessieniessniisnsanesssisssssesssssssssssstsscsssessssssssssesssanesns 30
L& CarbONe OTZANIGUE .. ..veivvirieiiietie ittt eee ettt et e et e et e e e ae st e ene e s e e eane e 30
Les biomarqueurs (C/N)a et lambda .........ccocoooiiiiiiii s 30
Les biomarqueurs S/V, C/V, 3,5Bd/V, P/(VAS). oo 31
DISCUSSION e iiireitniiencitsesiieseisssostssansstssesssmesssisssnssosssat ssnrrsssstsssesssssssinsssssss ssassansnss 34
Les milieux sédimentaires directement influencés par le lessivage des parcs a
FESIAUS MUNIETS .ueerrurieiiiiiiiiiniiiiniiennitr et esessanssssessesssssaessasesasssssssssnes 34
Les milieux sédimentaires éloignés de I’influence directe des parcs a résidus
IUILICTS. cuveuniitiitiiiririneinisstiniateste s esbs st st sabssas st essesennesassobessassansssessnsssrenassnns 36
Liens avec les teneurs en MeHg des poissons des lacs de la région analysés
PrECEAEIMIMENL. uecveiiriiiuiinisiiitinsrisiesrissiesisitissesstesssesssessssssessessssssssssssssessasssssssessssns 39
CONCLUSION 41

PROSPECTIVES



vi

LISTE DES FIGURES

Figure 1 a : Position des stations d'échantillonnage et nature des bassins versants aux lacs
Chibougamau et AUX-DOrés .......coiioviiiriiieir e 7

Figure 1 b : Position des stations d'échantillonnage et nature des bassins versants au lac
ODbDALOZAMAU. ,..eeviieirieieeiir ettt e e tr ettt et esa e e e sbe et s aate s reete e aeesbeeneeseeeneeneens 8

Figure 1 ¢ : Position des stations d'échantillonnage et nature des bassins versants aux lac

WACOMICRI ..o 9
Figure 2 : Profils granulométriques des carottes CHIB 1, DOR 1, DOR 2, OBA 1, OBA 2,

WAC T, €8 WAC 2.t e 19
Figure 3: Minéralogie de la fraction granulométrique 2-20 pm pour les carottes CHIB 1,

DOR 1,0BA 1,0BA 2, WAC 1, WAC 2 ..o 20

Figure 4 : Profils Eh-pH des carottes DOR 1, DOR 2 H04, OBA 1 H04, OBA 9, WAC 2....21

Figure 5 a : Profils de THg, de MeHg et des biomarqueurs des stations du lac Chibougamau.

Figure 5 b : Profils de THg, de MeHg et des biomarqueurs des stations du lac Aux-Dorés...24
Figure 5 ¢ : Profils de THg, de MeHg et des biomarqueurs des stations du lac Obatogamau 25
Figure 5 d : Profils de THg, de MeHg et des biomarqueurs des stations du lac Waconichi...26
Figure 6 a : Diagramme S/V en fonction de C/V dans les sédiments des quatre lacs étudiés.32
Figure 6 b : Diagramme 3,5Bd en fonction de P/(V+S) dans les sédiments des quatre lacs

BTUG LGS oo e e e 33



Vil

Liste des tableaux

Tableau 1 : Caractéristiques principales des lacs et des bassins versant des lacs Aux-Dorés,
Chibougamau, Obatogamau et Waconichi........ccccoceeniiiiininiii e 10

Tableau 2: THg, MeHg, COT, (C/N)a et Lambda mesurés dans les flocs des stations CHIB 3,
OBA 1, OBA 2, OBA 3, OBA 4, OBA 5, OBA 6, OBA 7, OBA §................ 27

Tableau 3 : Teneurs en métaux des carottes CHIB 1, DOR 1, DOR 2, DOR 3, OBA 1, WAC



viil

Liste des abréviations, sigles et acronymes

THg Mercure total

COD Carbone organique dissous

COT Carbone organique total

MOT Matiére organique terrigéne

Lambda (A)  Somme des vanillyles, des syringyles et des cinnamyles

\% Vanillyles

S Syringyles

C Cinnamyles

P P-hydroxyle

(Ac/Ad)V Rapport de I’acide vanillique sur la vanilline

P/(V+S) Rapport des p-hydroxyles sur la somme des vanilyles et des syringyles
NIAY Rapport des syringyles sur les vanilyles

AY Rapport des cinnamyles sur les vanilyles

(C/Nja Rapport atomique carbone sur azote

3,5Bd Acide 3-5 dihydroxybenzoique

3,5Bd/vV Rapport de I’acide 3-5 dihydroxybenzoique sur les vannilyles
ASEF Anthropogenic sedimentary enrichment factor

BV Bassin versant

p Profondeur



Résumé

Les communautés autochtones et non autochtones de la région de Chibougamau s’inquiétent
de la présence de mines sur le bassin versant de lacs fréquemment utilisés pour la péche
sportive et de subsistance. Cette étude concerne quatre lacs dont trois sont impactés par le
lessivage de parcs a résidus issus de ’extraction industrielle de cuivre et de zinc. Cette
recherche caractérise la pollution au mercure due & la biodisponibilité de cet élément et les
risques de contamination des poissons. L’objectif est de différencier ['origine du Hg
sédimentaire, entre le lessivage du bassin versant et celui des parcs & résidus, puis d’évaluer
le potentiel de méthylation du Hg par rapport aux particularités biogéochimiques de ces
milieux. Cette recherche utilise des indicateurs de géochimie inorganique (concentrations en
métaux et métaux lourds, diffractométrie aux rayons X, granulométrie) de maniére a
caractériser 1’intensité, I’extension géographique et [’évolution chronologique de la
contamination des sédiments. Ces données sont complétées par des indicateurs organiques
tels que le rapport (C/N)a et les biomarqueurs de la lignine pour caractériser le transfert de
matiere organique terrigéne (MOT) depuis les bassins versants. Les différences observées
dans la nature et I’origine de la matiere organique terrigéne permettent d’expliquer certaines
variations des teneurs en mercure. Par ailleurs la caractérisation moléculaire de la MOT
permet d’évaluer son état de dégradation. Ces nouvelles données sont mises en relation avec
les teneurs en méthyle mercure afin d’expliquer dans une certaine mesure le potentiel de
méthylation des milieux caractérisés. [l apparait ainsi que des milieux situés a proximité des
mines ont subi une contamination importante en Hg. Pourtant le potentiel de méthylation de
ces milieux est moins élevé que celui des sédiments situés plus en aval, ayant regu des
apports en Hg moins importants. De la méme fagon des sédiments situés en dehors de toute
influence miniére ont des teneurs en Hg plus élevées que certains milieux proches des mines.
Ces différences s’expliquent notamment par la quantité et la qualité de la MOT arrivant dans
le systeme aquatique qui agit sur le métabolisme des bactéries méthylatrices.



Introduction générale

Le mercure (Hg) est un métal lourd naturellement présent dans les sols, les sédiments, et
I’atmosphere. Son cycle biogéochimique naturel est conséquemment perturbé depuis [’ere
industrielle par les activités anthropiques (combustion d’énergies dites fossiles, activités
mini¢res et industrielles), comme des études 1’ont montré dans le Nord du Canada et du
Québec concernant la pollution atmosphérique (Lucotte et al. 1995), la pollution miniére
(Azcue et al. 1995, Crawford 1995, Wong et al. 1999, Weech et al. 2004) ou industrielle
(Grigal 2002). Lorsque le mercure entre dans le systéme aquatique par dépdt direct ou via les
sols des bassins versants, une petite fraction est alors transformée par I’activité microbienne
en méthylmercure (Meili 1997, Krabbenhoft, 1998, Kainz et Lucotte, 2006). Ce composé
organique est trés biodisponible par bioamplification et s’accumule dans les poissons,
principalement chez les carnassiers, puis dans quelques especes terrestres piscivores (Lucotte
et al. 1999). L’exposition chronique au méthyle mercure par la consommation réguliére de
poisson contenant du mercure, méme a doses infimes, entraine des altérations de certaines
fonctions motrices et visuelles, des problemes cardiovasculaires et des effets
immunosuppresseurs chez I’étre humain (Auger 2005). Aux niveaux d’exposition auxquels
sont soumis les populations du monde occidental, ces troubles de la santé¢ sont rarement
majeurs mais contribuent & une diminution générale de la qualité de vie des populations
contaminées. Cette situation peut &tre amplifiée par d’autres phénomeénes comme fa
malnutrition, I’alcoolisme et la pauvreté en général. De plus, le mercure organique est
transféré au feetus et a I’enfant par le lait maternel, affectant ainsi son développement

neuromoteur (Counter 2004).

Les processus biogéochimiques qui contrdlent le cycle du mercure sont complexes. Les
phénomenes de méthylation, de transfert au biote aquatique jusqu’aux poissons puis jusqu’a
I’humain, dépendent d’une multitude de caractéristiques environnementales, géographiques,
sociales et culturelles qui interagissent entres elles (Meili 1997, Downs 1998, Grigal 2002).
Une meilleure compréhension du systeme nécessite I’apport de nombreuses disciplines des

sciences naturelles et humaines qui doivent converger pour une meilleure compréhension du



cheminement du mercure dans ’environnement. Ainsi, Ja contamination par le mercure des
écosystémes canadiens constitue une menace de dégradation de I’écosystéme au sens
écologique, de la santé humaine, de 1’économie en rapport avec le commerce du poisson, et
des valeurs culturelles relatives a la pratique de la péche et & la consommation de poisson
(Pilgrim et al. 2000a, Pilgrim et al. 2000b, Pilgrim et al. 2001). Toutefois, ces impacts
potentiels sur la santé sont en effet & mettre en perspective avec les bénéfices nutritifs de la
consommation de poissons, et la forte valeur sociale, économique, et culturelle de la péche,
comme au Canada par exemple (Fischer 2003). Les politiques publiques environnementales
qui veulent prévenir la contamination au mercure dans I’environnement doivent pouvoir se

baser sur une expertise scientifique qui refléte la complexité de la problématique.

Dans cette optique, le Conseil de Recherche en Science Naturelle et en Génie du Canada
(CRSNQ) a financé en 2001 le Collaborative Mercury Research Network (COMERN), un
réseau pancanadien qui cherche & mieux comprendre le comportement du mercure dans
I’écosystéme en offrant une structure d’intégration des connaissances pour une recherche
interdisciplinaire et participative devant la menace sur la santé publique (Roué-Le Gall et al.
2006). Parallelement a la recherche fondamentale portant sur les phases méconnues du cycle
du Hg, le réseau COMERN propose d’appliquer concrétement I’approche écosystémique a
travers trois études de cas d’écosysteme canadien typique. Cette recherche s’inscrit dans
I’étude de cas ‘des lacs de la forét boréale’ dont I’objectif principal est de relier I’exposition
humaine au Hg par la consommation de poissons aux facteurs environnementaux et
comportementaux de cette région. L’objectif spécifique de cette étude est précisément
d’évaluer I’impact relatif de I’industrie miniére (largement répandue au nord du Québec et du
Canada) par rapport aux apports naturels en provenance du bassin versant sur les teneurs en
Hg et méthyle mercure dans les lacs de la région de Chibougamau. Cette recherche est
complémentaire de recherches disciplinaires menées au sein du réseau COMERN portant

plus spécifiquement sur le comportement du Hg dans les environnements miniers (parcs a

résidus et sédiments a proximité).

Cette étude a €té menée en étroite collaboration avec le Ministére québécois du

développement durable, de I’environnement et des parcs, direction du suivi de 1’état de



I’environnement, qui étudie I’impact de la pollution d’origine miniére dans les lacs de la
région de Chibougamau depuis de nombreuses années pour répondre a la demande de la
communauté locale crie principalement (Laliberté et Tremblay 2002). Cette étude utilise des
indicateurs inorganiques et organiques pour caractériser les sources et devenir du Hg. Le
premier type d’indicateurs a fait [’objet d’une activité de synthese de fin de premier cycle au
département des sciences de la Terre et de 1’atmosphéere par Yvan Tremblay. Le travail sur
les indicateurs organiques et plus précisément sur les biomarqueurs de la lignine a été réalisé
en collaboration avec les travaux de Caroline Dufour (maitrise en sciences de
I’environnement a ’UQAM) et Roman Teisserenc (doctorat en sciences de I’environnement a
"'UQAM) travaillant au sein du méme projet d’étude de cas de la forét boréale, visant d’une
part a caractériser les transferts de matiére organique terrigene depuis les bassins versants
jusqu’au systéme aquatique et d’autre part a mettre en relation cette influence sur la
contamination en Hg des poissons (Dufour 2005, Teisserenc 2006). Les résultats de cette
¢tude seront utilisés dans I’amélioration des modeles du cycle du Hg visant & prévoir la
contamination des poissons d’un lac donné. De plus cette étude sera soumise dans sa version
anglaise pour publication dans la revue scientifique The Science of the Total Environment.
Enfin et surtout, les conclusions de cette recherche seront présentés en collaboration avec le
Ministére du développement durable, de I’environnement et des parcs du Québec aux
communautés de Chibougamau afin de d’essayer d’apporter certaines réponses tant attendues

quant aux sources et devenir du mercure dans les lacs de la région de Chibougamau.



Mise en contexte de I’étude

Le développement de la région de Chibougamau, comme de nombreuses villes du moyen-
nord du Québec et du Canada, est 1i¢ a4 I’exploitation depuis le milieu du 20°™ siécle de son
potentiel minier (or et cuivre principalement) (Whiteway 1994). Les déchets miniers
contiennent des métaux présents a [’état de trace dans la roche mére et sont entreposés dans
des parcs a résidus disposés sur le bord de lacs fréquemment utilisés pour la péche de
subsistance par les autochtones et la péche sportive en général (Laliberté et Tremblay 2002).
Les inquiétudes de la population, portant notamment sur le Hg di aux risques d’effets
neurologiques chez I’humain, ont conduit a la réalisation d’études d’impact environnemental
portant sur [’écosysteme en général (Covel et Master 2001), sur le milieu aquatique (Laliberté
et Tremblay 2002), sur les populations humaines (Dewailly et Nieboer 2003). Récemment,
une €tude sur le controle du taux de croissance sur les teneurs en Hg dans les Dorés
(Stizostedion vitreum) de lacs de I’Est du Canada démontre une possible influence des mines
sur les teneurs en Hg des Dorés du lac Obatogamau (Simoneau et al. 2004), renfor¢ant ainsi

la nécessité d’effectuer des études complémentaires.

Le milieu sédimentaire integre I’historique des apports en Hg dans le systeme aquatique
(Salomons 1995, Allan 1997, Scherbatosky et al. 1998 ; Lockhart et al. 2000). Pour mettre en
évidence ’impact des activités minieres sur la pollution au Hg de nombreuses recherches
utilisent les sédiments (Biener et al. 2000 ; Covelli et al. 2001). Certaines études utilisent la
spéciation du Hg, dans les sédiments par extraction séquentielle ou par spectroscopie aux
rayons X (EI, Bilali et al. 2002) mais ces techniques sophistiquées sont adaptées de
recherches sur les parcs a résidus et s’appliquent pour des environnements proches des
sources mais sont moins précises pour des milieux moins directement affectés et riches en
matiere organique (Sladek et Gustin 2003). D’autres études proposent la reconstitution
chronologique des apports de Hg total avec I’utilisation d’outils de datation absolue (*'°Pb,
7Cs) (Horowitz et al. 1995, Wong et al. 1999, Lockhart et al. 2000). La mise en évidence de
Hg anthropique par cette méthode est confrontée a la problématique relative aux seuils

naturels de Hg dans les milieux sédimentaires (Engstrom et al. 1994, Jackson 1997, Grigal



2002). Or le seuil naturel de Hg enregistré dans les milieux sédimentaires est relié
principalement au lessivage des sols du bassin versant (Engstrom et al. 1994, Lucotte et al.
1995, Lockhart et al. 1998, Scherbatskoy et al. 1998, Porvari et Verta 2003, Kainz et Lucotte,
2006). Cette étude propose d’évaluer I’importance relative de I’activité miniére et du
lessivage du bassin versant dans la contamination en Hg des sédiments des lacs de la région
de Chibougamau ainsi que I’influence de ces sources sur le potentiel de méthylation des

sédiments.

Dans la présente étude, la mise en évidence de I’influence de I’une ou I’autre des sources de
Hg est réalisée a I’aide de marqueurs inorganiques et organiques. Des données de
sédimentologie (analyses de granulométrie et de la nature des minéraux) et de géochimie
(telle que les teneurs en métaux caractéristiques de I’industrie miniére) sont principalement
utilisées pour mettre en évidence la pollution industrielle. Le lessivage du bassin versant est
caractérisé notamment par les biomarqueurs de la lignine, utilisés dans la littérature pour
retracer les apports de matiére organique terrigéne dans les sédiments lacustres (Laskov et al.
2002, Houel 2003) et fluviatiles (Louchouarn et al. 1999, Farella et al. 2001). Une étude
récente a caractérisé les principaux types de sols de la forét boréale, ouvrant la voie a une
caractérisation plus précise du transfert de matiere organique des bassins versants vers le
systéme aquatique (Teisserenc 2006). Les caractéristiques de ces milieux sédimentaires ainsi
¢tablies sont mises en perspective avec les teneurs en mercure et en méthyle mercure afin

d’établir précisément I’influence des mines sur la contamination en Hg de ces lacs.

Matériel et méthodes

Région a I’étude

La région de Chibougamau (49.92 °N, 74.37 °W) se situe dans le moyen-nord québécois. A
I’échelle régionale, le socle géologique (2,7 — 2,5 Ga) est une partie du bouclier canadien,
formé essentiellement par des roches granitiques quartzo-feldsaptiques (Mueller et
Donaldson 1992, Chouteau et al. 1997). Les sols sus-jacents sont de type podzols formés sur

un matériel silto-sableux quaternaire (Prevost 1996, Prevost 2004). La végétation de la région



est composée principalement d’épinettes noires (Picea mariana), d’épinettes blanches (Picea
glauca), de bouleaux jaunes (Betula papyrifera) et de bouleaux blancs (Betula

alleghaniensis) (Garralla et Gajewski 1992).

Les quatre lacs étudiés sont des lacs de tétes couvrant une superficie allant de 41,9 Km® &
205,6 Km® pour les lacs Aux-Dorés et Chibougamau respectivement (figures la, 1b, Ic et
tableau 1). Les caractéristiques principales de la colonne d’eau montrent que les lacs
Chibougamau et Aux-Dorés sont moins acides et moins chargés en carbone dissous total que
les lacs Waconichi et Obatogamau (tableau 1). D’aprés le tableau 1, le rapport de la
superficie du lac Chibougamau par rapport a la superficie de son bassin versant est de 0,29.
Ce rapport est du méme ordre de grandeur pour les lacs Obatogamau (0,16) et Waconichi
(0,25) mais est plus élevé que pour le lac Aux Dorés (0,05). Le rapport de la superficie du
lac par rapport a la superficie du bassin versant respectif est faible pour le lac Aux-Dorés
(0,05) par rapport aux trois autres lacs qui ont un rapport comparable (entre 0,16 et 0,26). La
superficie relative occupée par les terres humides est deux fois plus importante pour le bassin
versant du lac Obatogamau (9,i %) que pour les trois autres lacs (entre 3,1 et 4,8 %, tableau
1). De méme, la forét mature s’étend sur 66,2 % de la surface du bassin versant du lac

Obatogamau tandis qu’elle occupe environ 42 % de la superficie des autres bassins versants
(tableau 1).
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. COD* pH Superficie Superficie Rapport Nature BV (%)
ac colonne Lac BV
(mg/Ke) | preau* (ha) (ha) Lac/BV Forét Frich Sol Terres
Mature riche dénudé Humides
Aux-Dorés 6,60 6,43 41,9 813 0,05 42 27 25 4
Chibougamau 6,41 6,69 205,6 696 0,29 42 29 25 4
Obatogamau 10,44 6,09 90,1 561 0,16 66 16 9 9
Waconichi 9,67 6,72 81,2 327 0,25 42 27 28 3

Tableau 1 : Caractéristiques principales des lacs et des bassins versant des lacs Aux-Dorés, Chibougamau, Obatogamau et

Waconichi. BV : Bassin versant. (*) Tiré de Simoneau et al. 2005.
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Dans le cadre du développement économique de la région de Chibougamau depuis les années
1950, les bassins versants des lacs étudiés ont subi de nombreux impacts environnementaux
dlis a I’exploitation des ressources forestiéres et minieres. L’exploitation forestiére s’ajoute
au phénoméne des feux de forét qui affectent la région régulierement (Smith et al. 2000)
(figures 1a, 1b, lc et tableau 1). L’analyse de la nature du bassin versant par traitement
d’image (couches 1, 2, 3, 4, 5 et 7) du satellite LANDSAT 7-ETM+ par une série d’outils
S1G (logiciels Mapinfo et GRASS), en complément des cartes écoforestieres et des relevés
sur le terrain (tableau 1), fait apparaitre des zones de sol dénudé et des zones de friches. Le
premier type de zone peut correspondre a de la roche affleurante naturellement ou apparu a la
suite de coupes a blanc récentes. Les zones de friches correspondent a de la végétation jeune
de repousse suivant un évenement ayant affecté la forét mature (feux ou coupes plus anciens).
L’analyse des bassins versants des lacs Chibougamau et Aux-Dorés montre la présence
importante de sols dénudés et de friches (environ 25 % pour chaque type). La répartition de
ces zones (figure 1a) est observée de fagon discréte & travers ’ensemble des deux bassins
versants correspondant a des affleurements rocheux naturels plutdét qu’a des coupes
forestieres récentes. La zone séparant les lacs Chibougamau et Aux-Dorés semble cependant
touchée par de la coupe puisqu’il n’y a plus ou peu de zones de forét mature. Sur le bassin
versant du lac Obatogamau, seules deux zones de sols dénudés sont identifiables.
L’homogénéité de ces zones et I’absence de reliefs suggerent qu’elles correspondent a de
Iexploitation forestiere. L’empreinte des routes et des lignes électriques se distingue
également sur la carte. Le bassin versant du lac Waconichi a un relief plus accidenté. La
nature de son bassin versant est identique a celle des lacs Chibougamau et Aux-Dorés avec la
présence d’affleurements rocheux naturels. Toutefois, la large zone de sols dénudés située au

nord du lac correspond & de I’exploitation forestiere récente.

Les activités mini¢res ont débuté dans le milieu des années 1950 dans la région de
Chibougamau. Les minerais extraits dans la région sont par ordre d’importance la pyrite, la
pyrrhotine, la calcopyrite, la sphalérite et la galene (Whiteway 1994). En particulier, ies rives
des lacs Chibougamau, Aux-Dorés, et Obatogamau ont été exploitées pour ’or et le cuivre
principalement. [l y a deux compagnies miniéres principales sur ces deux lacs, la Copper

Rand et la Principale. Ces compagnies possédent des usines de traitement des déchets miniers
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et des parcs a résidus. Le site de la Copper Rand est situé sur la péninsule Gouin, la bande
étroite qui sépare les lacs Chibougamau et Aux-Dorés (figure la). Un des parcs a résidus
principaux de cette unité est celui de Eaton Bay, (6,3 méga tonnes de résidus). Il est bordé par
des digues construites avec des stériles miniers. Les effluents de ce parc se jettent dans le lac
Chibougamau (figure la). Un autre parc homonyme de cette mine (le Copper Rand) est
composé de 7,7 méga tonnes de résidus. Il est construit sur le bord du lac Aux-Dorés qui
recoit les effluents finaux (figure 1a). Le site minier de la Principale est situé au bord du lac
Aux-Dorés, sur I’fle Merrill. Le parc contient 19,3 méga tonnes de résidus et I’effluent se
jette dans le lac Aux-Dorés. La mine Joe Mann se trouve au bord de la riviere Nemenjich a 6
km en amont du lac Obatogamau (figure 1b). Un parc a résidus est situé sur le bord de cette
riviere mais le minerai extrait est principalement traité dans le site minier de la Principale.
L’utilisation du processus de cyanuration pour le traitement du minerai a duré pendant cing
ans environ dans les années cinquante (Laliberté et Tremblay 2002). Le lac Waconichi n’est

affecté par aucun site d’exploitation miniere sur son bassin versant (figure 1c).

”

Echantillonnage

Sites d’¢chantillonnage

Le choix des stations a été réalis¢ a la lecture des cartes bathymétriques et hydrologiques
ainsi qu’en tenant compte des études précédentes sur la répartition de la pollution miniére
enregistrée dans les trois lacs impactés par les activités minieres (Laliberté et Tremblay
2002). Le lac Waconichi a été échantillonné a deux stations situées le long de I’axe central du

lac.

Deux stations ont été choisies pour le lac Chibougamau. La station CHIB 1 (profondeur (p) =
22m) est située au nord du lac, prés du parc a résidus Eaton Bay et en aval par rapport au sens
d’écoulement général du lac Chibougamau (figure 1a). La station CHIB 3 (p= 8m) est située
a 25 km a P’extréme sud du lac, loin de toute influence miniére directe (figure 1a). Le lac
Aux-Dorés a été échantillonné a 3 stations. La station DOR 1 (p= 12 m) est localisée entre les

parcs a résidus de I’ile Merrill et de Copper Rand, en aval de ce dernier par rapport au sens
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d’écoulement du lac (figure 1a). La station DOR 2 (p= 32 m) est située environ a 10 km au
nord de DOR 1 en amont des parcs a résidus. Deux carottes ont été prélevées, en hiver 2004
et été 2004. La station DOR 3 (p= 11m) est située a 5 km de DOR 1, a 4 km environ du parc
a résidus de 1'ile Mérrill et en aval par rapport au sens d’écoulement du lac. Le lac
Obatogamau (figure 1b) a été échantillonné a quatre stations. La station OBA 1 (p=2m) se
situe a I’embouchure de la riviére Nemenjiche, & 6 km et en aval par rapport aux parcs a
résidus (figure 1b). La station OBA 2 (p= 8m) a 20 km en aval de OBA 1 dans le sens
général de I’écoulement du lac (figure 1b). La carotte OBA 3 (p=12m), est située a 15 km de
OBA 1 et n’est pas influencée par les eaux provenant de la riviere Nemenjiche (figure 1b). La
station OBA 9 (p= 5m) est située entre OBA 1 et OBA 2. Des floculats ont été prélevés entre
les stations OBA 1 et OBA 9 en été 2004 (figure 1b). Deux carottes ont été prélevées pour le
lac Waconichi. Les stations WAC 1 (p=22m) et WAC 2 (p= 18m) sont réparties de maniére

a couvrir la longueur du lac et selon la méthode du point focal (H&kanson, 1981) (figure 1c).

Méthode d’échantillonnage

L’ensemble des prélévements date des hivers et/ou étés 2003 et 2004. Les carottes de
sédiments ont ét¢ échantillonnées avec un carottier pneumatique de type Mackereth, qui
permet de récolter des carottes de sédiment allant jusqu’a 100 cm de profondeur avec un
minimum de compaction et de perturbation. En laboratoire de terrain, le sédiment est extrait
du tube a I’aide d’un extrudeur manuel et sous échantillonné aux centimetres ou aux demis
centimétres avec du matériel lavé a I’eau NANOpure®. Les floculats ont été prélevés par des
plongeurs a I’aide de seringues. Les échantillons ont été transférés dans des contenants en
verre, précédemment brilés durant 3 h a 500°C. L’ensemble des échantillons a été¢ gardé

congelé (-20 C) jusqu’aux analyses en laboratoire.

Analyses en laboratoire

La sédimentologie

Le fractionnement granulométrique des échantillons a été réalisé par tamisage humide. Cing
classes granulométriques ont été séparées entre la fraction la plus grossiére et la plus fine:

Celle supérieure a 210um, celle entre 70pm et 210um, celle entre 20pum et 70um, celle entre
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2um et 20um et celle inférieure & 20um. Pour tous les échantillons analysés, la perte en poids
sec de matériel est inférieure a 5%. L’identification minéralogique des argiles et des sables
fins (fraction 2-20pum) a été réalisée par diffractométrie aux rayons X a I’aide d’un analyseur
Siemens D-5000. Les mesures de pH et Eh ont été réalisées sur des sous échantillon de
quelques carottes choisies a 1’aide d’un pH meétre (VWR) connecté¢ a une électrode pH
(Corning) et une électrode redox (Corning). L électrode pH a été calibrée avec des standards

pH (2, 4 et 7) alors que I’électrode redox a été testée avec la solution de Zobell (Nordstrom,
1977).

Le mercure total (THg).

Une fois lyophilisés, les échantillons ont été homogénéisés. Puis, de 200 a 500 mg de
sédiment (poids sec) ont été transférés dans un tube en verre pour étre digérés avec un
mélange 10:1 d’acide nitrique et d’acide chlorhydrique (16 N HNOs/6 N HCI). L’ensemble
est chauffé & 120°C pendant 6h et dilué avec de I’eau NANOpure®. Le mercure total est
réduit en mercure élémentaire sous forme gazeuse (Hg") par une solution de SnCl,. La
concentration en Hg” est ensuite déterminée par spectrométrie de fluorescence atomique en
vapeur froide (CVAFS) (Pichet et al. 1999). La précision des résultats est vérifiée par
I’analyse de standards référencés (MEST 3 du Conseil National de la Recherche du Canada)
tous les 10 échantillons. La reproductibilité des analyses, réalisées en duplicata, est d’environ

5% (Pichet et al. 1999).

Le méthyle mercure (MeHg).

Environ 0,2 g de sédiments lyophilisés sont prélevés pour étre digérés dans une solution
acide (HCI 6N et CuSQOy) puis lavés dans trois extractions de 2 ml de toluéne. Les trois
extraits sont transférés dans un seul tube pour une réduction sous azote jusqu’a obtenir un
volume compris entre 0,2 et 0,5 ml. Pour chaque analyse, 50 pl sont ensuite prélevés a |’aide
d’une seringue et injectés pour une chromatographie gazeuse afin de séparer le radical
méthyle. Le gaz utilisé est de 1’argon (avec un flux de 60L/min) et la température de la
colonne est portée a 140 °C. De méme que pour I’analyse du mercure total, le méthyle

mercure est alors réduit sous forme de Hg’ en phase gazeuse dans un tube chauffé a 400 C
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dont la concentration est déterminée par spectrométrie de fluorescence atomique en vapeur
froide (CVAFS) (Pichet et al. 1999, Kainz et al. 2003). La reproductibilit¢ des analyses,
réalisées en duplicata, est d’environ 5% et la limite de détection est de 0,02ng Hg.g"'(Pichet

et al. 1999).

Les autres métaux (Al, As, Cu, Fe, Pb)

L’aluminium, le cuivre, le fer et le plomb sont mesurés par spectrophotométrie d’émission au
plasma d’argon (spectrométre de marque Jarell-Ash, modéele ICAP-9000) en triplicata.
L’arsenic est mesuré par absorption atomique a ['aide d’un spectrophotometre. La

reproductibilité des analyses, réalisées en duplicata, est d’environ 5%

La matiére organique

Le carbone total (C) et I’azote total (N) sont mesurés avec un analyseur élémentaire Carlo
Erba (NA-1500). Tous les échantillons sont mesurés en duplicata, la reproductibilité des
analyses donne une reproductibilité des rapports (C/N)a de + 0,1. Le rapport (C/N)a

correspond au rapport atomique carbone total/azote total.

Les biomarqueurs de la lignine

Les composés phénoliques sont mesurés suivant la méthode par oxydation au cuivre décrite
par Ertel et Hedges (1982) et modifiée par Goni et Montgomery (2000). Le protocole
d’analyse est le méme que celui décrit par Houel (2003). Les échantillons sont pesés de
maniere a contenir entre 2 et Smg de carbone. La digestion est réalisée dans des contenants
Teflon placés au four micro-onde analytique (CEM MDS 200). La température d’oxydation
est de 150°C, pendant 90 min dans un mélange d’oxyde de cuivre (CuO) et d’un mélange 2N
NaOH. L’acétate d’éthyle est utilis€ comme solvant d’extraction. Les produits d’extraction
sont dérivés avec du BSTFA et analysés par un chromatographe en phase gazeuse de type

Varian 3800 couplé a un spectrométre de masse Varian Saturn 2000.
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Les sous-produits issus de I’oxydation par le cuivre (phénols monomeres) sont regroupés en
trois familles principales, les vanillyles (V), les syringyles (S), les cinnamyles (C) (Hedges et
Mann 1979, Hedges et al. 1982, Gofii et Hedges 1992). Les vanillyles sont présents dans tous
les types de plantes vasculaires, les cinnamyles uniquement dans les composés non boisés
(feuilles, écorces, aiguilles), et les syringyles exclusivement dans les tissus d’angiospermes
(Hedges et Mann 1979). La famille des p-hydroxyphénoles (P) est également extraite lors de
’oxydation par le cuivre mais elle regroupe des composés qui peuvent ne pas étre
exclusivement dérivés du matériel ligneux. Les p-hydroxyphénoles peuvent provenir par
exemple des acides aminés aromatiques (Hedges et al. 1982). Les trois familles sont
composées d’un acide, d’un aldéhyde et d’une cétone, a I’exception de la famille des
cinnamyles qui n’est représentée que par deux acides. Un autre sous-produit est extrait lors de
I’oxydation par le cuivre, I’acide dihydroxybenzoique (3,5-Bd), qui n’est pas un dérivé des
macromolécules ligneuses mais un composé associé a la dégradation des matériaux végétaux
terrestres (Louchouarn et al. 1997; Farella et al. 2001; Houel 2003). Les rapports des
différents phénols permettent de caractériser I’origine et la qualité de la matiére organique
terrigéne (MOT) incorporée dans les sédiments (Hedges et al. 1982; Hedges et al. 1988).
Ainsi le rapport C/V est utilisé pour différencier les composés boisés et non boisés de la
MOT des sédiments (Prahl et al. 1994). 1.’indicateur S/V permet d’évaluer la contribution
relative des angiospermes & la composition de la MOT. Le rapport 3,5 Bd/V est utilisé pour
différencier les apports respectifs des horizons organiques des horizons inorganiques des sols
dans les sédiments (Houel 2003). Le rapport P/(V+S) est utilis¢ comme un indicateur du
degré de diagenese de la MOT dans les sédiments (Dittmar et Lara 2001). En effet, la
déméthylation entraine une perte sélective du groupement méthoxy pour les syringyles et les
vanillyles tandis que les p-hydroxyphénols, qui n’ont pas de groupement méthoxy, ne sont
pas affectés par ce phénoméne. De plus, les produits issus de la déméthoxylation des
vanillyles et syringyles (phénols dimeéres) sortent de la fenétre analytique, entrainant une
diminution des composés ligneux identifiables (Ertel et Hedges 1982). La quantité de lignine
dans les échantillons est exprimée par lambda (A) qui représente a la somme des dérivés
phénolés de la famille des S, V, et C normalisés en fonction de la teneur en COT (exprimé en

mg/100 mg COT).
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Résultats

Lecture des marqueurs inorganiques

Description lithologique des carottes

De maniére générale, le sédiment des carottes est homogene de couleur brune et a forte
teneur en eau. Cependant pour les carottes DOR 1 et DOR 3, un horizon de couleur jaune vif
est visible aux centimetres 3 et 2 respectivement. La base de ces deux carottes ainsi que celle
de CHIB 1 est faite d’un matériel gris argilo silteux compact. Par contre, les centimétres a la
base de la carotte OBA 1 sont riches en matiére organique peu décomposée (débris de
végétaux grossiers). Les centimetres 14 a 4 de cette carotte sont composés de sédiments gris
et compacts. Son sommet (cm 0-4) est brun homogéne comme pour les autres carottes. Des

débris de végétaux fins sont observés dans toute la carotte CHIB 3.

Sédimentologie

Les sédiments des carottes CHIB 1, DOR 1 et 2, OBA | et 2, WAC let 2 sont dominés par
les fractions 2-20um et 20-70um. Ces fractions représentent respectivement environ 20% et
80% du matériel sédimentaire (figure 2). On observe la présence de fractions plus grossieres
uniquement dans les sédiments de OBA 2 ainsi qu’une présence significative de la fraction 0-
2um aux centimétres 13-14 de la carotte OBA 1 et aux centimétres 3 et 4 de la carotte DOR 1
(figure 2). Ces carottes sont également caractérisées par la prévalence de la fraction 2-20pm
(entre 60% et 70%) par rapport a la fraction 20-70um. Les quartz et les feldspaths des
sédiments de la fraction 2-20um représentent entre 60% et 80% des sédiments des carottes
CHIB 1, DOR 1 (cm5) et DOR 2, OBA 2, WAC 1 et 2 (figure 3).Toutefois cette fraction
quartzo feldspathique des sédiments des stations OBA 1 et DOR 1 (apres le cm 5) ne
représente que de 20 a 30% alors que les micas et chlorites sont dominants. Le pH
sédimentaire est homogeéne pour I’ensemble des carottes (entre 5,6 et 6,8). Les potentiels

d’oxydo-réduction baissent rapidement dans les deux premiers centimétres des carottes,
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passant de 200-250 mV en surface a 50-150mV en profondeur. Tous les profils montrent une

acidification dans les deux derniers centimetres (figure 4).
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Figure 2 : Profils granulométriques des carottes CHIB 1, DOR 1, DOR 2, OBA 1, OBA
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Figure 4 : Profils Eh-pH des carottes DOR 1, DOR 2 H04, OBA 1 H04, OBA 9, WAC 2.
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Les concentrations en mercure

Les concentrations en mercure total dans les sédiments et les flocs sont présentés aux figures
5a, 5b, 5c et dans le tableau 2. Les teneurs maximales en Hg des carottes OBA | et OBA 9
ainsi que des flocs OBA 1, OBA 4, OBA 5, OBA 7 et OBA 8 sont nettement supérieures a
celles rapportées pour des milieux sédimentaires lacustres non impactés par une pollution
locale. Ainsi les valeurs maximales de 1450 ppb de OBA 1 contrastent avec les valeurs
maximales de 350 ppb rapportées pour les grands lacs (Engstrom et al. 1994), pour le nord
est du Canada (Lucotte et al. 1995, Lockhart et al. 1998), et la Féno-Scandinavie (Porvari et
Verta 2003). Parmi les carottes avec des teneurs en Hg moins élevées, deux cas peuvent étre
distingués. Les profils des carottes CHIB 3, DOR 2, OBA 2, OBA 3, WAC | et WAC 2
montrent une augmentation réguliére des teneurs en Hg du bas vers le haut. Les niveaux de
base des teneurs en Hg enregistrés dans les sédiments profonds des carottes sont réputés pour
représenter les conditions pré-anthropiques sédimentaires en ce métal lourd (Engstrom et al.
1994, Grigal 2002). Le facteur d’enrichissement anthropique sédimentaire (ASEF :
Anthropogenic Sedimentary Enrichment Factor) en Hg a été défini comme la différence entre
ces niveaux de base et ceux observés prés de la surface des sédiments (Lucotte et al. 1995,
Meili 1995). Ainsi, les ASEF respectifs de ces carottes sont compris entre 1,7 et 3,6. Par
contre, les profils des carottes CHIB 1, DOR 1 et DOR 3 présentent des ASEF tres élevés
(ASEF= 11,2, ASEF=21,1 et ASEF= 10,3 respectivement). Ces ASEF exceptionnels
correspondent a la fois & des teneurs de base faibles dans des sédiments grossiers (entre 10 et

15 ppb) et a des teneurs augmentant de 40 a 100 ppb entre les centimétres 2 et 3 de CHIB 1 et
DOR 1 et entre les centimétres 1 et 2 de DOR 3.

Les teneurs en MeHg ont ét¢ mesurées sur cerfaines carottes choisies. Les teneurs
enregistrées au lac Waconichi sont inférieures a 0,2 ppb, ce qui représente 0,15% du Hg total.
Dans les carottes des lacs Aux-Dorés et Chibougamau les teneurs sont comprises entre 0,1 et
0,3 ppb soit environ 0,15 % des teneurs en Hg total. Les carottes du lac Obatogamau
présentent des concentrations en MeHg allant de 0,5 a 1,5 ppb. Ces valeurs représentent entre

0,2 et 0,3% du Hg total. Les concentrations les plus élevées de MeHg sont enregistrées a
OBA 9.
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Figure 5 b : Profils de THg, de MeHg et des biomarqueurs des stations du lac Aux-
Dorés.
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Waconichi.



Station Hg (ppb) MeHg COT (%) (C/N)a A

(ppb) (mg/100mg

COT)
Chib 3 147 0.27 16.15 14.97 2.14
Oba 1 371 1.17 6.13 14.86 1.32
Oba 2 302 0.93 9.86 14.08 1.07
Oba 3 228 1.23 12.44 14 1.23
Obad 756 1.67 5.59 14.99 1.45
Oba$ 902 2.43 11.33 16.17 220
Oba6 166 0.57 6.73 14.31 0.94
Oba? 609 135 10.23 13.89 151
Oba8 516 1.43 6.89 15.89 2.53

Tableau 2: THg, MeHg, COT, (C/N)a et Lambda mesurés dans les flocs des stations
CHIB 3, OBA 1, OBA 2, OBA 3, OBA 4, OBA 5, OBA 6, OBA 7, OBA 8.
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Les teneurs en métaux

Les concentrations de surface en métaux sont trés hétérogenes entre les carottes, méme pour
les carottes d’un méme lac (tableau 3). Les concentrations en aluminium sont comprises entre
10 000 ppm (WAC 2) et 32 000 ppm (DOR 3) alors que celles de la station DOR 2 atteignent
15 000 ppm en surface. Les sédiments de la station WAC 2 contiennent 4,4 ppm d’arsenic et
12 ppm de cuivre alors que ceux de DOR 1 en contiennent 82 ppm et 1400 ppm
respectivement. La station DOR 2, située & proximité de DOR 1 contient 13 ppm d’arsenic et
360 ppm de cuivre en surface. La teneur maximale en cuivre est au centimétre 14 de la
station OBA 1 avec 2200 ppm. Les teneurs de surface en fer sont comprises entre {7 000
ppm & WAC 2 et 76 000 ppm & DOR 1 (34 000 ppm & DOR 2). Les teneurs en plomb sont
comprises entre 14 ppm a OBA 1 et 100 ppm & DOR 3. Les facteurs d’enrichissement pour
ces métaux sont différents d’une carotte & I’autre. En effet, pour les stations CHIB | et OBA
I, I’arsenic, le cuivre et le plomb augmentent d’un facteur 10. Pour les carottes DOR 1 et 3,
I’arsenic et le cuivre augmentent de fagon significative également. Enfin, a la station OBA 1,
les teneurs enregistrées au centimetre 14 en Al, Cu et Pb sont supérieurs a celles enregistrées

a la surface.



STATION [cm | Al As Cu Fe Pb
(ppm) (ppm) (ppm) (ppm) (ppm)
0 18000 28 380 42000 77
CHIB 1 2 18000 25 390 44000 64
6 14000 1.6 29 20000 8
1 24000 82 1400 73000 88
DOR 1 3 27000 44 2100 73000 82
4 14000 1 220 30000 47
0 15000 13 360 34000 77
DOR 2 3 14000 5.4 69 29000 42
18 14000 2.6 24 27000 7
35 14000 23 26 28000 7
| 32000 43 1100 76000 100
DOR 3 3 11000 8.4 120 22000 33
6 18000 13 is 53000 36
0 23000 71 440 75000 14
OBA 1 11 26000 95 1200 71000 19
14 29000 17 2200 8800 25
24 4100 1.6 16 6400 2
0 10000 4.4 12 17000 40
WAC?2 10 9900 4.2 11 16000 25
25 10000 1.8 1 17000 6

Tableau 3 : Teneurs en métaux des carottes CHIB 1, DOR 1, DOR 2, DOR 3, OBA 1,

WAC2.
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Les biomarqueurs

Le carbone organique

La teneur en carbonates étant négligeable dans les lacs des écosystémes boréaux, les teneurs
en carbone total représentent le carbone organique (COT) (Courcelles 1998, Kainz et al.
2003). Le COT des sédiments analysés est variable allant de 0,44 mg/g (CHIB 1, cm 6) a
47,4 mg/g (OBA 1, cm 22). Des teneurs faibles (inférieures 3 2 mg/g) en carbone sont
observées a la base des carottes CHIB1, DOR 1, DOR 3. Pour ces trois carottes, les valeurs
augmentent vers les niveaux de sédimentation récents tout en restant relativement peu élevées
(entre 4,8 et 7,6 mg/g). Ces teneurs sont équivalentes a celles trouvées & DOR 2, WAC,
WAC 2. Les carottes OBA 1, 2, 3 et 5 ont des teneurs en carbone homogenes un peu plus
élevées que ces stations (entre 9 et 11 mg/g). Pour les carottes OBA 1, DOR 1 et DOR 3, une
brusque baisse des teneurs en carbone est enregistrée entre les centimetres 14 et 4, aux
centimetres 3 et 1 respectivement. Le COT de la base de la carotte OBA 1 (cm 16 4 24) et de
la carotte CHIB 3 est supérieur a 15 mg/g ce qui indique un milieu plus riche en matiere

organique par rapport aux autres carottes dont les valeurs se situent autour de 10 mg/g.

Les biomarqueurs (C/N)a et lambda

Les profils de (C/N)a et de lambda sont réguliers hormis pour les stations DOR 1, DOR 3 et
OBA 1 (figures Sa a 5d). Pour la station OBA 1 particuliérement, des teneurs élevées de
(C/N)a (entre 20 et 80), correspondant & des lambda proches de 0, sont observées entre les
centimetres 4 et 15. Pour les autres carottes, les valeurs de (C/N)a sont comprises entre 12 et
15. Les rapports les plus élevés sont a la station CHIB 3 et aux stations du lac Obatogamau et
les plus faibles aux station CHIB 1 et WAC 1. Les lambdas sont compris entre 0,6 mg/100mg
et 2 mg/100mg a I’exception de CHIB 3 (2,6 + 0,2 mg/100mg). Des valeurs de cet ordre sont
observés a la base (cm 15 a 24) de la carotte OBA 1 ou lambda est compris entre 2,5 et 4,3
mg/100mg.
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Les biomarqueurs S/V, C/V, 3,5Bd/V, P/(V+S).

La figure 6a présente le rapport S/V en fonction de C/V. Les S/V sont compris entre 0,02
(base des carottes DOR 1 et CHIB 1) et 0,65 + 0,3 (base de la carotte OBA 1). Hormis ces
trois carottes la totalité des rapports S/V est compris dans un intervalle réduit, entre 0,15 et
0,25. Seules les valeurs observées a la carotte CHIB 3 sont supérieures a cet intervalle. Par
contre, une disparité importante est observée pour les rapports C/V qui vont de 0,1 a 2,6 +
0,2. Précisément, les carottes OBA 2, base de DOR 1, DOR 2, base de DOR 3 et CHIB 1 ont
des C/V supérieurs a 1,5. Des rapports C/V élevés ont longtemps été considérés comme
tragant ’influence de matériel non boisé (Hedges et Mann 1979, Goiii et Hedges 1990).
Cependant des études récentes ont relevé la sensibilité de cet indicateur qui baisse avec une

plus forte influence des angiospermes dans les sols (Suominen 2003, Teisserenc 2006).

La figure 6 b présente le rapport 3,5BD/V en fonction du rapport P/(V+S). L’ensemble des
points semble se regrouper autour d’un méme axe. Seul les points des carottes OBA 2 et
OBA 9 sont situés au dessus de cet axe. De plus les carottes CHIB 3, DOR 2 H02, base OBA
1, OBA 3, WAC 2 ont un 3,5Bd/V et un P/(V+S) faibles et sont localisées proche de I’ origine
de I’axe. Les carottes DOR 2 et WAC 1 sont dans une position intermédiaire, tandis que les

carottes CHIB 1, base de DOR 1 et 3 sont les plus éloignées de I’origine.
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Figure 6 a : Diagramme S/V en fonction de C/V dans les sédiments des quatre lacs étudiés. Les encadrés représentent les
valeurs trouvées dans les sols de la forét boréale. Ao, Ai : MOT d’horizon organique (o) ou inorganique (i) de sols dominés par
des angiospermes; Go, Gi : MOT d’horizon organique (0) ou inorganique (i) de sols dominés par des gymnospermes. T : MOT
de tourbiéres. Tiré de Teisserenc, 2006. * : Les valeurs mesurées dans les horizons influencés directement par les mines ne sont
pas prise en compte.
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Figure 6 b : Diagramme 3,5Bd en fonction de P/(V+S) dans les sédiments des quatre lacs étudiés. Les encadrés représentent les
valeurs trouvées dans les sols de la forét boréale. Ao, Ai : MOT d’horizon organique (o) ou inorganique (i) de sols dominés par
des angiospermes; Go, Gi : MOT d’horizon organique (o) ou inorganique (i) de sols dominés par des gymnospermes. T : MOT
de tourbiéres. Tiré de Teisserenc, 2006. * ; Les valeurs mesurées dans les horizons influencés directement par les mines ne sont
pas prise en compte.
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Discussion

Les milieux sédimentaires directement influencés par le lessivage des parcs a résidus

miniers

Les profils de carbone total (COT) montrent une baisse de leurs teneurs de la surface vers la
profondeur des carottes pour les carottes DOR 1 (cm 0 a 3), DOR 3 (cm 0 a2) et OBA 1 (em
0 a 14) et OBA 1 E03 (figures 5b et 5c¢). Ceci peut indiquer soit une arrivée massive de
matériel inorganique, soit une baisse dans la sédimentation de matiere organique ou encore
une dégradation des composés organiques les plus labiles lors des processus de diagenése
précoce. La premiere hypothése est a privilégier de par I’observation de la sédimentation
d’un matériel gris compact et le changement de la nature des argiles (figure 3) qui
correspondent a la baisse des teneurs en carbone. Plus précisément, ces couches
sédimentaires indiquent I’arrivée de matériel fin et plus riche en micas et chlorite au
détriment du matériel quartzo feldspathique (figure 2 et 3). Ces caractéristiques sont celles du
matérie] type composant les parcs & résidus miniers ou des sédiments proches des parcs a
résidus miniers (Horowitz et al. 1995, Jackson et Bistricki 1995, Salomons 1995, Kim et al.
2004). De méme, I’impact des parcs a résidus se fait aussi sentir quant a I’augmentation des
teneurs en métaux tels que I’As, le Cu ou le Pb (tableau 2). Ces métaux sont présents a |’état
de trace dans la roche mére (pyrite, chalcopyrite) exploitée par les industries et dont le
produit de concassage est entreposé dans les parcs a résidus (Laliberté et Tremblay 2002).
Pour tous ces métaux, les teneurs mesurées dans ces carottes sont supérieures de 50% environ
a celles publiées par Laliberté (2002) et Covel (2000) pour les carottes DOR 1, 3 et OBA 1
respectivement. Les teneurs en Hg observées pour les carottes DOR 1 (cm 0 4 3), DOR 3 (cm
0 a2) sont d’environ 200 ppb. Cet ordre de grandeur est conforme aux observations faites en
milieu naturel (Lockhart et al. 1995, Lucotte et al. 1995, Meili 1997, Lockhart, et al. 1998,
Porvari et Verta 2003). L’augmentation des teneurs en mercure entre ces horizons et la base
des carottes (15 ppb) est d’un facteur 10 ce qui est bien supérieur au facteur naturel

d’enrichissement anthropique sédimentaire (ASEF) de 4 au maximum rapporté pour des lacs
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non directement impactés par des activités humaines dans les lacs du nord est canadien
(Lucotte et al. 1995). Le profil de la carotte OBA 1 se décompose quant a lui en deux phases
distinctes. Du cm 14 au cm 7, les teneurs en Hg sont supérieures a 1400 ppb et dépassent trés
largement celles observées milieu naturel. Cet horizon correspond & une arrivée massive de
matériel en provenance des parcs a résidus. De telles concentrations en Hg dans les sédiments
de ces lacs n’ont pas été révélées a ce jour dans les autres études portant sur la région de
Chibougamau (Covel et Master 2001, Laliberté et Tremblay 2002). A partir du cm 7, les

concentrations en Hg baissent et se stabilisent @ 350 ppb environ a la surface de la carotte.

Les lacs Obatogamau et Aux-Dorés semblent donc subir un impact majeur de pollution en
provenance des parcs & résidus miniers de la mine Joe Mann d’une part et ceux situés sur I’ile
Merrill et la péninsule Gouin d’autre part. La dispersion de cette pollution semble limitée a la
proximité de ces sources puisque la couche sédimentaire grise et compacte n’est pas observée
ailleurs dans d’autres carottes de sédiments de ces deux lacs. Outre I’apport massif de
matériel fin dans le milieu aquatique, la contamination est caractérisée par des teneurs
élevées en divers métaux. En plus de I’érosion mécanique des parcs a résidus, ces métaux
peuvent avoir été transportés dans le milieu lacustre par le drainage minier acide (Horowitz et
al. 1995, Salomons 1995). En effet, la dispersion géographique de métaux par ce mécanisme
a été observée sur plusieurs dizaines de kilométres (Azcue et al. 1995, Salomons 1995, Wong
et al. 1999). D’apres les profils de Hg, la pollution aux carottes DOR 1 et 3 semble atteindre
un niveau maximum stable dans les niveaux récents. Pour la carotte OBA 1, les teneurs en
Hg baissent et se stabilisent en surface. Cette derniére phase est corrélée a une augmentation
des C/N et des teneurs en COT, ce qui suggere une baisse récente de I’intensité de la
pollution a cet endroit. Cette amélioration relative peut s’expliquer par la construction de
digues autour des parcs a résidus miniers qui a eu lieu dans les années 1960. La baisse des
teneurs en mercure pourrait également étre due a I’abandon du processus de cyanuration
(dans les années 1960 également) qui favorisait le transport du Hg vers le milieu aquatique

par la formation du complexe Hg-CN trés soluble (Salomons 1995).
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La mise en évidence d’une contamination mercurielle pour les trois carottes ainsi que les
précisions sur sa nature, son extension géographique et son évolution chronologique

constituent une nouveauté par rapport aux recherches précédentes dans ces lacs.

Des teneurs en MeHg ont été mesurées aux stations OBA | E03 et DOR 1. Malgré des
concentrations élevées en Hg total a la station du lac Obatogamau notamment, le méthyle
mercure ne dépasse pas 0,5 ppb, représentant moins de 0,2% du Hg total. Ces teneurs en
MeHg sont nettement inférieures a celles observées dans des sédiments de lac naturels de lacs
de la forét boréale du nord est canadien notamment (Krabbenhoft et al. 1998, Kainz et
Lucotte, 2005, Kainz et al. 2003). La faible concentration de méthyle mercure peut
s’expliquer de plusieurs fagons. D’une part, la quantité de matiere organique sédimentaire
étant relativement faible (COT < 7%), ceci pourrait limiter non pas la présence (Fortin et al.
2000) mais le métabolisme des bactéries sulfato-réductrices (Lee et Iverfeldt 1991, Kainz et
Lucotte, 2005, Kainz et al., 2003, Kainz et Lucotte, 2002, Kelly et al. 1995, Chen et al.
1996). D’autre part, le Hg total dans les sédiments peut étre lié aux sulfures présents dans les
parcs a résidus. Or, des analyses ont montré que la force de la liaison du composé HgS limite
la méthylation (Regnell et al. 2001, El Bilali, Rasmussen et al. 2002, Sladek et Gustin 2003).
Enfin, le taux de sédimentation apparait rapide (notamment a OBA 1) di a I’arrivée massive
de matériel inorganique en provenance des parcs ce qui provoque un enfouissement du
biofilm original, ou le processus de méthylation s’opérait (Ramlal et al. 1993, Watras et al.,
1995).

Les milieux sédimentaires éloignés de linfluence directe des parcs a résidus miniers.

Les carottes des lacs impactés par les mines mais éloignés de ceux-ci et celles du lac témoin
Waconichi ne sont pas directement pas influencées par I’horizon gris compact et leurs profils
en COT et C/N sont stables (figure 5 a, b, ¢, d). Cependant deux classes de carottes
apparaissent a la lecture des profils et des concentrations de surface de Hg (figure 5 a, b, ¢,
d). Dans la premiére classe, soit I’ASEF observé est nettement supérieur a celui d’environ 4
enregistré en milieux naturels (par exemple la station CHIB | ou I’ASEF est de 10 environ),

soit les teneurs de Hg en surface sont considérablement supérieures aux teneurs maximales
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(350 ppb) généralement observées en milieu naturel (carottes OBA 2, OBA 9 et flocs OBA 4,
OBA 5, OBA 7 et OBA 8) (Meili 1997, Grigal 2002). Ces carottes apparaissent donc
impactées par un apport supplémentaire en Hg sans qu’il n’y ait correspondance avec
d’autres marqueurs inorganiques de pollution ou avec un changement de la nature de la
matiere organique. Toutes ces carottes caractérisent des environnements situés en aval des
parcs a résidus par rapport au sens d’écoulement des lacs. Plus particuli¢rement pour le lac
Obatogamau, I’intensité de la contamination diminue en fonction de 1’éloignement avec la
riviere Nemenjich, comme I’indiquent les faibles concentrations des carottes OBA 2, OBA 3
par rapport aux autres carottes et flocs situées immédiatement en aval des mines (figure 5 ¢ et
tableau 2). La premiére classe de carottes de milieux éloignés et contaminés se différencie
d’une seconde composée des carottes CHIB 3, DOR 2, DOR 2 E03, OBA 3, WAC | et WAC

2 pour lesquelles aucune contamination en Hg n’est clairement identifiable.

Des carottes appartenant & I’'une ou I’autre de ces deux classes présentent des teneurs en Hg
considérablement différentes. La dilution de la pollution par la distance avec les parcs
miniers ne peut expliquer ces différences que pour les milieux éloignés et contaminés et non
pour les endroits préservés. Or, des études dans des lacs de taille moyenne de milieux
tempérés ou temperés froids ont démontré que le Hg sédimentaire provenait majoritairement
des sols du bassin versant d’ou il est transporté en €tant 1ié & la matiére organique terrigéne
(Meili 1991, Mierle et Ingram 1991, French et al. 1999, Porvari et Verta 2003, Porvari et al.
2003). Comme 1’a montrée une étude récente, le transfert de MOT du bassin versant vers le
systéme aquatique peut étre caractérisé par les biomarqueurs de la lignine indiquant la source
de MOT (entre des sols de gymnospermes et d’angiospermes), son origine (entre horizons
organique et inorganique) et son état de dégradation (Teisserenc et al. 2006). L’influence des
sols d’angiospermes est faible pour la plupart des carottes puisque le rapport S/V est inférieur
a 0,2 comme il a déja été observé dans I’estuaire du St Laurent et I’embouchure du Saguenay
(Louchouarn et al. 1997; Louchouarn et al. 1999) ou dans les réservoirs hydroélectriques du
moyen nord québécois (Houel 2003). La comparaison entre les rapports S/V et C/V observés
dans ces carottes et ceux trouvés dans des sols de la forét boréale de I’est canadien (figure 6a)
va dans le méme sens que ces autres études, soit que la MOT enregistrée dans les sédiments

provient d’horizons organiques de sols de gymnospermes. Seule la station CHIB 3 semble
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recevoir de la MOT de sols plus influencés par des angiospermes et des tourbieres tandis que
la base de la carotte OBA 1 est plus influencée par des tourbiéres. Les valeurs trouvées pour
les carottes CHIB 1 et des bases des carottes DOR 1 et DOR 3 indiquent une faible quantité
de cynnamiles pouvant étre due a une forte domination de gymnospermes dans ces carottes
et/ou a de la MOT trés dégradée. La figure 6b représente |’état de dégradation de la matiére
organique terrigéne (Houel 2003, Teisserenc 2006). L’état de dégradation de la MOT des
carottes des milieux non perturbés (ainsi que celui de la plupart des flocs) est peu avancé
avec des points proches de I’origine comparativement a celui de la MOT de la carotte CHIB
| et des bases de DOR 1 et DOR 3. L’état de dégradation de la MOT des carottes OBA 2 et
OBA 9, dominés par des gymnospermes, se démarque de celui des autres carottes et flocs du

lac Obatogamau, avec une influence marquée des horizons inorganiques (figure 6b).

La variabilité des teneurs en Hg des carottes classées comme non perturbées peut étre relice
aux apports de MOT (Kainz et Lucotte, 2005, Mierle et Ingram 1991, Lucotte et al. 1995,
Scherbatskoy et al. 1999, Roulet et al. 2000, Porvari et Verta 2003, Pace et al. 2004). Ainsi,
les faibles teneurs en Hg (60 ppb) des sédiments du lac Waconichi correspondent a un
lambda <1. A contrario, des teneurs maximales en Hg (220 ppb) sont enregistrées dans les
sédiments de la carotte OBA 3 caractérisés par un lambda de 2,5. Cependant il faut souligner
que lambda est un indicateur relatif qui dépend aussi de la sédimentation de matiére
organique autochtone, non évaluée dans cette étude. Les sols d’angiospermes peuvent avoir
une influence sur la disparité des teneurs en Hg total sans qu’il soit non plus possible de le
déterminer avec précision sur la figure 6a di a ’ambiguité du rapport C/V. Cette observation
peut toutefois servir de base a la recherche d’une relation éventuelle entre le Hg sédimentaire
et la proportion de sols dominés par les angiospermes sur les bassins versants respectifs de
chacun des lacs. La proportion du mercure total sous forme de MeHg est comprise entre 0,2
et 0,3 % ce qui est élevé par rapport aux autres échantillons de cette étude. Ces
concentrations relativement élevées en méthyle mercure pourraient étre en partie dii a ’état
peu dégrad€ de la matiere organique terrigéne. En effet des études ont montré la relation entre
le potentiel de méthylation du mercure et la fraicheur de la matiére organique autochtone
caractérisée par les marqueurs lipidiques (Kainz et Lucotte, 2006, Kainz et al. 2003).

Cependant le peu de résultats de MeHg disponibles dans cette étude ne permet ni de
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confirmer ni d’infirmer I’hypothése du réle de la fraicheur de la MOT, déja soulevée lors

d’une étude sur la relation entre ce paramétre dans la colonne d’eau et la contamination en

Hg des poissons (Dufour 2005).

Les teneurs naturelles en Hg de la carotte CHIB 1, sont comprises entre 15 ppb et 40 ppb en
considérant les cm 0, 1, 2 de CHIB 1 comme contaminés par la pollution miniére qui s’ajoute
a la pollution atmosphérique. Ces valeurs sont du méme ordre que les bases des carottes DOR
| et DOR 3 (niveaux précédents la pollution miniere massive). Ces faibles teneurs peuvent
s’expliquer par un faible transfert de MOT depuis le bassin versant (figures5 a et b) qui est
corrélé avec le lessivage préférentiel des horizons inorganiques de sols peu influencés par des
angiospermes (figure 6 b). Les concentrations en MeHg sont inférieures a 0,15% du mercure
total. Le caractére dégradé, donc réfractaire, de la MOT de ces carottes pourrait limiter le
processus de méthylation. Les carottes OBA 2 et 9 ainsi que les flocs OBA 4, 5, 7, 8 sont
considérés comme étant des milieux moyennement contaminés puisque les teneurs en Hg
total sont beaucoup plus élevées que celles rencontrées dans les milieux naturels sans qu’il
n’y ait toutefois de couche inorganique d’origine miniere identifiable. Ces carottes regoivent
une quantité importante de Hg anthropique malgré leur éloignement par rapport aux mines.
Toutefois, le fait que la MOT enregistrée dans ces carottes se démarque par une forte
influence de I’horizon inorganique des sols peut suggérer I’influence des coupes forestiéres
récentes visibles au nord du lac ou de coupes plus anciennes visibles au centre du bassin
versant du lac (figure 1.1b). Les coupes a blancs ont pu ainsi apporter un surplus de Hg dans
le systeme comme il a été montré dans le systéme boréal (Scherbatskoy et al. 1998, Porvari et
al. 2003) ou amazonien (Roulet et al. 2000). La concentration en méthyle mercure aux
carottes OBA 2 et OBA 9 est relativement importante (> 0,3% du mercure total pour OBA 9)
par rapport aux autre sites (figure 5 ¢). La réfractivité de la MOT pourrait toutefois réduire

I’intensité du processus de méthylation du Hg d’apres "hypothése déja formulée.

Liens avec les teneurs en MeHg des poissons des lacs de la région analysés précédemment.
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Les teneurs en Hg dans les poissons des lacs de la région de Chibougamau ont été publiées
dans trois études (Covel et Master 2001, Laliberté et Tremblay 2002, Simoneau et al. 2004).
L’étude de Covel et Master (2001) a révélé des teneurs élevées dans les poissons (Covel et
Master 2001) avec toutefois un échantillonnage particuliérement réduit (12 poissons péchés
sur quatre lacs) et des pratiques de p€ches discutables (certains poissons trouvés morts sur les
rives des lacs sont pris en compte dans les analyses). Une étude statistiquement fiable du
Ministére de I’Environnement du Québec a observé que plusieurs especes de poissons (dorés,
brochets, touladis) des lacs Chibougamau, Aux-Dorés et Obatogamau dépassent la limite 0,5
ppm, soit la directive de Santé Canada pour la commercialisation des produits de la péche
(Laliberté et Tremblay 2002). Toutefois une étude récente, incluant ces lacs a plusieurs autres
du nord-est canadien, a montré que les teneurs en Hg des dorés des lacs Chibougamau et
Aux-Dorés dépendaient en partie du taux de croissance des poissons. Les teneurs trouvées
dans les poissons du lac Obatogamau pouvait étre influencées par une perturbation
anthropique tout en restant inférieures a celles retrouvées dans des poissons d’autres lacs,

sans mines sur leur bassin versant (Simoneau et al. 2004),

La présente étude portant sur les sources du Hg enregistré dans les sédiments montre que des
cas de pollution industrielle aigué comme observé a proximité des mines des lacs Aux-Dorés
et Obatogamau peuvent se traduire par des teneurs tres élevées en Hg total avec toutefois un
potentiel de transfert vers le biota limité, ce qui confirme que les teneurs en Hg dans les dorés
des lacs Chibougamau et Aux-Dorés sont plutdt lies aux taux de croissance des poissons
tout comme celles des poissons du lac Waconichi, pourtant protégé de toute pollution
miniere. Ainsi ces teneurs dans les dorés sont proches de celles des dorés des lacs
Chibougamau et Aux-Dorés en raison d’un taux de croissance des poissons similaire et sont
plus faibles pour le lac Waconichi di a un taux de croissance des poissons plus élevé
(Simoneau et al. 2005). L’environnement du lac Obatogamau, avec des sédiments
naturellement riches en MOT labile, pourrait favoriser a la fois le transfert de Hg des sols aux
sédiment et la méthylation du Hg sédimentaire. L’influence des mines est possiblement
ressentie aux carottes telles que OBA 2 et OBA 9, confirmant les études précédentes
(Laliberté et Tremblay 2002). Toutefois les teneurs sédimentaires exceptionnelles observées

ne se traduisent pas en teneurs exceptionnelles dans les poissons par rapport a d’autres lacs



41

du Québec (Roué-Le Gall et al. 2006). Cette situation peu s’expliquer par un antagonisme
provoqué par le surplus de Hg en provenance des mines d’une part et par la limitation du
métabolisme des bactéries méthylatrices causée par 1’augmentation de la réfractivité de la
MOT suivant les coupes forestieres d’autre part. Cette situation peut toutefois évoluer de
fagon préoccupante en cas de retour de la qualité de la MOT vers une normale moins

réfractaire, ce qui pourrait entrainer une augmentation significative du Hg dans les poissons.

Conclusion

L’utilisation d’une batterie de marqueurs multiples retragant les diverses sources de Hg
sédimentaire a permis d’identifier "historique et I’extension de la pollution miniére dans les
lacs de la région de Chibougamau. De plus, cette approche intégrée a mis en perspective le
role crucial du potentiel de méthylation du Hg dans les différents milieux sédimentaires ce
qui permet de relativiser avec précision le role des mines quant a la contamination

mercurielle éventuelle des poissons.

Ainsi les différentes sources de Hg identifiées permettent de différencier trois types de
milieux sédimentaires dans ces lacs. Le premier type concerne des sédiments situés a la
proximité immédiate des parcs a résidus. Ils sont impactés par une pollution nettement
identifiée par des couches sédimentaires de matériel fin inorganique riche en Hg et autres
métaux présents dans la roche meére concassée (As, Cu, Al, Fe, Pb). L’intensité de cette
pollution décroit avec la distance comme il a été montré dans les lacs Obatogamau et Aux-
Dorés. Ce type de milieu contraste avec celui des sédiments trouvés dans le lac témoin
Waconichi mais également celui des sédiments éloignés des mines ou protégés des courants
provenant des régions des parcs & résidus. Aucune pollution miniére n’est directement
identifiable pour ces milieux. Les teneurs enregistrées en Hg sont trés variables d’une carotte
a autre. Cette hétérogénéité spatiale peut s’expliquer par I’intensité ou le type de lessivage
de la matiere organique issue des quatre bassins versants. Ainsi la pente du bassin versant, la
présence de sols d’angiospermes, I’influence des tourbiéres ou encore I’importance des

horizons organiques des sols ont une influence sur les teneurs naturelles de Hg dans les
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sédiments. Enfin, un troisiéme milieu, non identifié dans les €tudes précédentes sur les lacs
de la région de Chibougamau, a été caractérisé dans cette étude. Ces milieux éloignés, mais
en aval des parcs a résidus, sont impactés par des apports de Hg parfois importants comme
dans le lac Obatogamau. Si une grande partie de ces apports non naturels de Hg provient des
parcs a résidus comme le suggére la disposition particuliere de ces milieux dans le lacs
Obatogamau, I’étude des biomarqueurs de la lignine permet d’identifier €galement

’influence possible des coupes forestieres ayant lieu sur le bassin versant du lac Obatogamau

notamment.

Ces différentes sources de Hg sont liées a des caractéristiques biogéochimiques propres,
influengant de facto les conditions de méthylation des milieux sédimentaires récepteurs.
Ainsi les milieux influencés directement par le lessivage des parcs a résidus ont peu de
méthyle mercure et des teneurs en Hg total exceptionnellement élevées. La production in situ
de méthyle mercure apparait limitée par les faibles quantités de matiére organique et par
conséquent un métabolisme réduit des bactéries méthylatrices. Méme si le transfert de Hg
vers les poissons semble limité, 1’arrivée massive de matériel inorganique et riche en métaux
nocifs a trés probablement perturbé le milieu physique du systeme lacustre ainsi que
’écologie (alimentation et reproduction) des poissons aux endroits considérés. A I’opposé,
des milieux soustraits a toute pollution miniére directe, montrent des fractions de Hg méthylé
supérieures a celles des sites miniers malgré des concentrations en Hg total bien moindres.
Dans ce type de milieux naturel, la production de méthyle mercure est liée aux paramétres
naturels cités dans la littérature tels que la labilité de la matiére organique, I’acidité des
sédiments, la profondeur des carottes, le potentiel de déméthylation (Kelly et al., 1995; Kainz
et al., 2003 ; Kainz et Lucotte, 2006.). Pour certains milieux rencontrés dans les lacs
Chibougamau et Aux-Dorés, les faibles teneurs en Hg semblent dues au lessivage préférentiel
des horizons inorganiques des sols, ce qui correspond a des milieux pauvres en matiere
organique, limitant ainsi le potentiel de méthylation du Hg. L’inverse apparait également vrai
comme pour le lac Obatogamau dans lequel des fortes teneurs en Hg sédimentaire sont
enregistrées dans des milieux riches en matiére organique terrigene, pouvant favoriser
I’activité des bactéries méthylatrices. Enfin, les milieux sédimentaires impactés par des

coupes foresticres sur le bassin versant enregistrent des apports de matiére organique



43

terrigéne relativement plus faibles et constitués de composés plus dégradés. Le potentiel de
méthylation du Hg pourrait alors étre réduit dans ces milieux recevant un surplus de Hg d
aux activités combinées des mines et dans une moindre mesure des coupes forestieres. Ainsi,
dans le cas envisageable d’un apport minier soutenu accompagné de la sédimentation de
matiére organique plus labile suite par exemple a la régénération des sols, aprés une coupe
forestiére, ce type de milieux rencontré particulierement dans le lac Obatogamau pourrait

retrouver un potentiel plus élevé de méthylation du Hg

Toutefois, les études portant sur les poissons de ces lacs ont montré que les teneurs en Hg
mesurées dans leur chair sont contrélées principalement par le taux de croissance des
organismes. De méme, les études portant sur la santé des populations riveraines consommant
des poissons de ces lacs n’ont pas pu mettre clairement en évidence I’influence directe des
mines. Ainsi, un controle plus efficace des flux sortant des parcs a résidus pourrait permettre
de poursuivre ’amélioration enregistrée a proximité des parcs et de limiter la pollution
¢loignée rencontrée dans les lacs Chibougamau, Aux-Dorés et Obatogamau. Une
communication appropriée envers les populations pourrait tout d’abord conseiller notamment
d’éviter les zones de péche proches des mines. Toutefois, afin de redonner confiance dans les
ressources halieutiques des ces lacs aux pécheurs sportifs et de subsistance, une limite de
taille en fonction des lacs pour les poissons a consommer de préférence pourrait étre

proposée.

Prospectives

L’industrie miniére est responsable d’une pollution intense a proximité des parcs a résidus
qui se caractérise par des teneurs tres élevées en métaux nocifs pour la santé humaine dont le
Hg. L’impact environnemental réel de ce type de milieu n’a pas été étudié ici. Toutefois des
milieux plus éloignés des mines semblent étre plus impliqués dans le transfert du Hg vers les
poissons. Or cette situation est due a une caractéristique naturelle de I’écosystéme qui est un
transfert important de matiére organique terrigéne peu dégradée depuis le bassin versant. De

plus, cette méme situation semble atténuée par une autre perturbation anthropique, les coupes
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forestiéres. Ces résultats principaux soulignent [’importance et I’intérét par rapport a
I’approche disciplinaire de ’approche écosystémique afin d’aborder la complexité d’un
systéme lors d’études environnementales. Cette approche permet de présenter I’ensemble
complexe des interactions impliquées dans un écosystéme. Ceci permet d’évaluer la
sensibilité d’un écosystéme a des perturbations anthropiques et la capacité d’adaptation des
populations y résidant comme I’a montré une étude récente du COMERN (Roué-Le Gall et
al. 2006). Cette approche permet d’envisager la réaction d’un systéme & un changement avec
cependant bon nombre d’incertitudes. Elle constitue ainsi un outil d’aide a la décision et a la

gestion dans le temps pour les responsables des politiques environnementales relative a la

problématique du mercure.

Ces politiques sont destinées aux populations concernées par la contamination au mercure.
Ainsi, la recherche scientifique interdisciplinaire visant une contribution a |’élaboration de
ces actions publiques se doit d’&tre participative, afin de préconiser des solutions
contextuellement appropriées, socialement désirées, et techniquement applicables par la
population dans un souci d’éthique. La participation des communautés est nécessaire dans la
recherche de la compréhension de la complexité du systeme : Le savoir de type scientifique
peut étre enrichi par le savoir traditionnel, de terrain, de sens commun. Ainsi, I’éducation
relative en environnement joue un grand réle puisqu’elle cherche a donner aux communautés
les compétences nécessaires pour résoudre leurs problémes. Ils peuvent étre d’ordre
économique (pour les acteurs concernés par 1’industrie de la péche), par rapport a la santé
(pour les consommateurs de poisson), politique (pour assurer une représentation |égale), et de
communication en général. C’est un processus de démocratisation du savoir, impliquant une
dimension éthique a 1’é¢laboration de politiques autres que prescriptives et réductionnistes.
Ainsi les résultats de cette étude jettent les bases d’une réponse adaptée et efficace aux
inquiétudes des populations de Chibougamau, en opposition par rapport aux conseils parfois
alarmistes, parfois nihilistes et trop souvent normatifs dispensés jusqu’alors. Une
communication adaptée basée sur ces résultats peut permettre aux populations autochtones et
non autochtones d’apprécier la richesse économique apportée par I’activité miniére en
redonnant justement confiance dans une certaine mesure dans leurs ressources halieutiques

des lacs de la région de Chibougamau.
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Le mercure, par sa toxicité relativement silencieuse et sa présence dans les poissons qui sont
une ressource naturelle importante économiquement et culturellement, peut étre vu comme
un symbole de la complexité de I'influence anthropique sur les écosystemes. L’approche
écosystémique et participative de cette problématique peut ainsi améliorer la pertinence des
politiques publiques, mais aussi a faire prendre conscience de I'interdépendance de la santé

des écosystémes et de la santé humaine.
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