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Sommaire

Cette étude s'integre au cadre du Réseau des centres d’excellence sur la
gestion durable des foréts, dont I'objectif principal est de développer des modéles
de gestion tenant compte a la fois des valeurs économiques, ecologiques et
sociales de la forét. Au Canada, des milliers de kilométres carrés de forét boréale
sont annuellement touchés par les feux de forét et par la coupe forestiére.
Cependant, les effets sur I'environnement de ces deux perturbations ne sont pas
completement connus. Un des objectifs principaux du Centre est le
developpement de pratiques de gestion des ressources forestiéres inspirées de
régimes de perturbations naturelles (feux, épidémies, chablis). L'atteinte de cet
objectif demande une bonne connaissance des différents impacts des
perturbations d'origine naturelle et anthropique sur le milieu terrestre ainsi que sur
la qualité de l'eau des lacs de la forét boréale. Dans cette étude, plus
specifiquement, notre but est d'évaluer I'impact de la coupe forestiére et des feux
de forét sur la contamination du zooplancton par le méthyl mercure (MeHg), qui
est la forme la plus toxique du mercure et aussi la plus susceptible a la

bioamplification dans le réseau trophique.

Le premier chapitre de ce mémoire résume I'état de nos connaissances sur

les conséquences de la coupe forestiére et des feux de forét sur les ecosystémes
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aquatiques. Nous présentons les effets possibles de ces deux types de
perturbations sur le sol des bassins versants ainsi que sur le cycle biogéochimique
du mercure. Nous discutons aussi les facteurs influengant le transfert du mercure
vers le milieu lacustre et I'assimilation de ce métal, sous sa forme méthylée, par

les organismes aquatiques.

Dans le deuxieme chapitre nous présentons une étude des relations entre
la contamination en MeHg du zooplancton et les perturbations du bassin versant
de 38 lacs de la région de la Haute Mauricie, au Québec. Ces lacs sont divisés en
trois traitements, selon la présence et le type de perturbation de leurs bassins
versants, soient 9 lacs dont les bassins versants ont subi des coupes en 1995, 9
lacs dont les bassins versants ont été bralés en 1995 et 20 lacs de référence. Nos
résultats montrent que les teneurs en MeHg du zooplancton des lacs coupés sont
significativement plus élevées que celles des lacs de référence ou brilés.
Cependant, nous n'avons pas observé aucune différence significative entre ces
deux derniers types de lac. D'autre part, les tendances du MeHg suivent celles du
carbone organique dissous (COD), considéré ici comme un indicateur de I'apport
de matiére organique d'origine terrestre vers les lacs. Les modéles de prédiction
du MeHg dans le zooplancton élaborés pour chaque traitement, ainsi que pour
'ensemble des lacs, ne présentent qu'une seule variable prédictrice commune : le
COD. Les resultats indiquent donc que le transfert du mercure du bassin versant
est associé a celui du COD, et que leur exportation vers les lacs serait accentuée

par la coupe forestiére. D'autres facteurs influengant la méthylation du mercure
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(pH, température) ainsi que la localisation géographique des lacs étudies
pourraient cependant contribuer aussi a expliquer la variation de la teneur en

MeHg dans le zooplancton des trois catégories de lacs.

Mots-clés : mercure, méthyl mercure, zooplancton, coupe forestiere, feux de forét,

contamination
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Chapitre 1

Introduction générale



1.1 Problématique

Depuis quelques années, plusieurs études montrent une contamination en
mercure des poissons des lacs et des réservoirs éloignés des sources ponctuelles
de pollution (Bodaly ef al., 1993 ; Johnston et al., 1991). Cette constatation suscite
beaucoup d'intérét envers ce métal, d’autant plus qu'il peut étre bioamplifié au
long du réseau trophique (Ribeyre et al., 1981). En effet, les teneurs rapportées
dans la chair de poissons provenant de plusieurs lacs de la forét boréale
dépassent souvent les limites recommandées pour la consommation humaine, 0.5
mg.g” de poids humide (Organisation Mondiale de Ia Santé). Bien que les bassins
versants et I'atmosphére soient considérés comme les principales sources de
mercure pour le milieu lacustre (Rudd, 1995), les mécanismes impliqués dans le
transfert du mercure vers les lacs ne sont pas complétement identifiés ou

quantifiés (Hudson et al., 1994).

Dans le milieu terrestre, le mercure se trouve surtout associé a la matiére
organique du sol (Andersson, 1979 ; Meili, 1991a). Ceci expliquerait pourquoi on
signale une corrélation entre I'apport de mercure des bassins versants et les
teneurs en substances humiques dans I'eau d’écoulement (Aastrup et al., 1991).
Par ailleurs, il est connu que les altérations du couvert forestier, telles que le feu et
le deboisement, modifient le transport de matiére organique vers les eaux de
surface (Brown et al, 1973 ; Keenan et Kimmins, 1993). Par conséquent, ces

perturbations pourraient influencer la contamination en mercure des lacs.



1.2 Les perturbations des bassins versants

Le sol des bassins versants constitue une source potentiellement
importante de composés organiques et inorganiques vers les lacs. Le milieu
terrestre influence de maniére considérable les caractéristiques physico-chimiques
des lacs et des cours d'eau. Par conséquent, les perturbations du bassin versant
peuvent augmenter la mobilisation et I'exportation des substances dissoutes et
particulaires vers les lacs, modifiant ainsi la qualité de I'eau. Dans le cadre de ce
mémoire, nous définissons « perturbation » comme toute altération du bassin
versant entrainant une perte importante du couvert végétal, lequel contribue
significativement au maintien des propriétés physiques, chimiques et hydriques du
sol. L’étude compare, essentiellement, les effets de deux types de perturbation qui
affectent la dynamique de la forét boréale, soient la coupe forestiére et les feux de
forét. La premiére est le résultat des activités anthropiques, tandis que la

deuxiéme est considérée comme une perturbation surtout naturelle et récurrente.

La production forestiére est une activité €conomique importante au Canada,
responsable de la génération, directe ou indirecte, d'environ un million d’emplois.
Au Quebec en particulier, I'exploitation forestiére affecte plus de 3 000 km?
annuellement (CRFQ, 1995). Les feux de forét touchent aussi plusieurs milliers de
km? de forét résineuse. En 1995 seulement, les feux de P'Abitibi-Lac Saint-Jean et
ceux de la Gaspésie et de la Haute Mauricie ont affecté plus de 1600 km? de forét

et environ 300 lacs (CRFQ, 1995).



La coupe forestiere et le feu peuvent modifier considérablement le bilan
hydrique des bassins versants (Plamondon, 1996 ; Robitaille, 1996). A I'échelle
microclimatique, la perte du couvert végétal altére la radiation, la température,
l'interception des préecipitations et I'évapotranspiration (Keenan et Kimmins, 1993).
La réduction de 'évapotranspiration, en particulier, permet la rétention d’'une plus
grande quantité de I'eau dans le sol et peut résulter en une remontée de la nappe
phréatique (Plamondon, 1996). De cette facon, I'écoulement de surface et le
lessivage tendent a augmenter, ce qui accentue I'exportation de matériel dissous
et particulaire vers les lacs (Schindler et al,1980). De plus, la perte du couvert
végétal rend le sol plus susceptible a I'érosion (Scott et van Wick, 1992). Ce
transport de materiel est contrélé par le régime pluvial, ainsi que par la fonte
printaniere, car, dans la forét boreale, la neige est un élément important du cycle

hydrologique (Plamondon, 1996).

Quoique semblables par rapport aux altérations du bilan hydrique des
bassins versants, les effets de la coupe et du feu different en ce qui concerne
la transformation et la mobilisation des éléments organiques ou inorganiques du
sol. Selon l'intensité de la chaleur dégagée, le feu peut altérer a des degrés divers
les propriétés chimiques, physiques et biologiques du sol (Robitaille, 1996). Les
feux de haute intensite, en particulier, entrainent une perte importante de matiére
organique, ainsi que l'exposition du sol minéral. De plus, le feu mobilise
rapidement les éléments nutritifs associés a la végétation et a la couche organique

du sol (McColl et Grigal, 1977). Certains élements, dont 'azote et le soufre, sont



partiellement perdus par volatilisation (Lewis, 1974). Le restant est retenu dans le
sol minéral (McColl et Grigal, 1977) ou peut étre emporté par ruissellement ou
lessivage (Lewis, 1974). Parmi les substances exportées vers les lacs, les plus
abondantes sont le nitrate, le phosphore et le potassium (Bayley et al., 1992 ;

Schindler et al., 1980).

Contrairement au feu, la coupe n’entraine généralement pas une perte
importante de matiére organiqgue dans les sols; de plus, les pertes par
volatilisation sont absentes. Bormann et Likens (1979) rapportent des
concentrations élevées de NO3', K*, Ca®*, A’*, H*, Mg®*, Na" et CI dans I'eau de
drainage d'un bassin coupé relativement a un bassin versant non perturbé. Jewett
et al. (1995) notent aussi des teneurs élevées de NO3, K*, Ca®*, Mg®" et de P
dans I'eau d'écoulement d'une aire de drainage déboisée. De plus, I'exposition de
la couche organique a la suite de la coupe facilite I'apport direct du carbone

organique dissous (COD) et particulaire vers les lacs (Plamondon, 1996).

Bien que plusieurs études aient examiné les effets des perturbations du
bassin versant sur les éléments majeurs du sol (Jewett et al., 1995 ; Bayley et al.,
1992 ; Schindler et al., 1980 ; Bormann et Likens, 1979 ), les effets sur le transport
et la concentration des meétaux traces restent presque inconnus. Fuller et al.
(1988) ont trouve des corrélations significatives entre le transfert du Pb et du Fe,
lies a la matiere organique du sol, et la mobilisation du COD dans I'eau de

drainage d'un bassin versant coupé.



Tel que le Pb et le Fe, le mercure se trouve aussi associé aux substances
humiques du sol. Par conséquent, la mobilisation et la réduction de la couche
organique engendrées par la coupe forestiere et le feu de forét, respectivement,
pourraient jouer un réle important sur le transport du mercure dans le bassin

versant.

1.3 Présence du mercure dans le sol des bassins versants et son

exportation vers les lacs

Les bassins versants constituent des réservoirs considérables de mercure
par accumulation dans le sol et la végétation (Bishop et al., 1895a; Louchouarn et
al., 1993 ). Comme le mercure a une forte affinité pour les composés humiques,
c'est dans la couche superficielle du sol que sont observées les concentrations les
plus élevées de ce métal (Andersson, 1979). Dans les horizons minéraux, les
teneurs en mercure sont généralement plus faibles. L'adsorption du mercure sur
les oxyhydroxides de Fe et Mn et sur les argiles est relativement faible
comparativement a la complexation et I'adsorption sur la matiére organique

dissoute et particulaire (Dmytriw et al., 1995 ; Mierle et Ingram, 1991).

Le transport atmosphérique a longue portée représente la voie la plus
importante d’apport du mercure dans le sol des bassins versants (Nriagu et
Pacyna, 1988 ; Fitzgerald et Clarkson, 1991, Lucotte ef al., 1995, St. Louis et al.,
1995 ). Ceci explique en partie pourquoi on trouve parfois des concentrations

élevées de mercure dans le poisson des écosystéemes aquatiques €éloignés de



toute source ponctuelle de poliution (Bodaly ef al., 1993 ; Johnston ef al., 1991).
Ce transport atmosphérique est possible car le mercure présente des formes
volatiles, dont le mercure élémentaire - Hg” - est la plus abondante dans
I'atmosphere (Stein et al.,), avec un temps de séjour d'environ un an (Xiao et al.,

1991).

Le transfert du mercure déposé dans le sol vers le milieu aquatique est en
général un processus lent qui dépend de la mobilité¢ de la matiére organique
(Aastrup et al., 1991). En effet, des études démontrent une forte corrélation entre
les teneurs en MeHg et en mercure total, et le COD ou la couleur des eaux
lacustres, laquelle refléte la concentration d’acides humiques et fulviques dans les
milieux oligotrophes (Mierle et Ingram, 1991 ; Meili, 1991a). La teneur en matiére
organique dans l'eau d'écoulement, quant a elle, résulte des processus
biologiques, géochimiques et hydrologiques (Cronan et Aiken, 1985 : Schiff et al.
1997). Parmi les facteurs déterminants de ces processus, on retrouve les
variations saisonnieres de I'apport de matériel humique vers les lacs, ainsi que les
caractéristiques physiographiques des bassins versants, tels que le rapport entre
I'aire de drainage et 'aire du lac - AD/AL, la présence et le type de végétation, la

nature et le type de dépd6t meuble, la profondeur de la nappe phréatique.

Chaque saison contribue d'une fagon particuliere a la mobilisation du
mercure du milieu terrestre. En été, l'augmentation de I'activité microbienne du sol
accelére la dégradation de la matiere organique et produit des composés

organiques mobiles (Cronan et Aiken, 1985). En automne, le mercure accumulé



dans les feuilles est transféré a la litiere du sol (Lindberg, 1995). De plus, le
ruissellement accru de I'eau pendant la période de fonte nivale, au printemps,
contribue a augmenter I'exportation du mercure vers les lacs (Bishop et al.,

1995b).

En ce qui concerne la morphométrie des bassins versants, des études en
Suéde (Lee et Iverfeldt, 1991) et aux Etats Unis (Swain et al., 1992) indiquent une
corrélation positive entre AD/AL et les concentrations de mercure dans I'eau des
lacs et chez les poissons. Une corrélation similaire a été observée entre AD/AL et

la teneur en méthyl mercure du zooplancton (Westcott et Kalff, 1996).

La quantit¢ de matiére organique exportée vers les lacs est aussi
influencée par le type de couverture végétale du bassin versant. Cronan et Aiken
(1985) signalent que la teneur en carbone organique dissous libéré par les
couches superficielles du sol d'une forét de coniferes est plus élevée que celle du

sol d'une forét de feuillus.

1.4 Le mercure dans le milieu aquatique : spéciation et cycle

Dans le milieu aquatique, le mercure se présente essentiellement sous trois
formes : élémentaire (Hgo), mercurique (Hgll) et monométhyl mercure - MeHg -
(CH3;Hg+) (Hudson et al., 1994). Le Hgll et le MeHg peuvent former un certain
nombre de composés organiques et inorganiques, selon les conditions physico-

chimiques du milieu (von Burg et Greenwood, 1991). Dans les eaux continentales,



le Hgll dissous se complexe surtout avec les hydroxydes, les sulfures et les
halogenes (HgOH+, HgOH,, HgS, HgCl;, etc). Le Hgll ainsi que le MeHg se

trouvent souvent associés aux acides humiques (Meili, 1991a).

En raison de la diversité des composés formés et du nombre de réactions
dans lesquelles le mercure est impliqué, le cycle de ce métal dans le milieu
lacustre est fort complexe et n'est pas complétement élucidé. Cette complexité est

partiellement illustrée par le modéle de Hudson et al. (1994) (Figure 1).
Parmi les composés de mercure trouvés en milieu aquatique, les formes

méthylées sont les plus importantes du point de vue écotoxicologique. L'intérét
envers ces composés provient notamment de la capacité du méthyl mercure a étre
bioamplifie au long du réseau trophique (Mason et al., 1995). Le méthyl mercure
est produit par le processus de méthylation, lequel peut étre illustré de fagon

simplifiée par la réaction suivante:

Hg?" + RCH; — CHsHg' + R, (Steinetal., 1996).

Dans le milieu lacustre, la méthylation peut avoir lieu dans le sédiment et
dans la colonne d'eau (Ramlal ef al., 1993). Jensen et Jernelév (1969) ont signalé
aussi la méthylation chez les poissons, dans lintestin et dans le mucus sur les

ecailles.

Les mecanismes de méthylation du Hgll peuvent étre chimiques ou

biologiques (Bisogni, 1979). Dans la méthylation chimique, I'alkyl d'étain, I'alkyl de



Figure 1: Cycle biogéochimique du mercure dans le milieu aquatique. Modifié d’aprés

Hudson et al. (1994).
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plomb et, en particulier, le triméthyl de plomb agissent comme donneurs du groupe
méthyl (Jernelév et Beijer, 1979). Cependant, les mécanismes de transfert du
méthyl ne sont pas complétement identifiés. Egalement, la méthylation biologique
n'est que partiellement connue (Bisogni, 1979). Elle serait due surtout a I'activité
des bactéries sulfato-réductrices et méthanogenes (Matilainen, 1995; Kerry et al.,

1991).

Le taux net de méthylation peut étre influencé par plusieurs variables,
soient la disponibilité de Hgll (Kelly et al, 1995), I'abondance de matiere
organique (Meili et al., 1991), le pH (Rask et Verta, 1995), la concentration d'O,
(Cossa et al., 1994), la température (Bodaly et al., 1993) et d’autres facteurs

agissant sur I'activité des organismes méthylateurs (Jerneldv et Beijer, 1979).

Plusieurs auteurs indiquent une corrélation positive entre les teneurs en
matiére organique dans les sols des réservoirs récemment inondeés et les taux de
méthylation (Mucci et al., 1995 ; Hecky et al., 1991 ; Jackson, 1988 ; Bodaly et al.,
1984). Selon ces études, la plus grande disponibilité des nutriments dans les
réservoirs augmenterait l'activité bactérienne, la dégradation de la matiére
organique, ainsi que le relargage du Hgll disponible a la méthylation. Dans les
lacs, également, les teneurs de MeHg sont positivement liées a la couleur de I'eau
(Westcott et Kalff, 1996 ; Meili et al., 1991), laquelle est souvent utilisée comme

mesure de la concentration des substances humiques (Rasmussen et al., 1989).
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Dans des conditions d’acidité modérée (pH entre 5,0 et 6,0), I'importance
des reactions de méthylation augmente par rapport aux réactions de
demethylation, favorisant ainsi la production nette de MeHg (Jernelév et Beijer,
1979). Le pH détermine en outre la nature de I'espéce méthylée. En milieu neutre
ou acide, c'est le MeHg qui prédomine. Sous conditions alcalines, la formation de
diméthyl mercure - DMHg - prévaut, malgré une réduction globale des taux de

methylation. (Rask et Verta, 1995).

Dans un lac méromitique, de fortes concentrations de MeHg dans les
régions les moins oxygénées ont été observées (Cossa et al. 1994). Ces résultats
sont attribués soit a la production ‘in situ’, soit a I'accumulation de matériel
particulaire, auquel le mercure serait lié. Selon Matilainen (1995), sous les
conditions anoxiques, l'activite des bactéries sulfato-réductrices s’intensifie et la

production de MeHg augmente.

La température pourrait aussi influencer la méthylation. Dans six lacs
naturels de la forét boréale, Bodaly et al. (1993) ont trouvé une corrélation positive
entre les taux de méthylation et la température. Par contre, la déméthylation
semble étre affectée inversement par la température. Toutefois, I'effet de Ia

température n'est pas observé partout (Jackson, 1986).
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1.6 Le mercure dans les organismes aquatiques

Les teneurs en mercure des milieux aquatiques sont en général treés faibles
par rapport a celles d'autres métaux (Nriagu et Pacyna, 1988). Pourtant, en raison
de sa bioamplification (Meili, 1991b ; Wren et al., 1983), des niveaux de mercure
supérieurs aux limites gouvernementales prescrites pour la consommation
humaine (généralement entre 0,5 pg.g” et 1,0 pg.g”" de poids humide) peuvent
étre observés chez les poissons piscivores des lacs et réservoirs (Shilts et Coker,

1995 ; Bodaly et al., 1993 ; Johnston et al., 1991 ; Fitzgerald et Clarkson, 1991).

L'assimilation du mercure par les organismes aquatiques se fait soit
directement de l'eau (bioconcentration), soit par la nourriture (bioamplification)
(Mason et al., 1995 ; Boudou et al., 1991). L'incorporation du mercure a travers les
membranes biologiques est controlée essentiellement par la diffusion passive des
formes neutres ou par le transport actif des complexes avec des ligands
inorganiques chargés ou avec des chélateurs hydrophiles organiques (Hudson et

al., 1994).

La bioconcentration des formes méthylées est plus efficace que celle des
autres especes de mercure, car la diffusion des composés de MeHg, tels que
CH3HgCl et CH3HgOH, au travers des membranes biologiques, est plus rapide
(Boudou et al, 1991). Il a été constaté que, sous les mémes conditions
d'exposition et de concentration, 'accumulation d'un dérivé méthylé de mercure

(CHaHgCl) chez Salmo gairdneri était 6,2 fois plus grande que celle d’'un dérivé
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inorganique (chlorure mercuriqgue - HgCl;) (Ribeyre et Boudou, 1984a). D'autre
part, plus le niveau trophique est élevé, plus le MeHg s'enrichit dans les
organismes par rapport a I'eau (Becker et Bigham, 1995). Dans l'étude d'une
chaine alimentaire simple, le facteur de bioconcentration (BCF) du MeHg a
augmenté d'environ deux a quatre fois a chaque niveau trophique (Watras et

Bloom, 1992).

En ce qui concerne l'assimilation par la nourriture, la bioamplification du
MeHg est aussi plus efficace que celle du mercure inorganique (Huckabee et al.,
1979). Des concentrations de MeHg quatre fois plus grandes que celles de Hgll
ont été observées chez des copepodes nourris avec des diatomées exposées a
'une ou l'autre de ces deux formes de mercure (Mason et al, 1995). Ces
observations sont dues, probablement, au fait que, chez les algues, le MeHg se
concentre plutoét dans le cytoplasme, tandis que le mercure inorganique s'associe
aux membranes cellulaires. Comme le zooplancton digere le contenu
cytoplasmique des algues, mais élimine généralement les membranes cellulaires,
il accumule essentiellement le MeHg a travers la nourriture (Ribeyre et al., 1981).
De cette maniere, méme dans les niveaux trophiques les plus bas le MeHg est
plus accumulé que le mercure inorganique (Ribeyre ef al., 1981). Cette différence
tend a s’accentuer au long de la chaine alimentaire (Watras et Bloom, 1992). En
fait, chez les poissons, la forme meéthylée peut représenter jusqu'a 99% du
mercure total (Bloom, 1992). Les résultatg obtenus lors de I'étude des chainés

trophiques pélagiques des lacs du bassin du Saint-Laurent illustrent bien cette
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bioamplification (Cabana et al., 1994). Les truites grises (Salvelinus namaycush)
des chaines les plus longues ont présenté des concentrations de mercure 3,6 fois
plus élevees que celles des chaines ou il mangquait au moins deux niveaux

trophiques.

Etant donné que la bioamplification du mercure dans les organismes résulte
du bilan assimilation-élimination (Korhonen et al, 1995), il faut aussi tenir compte
des mécanismes d'élimination de ce métal. Chez Salmo gairdneri, il a été observé
que I'élimination d’un composé inorganique du mercure (HgCly) était plus rapide

que celle d'une forme organique (CH3;HgCI) (Ribeyre et Boudou, 1984b).

1.6 Objectifs et hypothéses de recherche

Cet étude s'inscrit dans le cadre du Réseau des centres d'excellence sur la
gestion durable de |a forét boréale. Un des objectifs premiers de ce réseau est de
minimiser les impacts environnementaux de I'exploitation forestiere en s'inspirant
des régimes de perturbations naturelles propres a la forét boréale et engendrées
par les feux, les épidémies et les chablis. Une telle approche nécessite
I'approfondissement de nos connaissances sur les impacts comparés des coupes

forestiéres et des perturbations naturelles.

Puisque les lacs et les rivieres constituent des éléments importants du
paysage de la forét boréale, ces derniers doivent nécessairement étre pris en

considération dans les modeles de gestion intégrée de la forét. C'est pourquoi
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notre étude vise a comparer les effets des coupes et des perturbations naturelles
sur la qualité des écosystéemes lacustres. Comme ces perturbations des foréts
entrainent la perte ou la mobilisation des substances organiques et inorganiques
du sol vers les lacs, et compte tenu de l'association du mercure aux substances

humiques du sol, ce projet a pour but de tester les hypothéses suivantes :

1 - Dans les lacs dont le bassin versant a été coupeé, la contamination en mercure

serait plus élevée que celle des lacs dont le bassin a été atteint par le feu de forét.

2 - Dans les lacs dont le bassin versant a été coupé, les teneurs en mercure
seraient supérieures a celles des lacs ayant un bassin versant qui n'a pas été

perturbe.

3 - Dans les lacs dont l'aire de drainage a été br(lée, les niveaux de mercure

seraient inférieurs a ceux des lacs non perturbés.

Afin de vérifier I'existence de rapport entre la concentration de mercure et
les perturbations du bassin versant, 38 lacs de la région du Réservoir Gouin, au
Québec, ont été étudiés. Ces lacs ont été séparés en trois groupes, selon les

critéres suivantes :
1 - Lacs dont le bassin versant a été coupé réecemment (1995).

2 - Lacs dont au moins 50% du bassin versant a été affecté par des feux de forét

récents (1995).

3 - Lacs de reférence n'ayant pas subi d'interférence depuis 70 ans et plus.



Pour tester nos hypothéses, nous avons utilisé le zooplancton comme
indicateur de contamination. Ces organismes occupent une position intermédiaire
dans le réseau trophique et se prétent souvent aux études sur la bioaccumulation
du mercure (Plourde et al., 1997 ; Westcott et Kalff, 1996 ; Back et Watras, 1995 ;
Tremblay ef al., 1995), car, due a leur cycle de vie relativement court, ils répondent
rapidement aux changements environnementaux. Dans notre cas, la communauté
zooplanctonique sert a établir un lien direct entre le milieu lacustre et les apports
terrigénes. En effet, en plus de consommer le phytoplancton, le zooplancton peut
aussi ingérer des particules détritiques d'origine terrestre (Plourde et al., 1997 ;
Hessen et al., 1990). Puisque ces substances présentent une faible valeur
nutritive, elles sont assimilées en grandes quantités, ce qui résulterait en une
ingestion considérable du mercure associé a la matiére organique. Ce mercure
deviendrait donc potentiellement disponible au transfert vers les niveaux

trophiques plus éleves.
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Impact of wildfire and clear-cutting on methylmercury in zooplankton'
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ABSTRACT

We compared the effects of forest logging and wildfire on methylmercury (MeHg)
concentrations in bulk zooplankton collected in 38 oligotrophic lakes located in the
boreal forest. Mean MeHg concentrations were slightly but significantly higher (p <
0.01) in zooplankton collected in lakes with recently logged watershed (135 ng.g”
d.w.) than in lakes with recently burned (97 ng.g” d.w.) or undisturbed watersheds
(112 ng.g'1 d.w.). MeHg levels in zooplankton collected in burned and reference
lakes were not significantly different. Stepwise regression included dissolved
organic carbon (DOC), pH and latitude as independent variables and explained
38% of the variability in MeHg levels in zooplankton across all lakes. Regression
models calculated separately for each group of lakes explained as much
(reference lakes) or more variability in MeHg (logged and burned lakes) than the
general model. DOC was the only variable common to all models, which indicates
the importance of watershed on the transfer of humic matter-bounded Hg to lakes.
Latitude, longitude, pH, watershed morphometry, chlorophyll @ and immature
zooplankton biomass also explained part of the variation in MeHg concentrations

in zooplankton between the three groups of lakes.
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RESUME

Nous avons comparé les effets de la coupe forestiére et des feux de forét sur les
teneurs en méthyl mercure (MeHg) du zooplancton échantillonné dans 38 lacs
oligotrophes de la forét boréale. Les concentrations moyennes en MeHg sont
légérement mais significativement supérieures (p < 0.01) dans le zooplancton des
lacs dont le bassin versant a été récemment coupé (135 ng.g™ poids sec) par
rapport aux lacs dont le bassin versant a été récemment br(ilé (97 ng.g™" poids
sec) ou n'a pas subi de perturbations (112 ng.g™' poids sec). Les teneurs en MeHg
dans le zooplancton provenant des lacs brllés ne sont pas significativement
differentes de celles des lacs de référence. Un modéle de régression multiple
développé pour I'ensemble des lacs présente comme variables indépendantes le
carbone organique dissous (COD), le pH et la latitude, lesquelles expliquent 38%
de la variation du MeHg. Le pourcentage de la variance expliqué par les
regressions calculées séparement pour les trois groupes de lacs est égal (lacs de
référence) ou supérieur (brilés, coupés) a celui expliqué par le modéle général
incluant tous les lacs. Le COD est la seule variable commune a tous les modéles,
ce qui indique I'importance du bassin versant dans le transfert du Hg associé a la
matiére organique vers les lacs. La latitude, la longitude, le pH, la morphométrie
des bassins versants, la chlorophylle a et la biomasse des formes jeunes du
zooplancton expliquent aussi une partie de la variation des concentrations de

MeHg du zooplankton prélevé dans les trois groupes de lacs.



INTRODUCTION

Methylmercury (MeHg) is a highly toxic compound that is accumulated (Watras
and Bloom 1992 ; Mason et al. 1995) and bioamplified along the food webs (Ribeyre
et al. 1981 ; Brouard et al. 1994). As a result, mercury levels in fish can exceed
health advisory limits (0.5 - 1.0 mg.kg” wet weight) in lakes located far away-from
point sources of pollution (Langlois et al. 1995). For example, mercury
concentrations in predator fish were found to exceed the Canadian limit of 0.5 mg.kg"
' in several lakes surveyed in New Brunswick and Ontario. Long-range atmospheric
transport and deposition in water or watersheds is considered the most important
pathway of mercury to these lakes (Rudd 1995).

Mercury is associated to the organic matter in the upper layer of forest soils
(Meili 1991 ; Mierle and Ingram 1991 ). Although the biogeochemistry of mercury in
catchments has been extensively studied (Lodenius 1994 ; Lee et al. 1994,
Johansson and Iverfeldt 1994 ; Aastrup et al. 1991), almost no information is
available on the effects of watershed perturbation on mercury loading to lakes.

Watersheds are an important source of organic and inorganic substances to
lakes and streams (Likens and Bormann 1974). Significant disturbances in
watersheds are therefore expected to influence the physicochemical and biological
characteristics of aquatic ecosystems. Forest clear-cutting and wildfire are two major
perturbations affecting the boreal forest. In Canada these disturbances are
particularly significant because timber production represents one of the country's

most important economical activities, covering yearly over 10 000 km? (Natural
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Resources Canada 1995-1996). Every year, fires also affect a considerable extent
of the boreal forest. In 1995, over 8 400 fires burned 72 500 km? of Canadian

forested land (Ressources Naturelles Canada 1995).

Fire and clear-cutting modify the radiation balance, the temperature and the
moisture of the watersheds, thus leading to changes in catchment hydrology
(Keenan and Kimmins 1993 ; Beaty 1994 ; Jewett et al. 1995 ). Both perturbations
mobilize nutrients and other elements from the soil, causing losses by
volatilization (fire) or by leaching and surface runoff (fire and logging) (Brown et al.
1973 ; Lewis 1974 ; Bormann and Likens 1979; Schindler et al. 1980 ; Bayley et al.
1992). Although numerous studies have addressed the biogeochemistry of major
elements in forested soils, limited information is available on the transfer of DOC-
linked trace metals to streams and lakes as a consequence of forest disruption
(Fuller et al. 1988). Dissolved organic carbon (DOC) in forested soil is an important
vector for some metals (Shafer et al. 1997 ; Foster and Charlesworth 1996 ; Schut
et al. 1986), and its export from watersheds can increase after clear-cutting
(Hobbie and Likens 1973, Covington 1981). On the other hand, fire can affect
DOC export from burned watersheds in two ways. During high intensity fires, most
of the organic matter in the forest floor is mineralized and little DOC is exported
(McColl and Grigal 1977), whereas under less severe fire conditions the upper
organic layer becomes more exposed for weathering and transfer of material to

aquatic systems (Schindler et al. 1992).

This study examines the effects of fire and logging on the MeHg levels in

the zooplankton community. We selected zooplankton as indicator of MeHg
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contamination because these short-lived organisms can readily assimilate
bioavailable MeHg from the water column and are expected to respond rapidly to
changes in environmental conditions. Furthermore, they are able to utilize directly
allochthonous organic carbon exported from watersheds as a food source (Plourde et
al. 1997 ; Hessen et al. 1990). Because DOC transfer from logged watersheds would
be greater than from burned ones, we hypothesized that zooplankton from lakes with
logged watershed would accumulate more MeHg than zooplankton from lakes with

burned or undisturbed catchments.

STUDY SITE

The study was conducted in 38 remote headwater lakes located in central
Quebec, Canada. The lakes are centered around Réservoir Gouin, between 47°52'N

and 48°59'N, and between 73°24'W and 76°43'W (Figure 1). The 38 lakes cover a 40

000 km?2 region of the Canadian Shield underlain by granitic and metamorphic
(gneiss, mangerite, migmatite) rocks covered by glacial tills. Soils are mostly humo-
ferric podzols (Clayton et al. 1978; Environment Canada 1992; De Kimpe et al. 1980).
The lakes overlap the transition zone of the boreal mixed and coniferous forests.
Wetlands (bogs, marshes, beaver ponds) are sometimes present, but their
importance does not exceed 5% of the drainage area of the studied lakes. The
climate is continental with a mean annual temperature of 0°C, and mean annual

precipitation ranging from 800 to 1000 mm (35% as snow) (Atlas Climatologique du



Figure 1. Location of the study lakes.
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Québec, 1978). Lakes were selected on the basis of the type and degree of
watershed disturbance and were divided into three groups: reference or null
treatment (N = 20), logged (N = 9) and burned lakes (N = 9). Provincial vegetation
maps were used to select reference lakes with catchments that had remained
undisturbed for at least 70 years. Logged lakes had 7.5 to 96.4% of their watershed
clear-cut, and burned lakes had from 50 to 100% of their watershed affected by
maximum intensity fires. All logging and fires occurred during 1995, approximately
one year before sampling started. The lakes were also chosen in order to produce
three groups (burned, logged and reference) with similar distributions of their

morphometric properties (Table 1).

METHODS
Water chemistry

The lakes were sampled in June, July and September 1996. All chemical
analyses were performed on duplicate integrated samples of the euphotic zone (1 %
of the incident light) taken with a flexible PVC tube. The samples were kept on ice
and filtered (washed Gelman Supor membranes, 0.45 uym pore size) within 6 h for
dissolved organic carbon (DOC) and NO5 analyses. Samples (500 ml) for chlorophyll
a measurements were filtered in subdued light on Whatman GFC filters. The filters
were wrapped in aluminum foil and kept at -30°C until extraction using hot ethanol

(Sartory and Grobelaar 1984 ; Nusch 1980). Pigment absorbances were read before
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and after acidification at 665 and 750 nm. Total phosphorus (TP) was measured
(Stainton et al. 1977, 10 cm cuvettes) after autoclaving 50 ml aliquots with 0.5 g of
potassium persulfate for 45 min at 120°C. Alkalinity (Gran titration) and pH were
measured within 48 h of water collection with a double junction electrode on air-
equilibrated samples. Nitrate (reduction on Cd) was measured within 48 h by
automated colorimetry (Lachat method nb. 10-107-04-1-B). DOC was determined
using a high temperature Pt-catalyzed Shimadzu TOC-5000 analyzer. Sulfate was

analyzed by ion chromatography (Dionex DX-500).

Morphometry

Morphometric variables were measured on topographic maps (1:20 000)
and aerial photographs (1:10 000 and 1:15 000) using a digitizing table.
Percentage of perturbation was measured from recent aerial photographs. Mean
catchment slope was measured as described by D'Arcy and Carignan (1997) (CS2

index).

Zooplankton collection

Zooplankton was collected near the deepest point in each lake from vertical
hauls using a 100 cm diameter, 200 pm mesh net, at the same dates as the water
sampling. Subsamples of bulk zooplankton for MeHg analysis were transferred to
polypropylene bottles, immediately frozen and then freeze-dried. Zooplankton from

subsamples for taxonomic composition was narcotized with carbonate water and
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preserved in 4% formaldehyde. Zooplankton was counted and identified to the
genus level (Edmonson 1959), with the exception of calanoid and cyclopoid
copepods. Adult and young calanoids, and the predator Epischura spp were
counted separately. As predator cyclopoids were practically absent, adult
cyclopoids were only discriminated from the copepodites. The predators
Chaoborus spp. and Leptodora ssp were counted in the entire sample. On the
basis of feeding habits (Hutchinson 1967), adult individuals from the different taxa
and Chaoborus spp were separated in three groups: filter-feeders (most
Cladocera and calanoids), omnivores (cyclopoids) and predators (Chaoborus,
Leptodora and Epischura). A fourth group comprised immature forms of Cladocera
and copepodites. Dry weight for biomass estimation was obtained from Pinel-Alloul
et al. (1995) for all taxa except Chaoborus spp., the dominant predator. Because
of size variation of the latter species, biomass was directly measured for each
sample by drying the individuals (24 hours at 50°C) and weighing them on a Cahn

microbalance (+ 0.001 mg). Results were expressed as % of total biomass.

MeHg analysis

Determination of MeHg followed aqueous phase ethylation, Tenax trap
collection, isothermal gas chromatography separation and cold vapor atomic
fluorescence detection (CVAFS), using a modification of the method described by
Bloom (1989). Subsamples (0.1g) of finely ground bulk zooplankton were digested

overnight at room temperature into 10 ml of 25% KOH in methanol. The digestates
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(250 pl) were transferred to a reaction vessel and diluted with 150 ml of tap water.
The pH was adjusted to 4.9 with an acetate buffer (2 M sodium acetate in 2 M
acetic acid) and 100 pul of 1% sodium tetraethylborate was then added for
ethylation. Output from the fluorescence detector was calculated using the AIS
Model LCC-100 integrator program from Analytical Instrument Systems, Inc.
Duplicate subsamples of each digestate were analyzed and averaged. The
average coefficient of variation and the detection limit (3 X SD) for a 0.1g sample
were 8 % and 4.8 ng Hg.g™ d.w., respectively. Analytical blanks averaged 7.8 ng
Hg.g" d.w. Certified reference materials (DORM-1 - National Research Council of
Canada) were run each 4 or 5 samples, and recoveries averaged 0.692 + 0.045
mg.kg™ (n = 25), which corresponds to 94.7 + 6.2% of the certified value (0.731 +
0.060 mg.kg™). M'eHg in three zooplancton samples from the reference lakes

collected in June was not measured due to analytical problems.

Statistical analyses

Differences in MeHg level in zooplankton as well as environmental and
biological differences among the three treatments and sample periods were tested
using ANOVA. Pearson correlation coefficients between MeHg contents in
zooplankton and environmental and biological variables were calculated separately
for logged, burned and control lakes, and for the pooled lakes. Between-treatment
differences in these correlation coefficients were tested with ANCOVA. Stepwise

multiple regressions were used to model the relationships among MeHg in
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zooplankton and the set of variables for each treatment and for the grouped lakes
(Statigraphics Plus - version 2.1). To normalize the data and reduce

heteroscedasticity, the values were log-transformed where required.

RESULTS

Environmental factors

Significant differences in water chemistry (Table 1) were observed for the
three groups of lakes. DOC was higher in logged lakes compared to reference and
burned lakes (P < 0.01) for the three sample periods (Fig. 2A). Levels of DOC in
burned lakes were slightly higher than in reference lakes, but the difference was
not significant. No significant differences were observed for DOC in lake water

between the three sample periods.

Concentrations of sulfate and nitrate nitrogen were substantially higher (P <
0.01) in burned lakes compared to the other two treatments. Differences between
reference and logged lakes were not significant, however. In the three treatments,
NOgz-N levels were greater in June (P < 0.01), but not in the subsequent sampling
periods. Concentrations of chlorophyll a were significantly distributed following the
pattern : fire > logged > control lakes (P < 0.01). Except in June, levels of total
phosphorous were identical in burned and cut lakes and both showed higher

concentrations than undisturbed lakes (P < 0.01).
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Figure 2. (a) DOC in water, and (b) mean MeHg levels in zooplankton from logged (N =
9), burned (N = 9) and reference lakes (N =20). Values represent averages for

each sample period. Error bars represent SE.
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There were no significant differences among lake water pH, alkalinity and
temperature between the three treatments (P > 0.10), but temperature in June was
significantly lower than that from July and September (P < 0.01).

In general, the three groups were similar with respect to watershed and lake
morphometry. Significant differences were observed between burned and
reference lakes. Burned lakes presented higher mean and maximum depth, as
well as greater drainage area and drainage ratio (P< 0.01) than reference lakes.
These differences were due to the inclusion in the burned group of one lake

anomalously deep (37 m), and other with a very large drainage area.

MeHg in zooplankton

MeHg concentrations in bulk zooplankton ranged from 35.2 to 376.7 ng.g™
d.w. This range was similar to those found by Back and Watras (1995) and
Westcott and Kalff (1996) in herbivorous taxa (1 to 479 ng.g™ d.w. and 19 to 448
ng.g" d.w., respectively). A lower range (50 to 200 ng.g” d.w.) was reported in
bulk zooplankton from natural lakes in midnorthern Quebec (Plourde et al. 1997).

MeHg levels in zooplankton from logged lakes averaged 135 ng.g™' d.w.and
were significantly higher (P< 0.01) than those from reference and burned lakes
(Figure 2B). The latter exhibited the lowest mean levels of MeHg (97 ng.g” d.w.) in

zooplankton, but did not differ significantly from reference lakes (112 ng.g™" d.w.).

Seasonal variations in MeHg concentrations in zooplankion were observed
for the three groups of lakes, with the lowest levels in June (P< 0.01). MeHg levels

peaked in July, and declined in September (Figure 2B).
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MeHg levels in zooplankton were significantly correlated with several water
quality and morphometric variables (Table 2). DOC was, however, the only

common variable significantly correlated to MeHg for all groups.

The best stepwise multiple regression model found for the pooled 38 lakes
considered at the three sampling periods (n = 111) included DOC, pH and latitude
and explained 38% of the variance in MeHg, with SE.q = 0.33 (Table
3).Treatment-specific regression models were also developed (Table 3), and
explained a higher proportion of the variance in MeHg in logged and bumed lakes.
For the burned lakes, the model explained 73% of the variation in MeHg, with a
smaller residual (SEest= 0.25) than the model for the pooled lakes (SEes= 0.33),
and included DOC, chlorophyll a and pH. For logged lakes, the variables retained
in the regression model were DOC, longitude and latitude, explaining 75% of the
variance in MeHg, with SE.s= 0.27. Finally, the model for reference lakes included
DOC, immature zooplankton and watershed slope, and only explained a small

proportion (32%) of MeHg in zooplankton, with SE.q= 0.29.

Influence of taxonomic composition

Zooplankton biomass consisted predominantly of filter-feeders (Table 4). As
a 200 pm mesh net was used for zooplankton collection, almost exclusively adult

specimens and the larger forms of copepodites (stages IV and V) were sampled.

No significant correlations were found between MeHg levels in bulk

zooplankton and the relative biomass of predators (Table 2). However, immature
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stages from reference lakes showed a significant inverse correlation with MeHg
levels in bulk zooplankton (Table 2). In addition, immature stages highly differed in
biomass (P = 0.0000) for all the periods. Thus, samples collected in June
presented the greatest proportion of immature zooplankton, whereas samples from
July had the smallest ratio of young forms. For the three adult groups of
zooplankton, the relative biomass was statistically equivalent in the three

treatments and during the three sampling dates (Table 4 ; ANOVA, P > 0.10).

DISCUSSION
MeHg in zooplankton

MeHg levels in zooplankton from logged lakes were significantly higher than
MeHg in zooplankton from burned or reference lakes. These results are in
agreement with those of Rask et al. (1994), who found that mercury concentrations
in zooplankton increased after clear-cutting and slash burning of the watershed of
a small humic lake. However, these authors did not relate variations in MeHg
levels in zooplankton to changes in water color or DOC during the three years of

the study.

Similarly to MeHg, DOC concentrations were greater in logged lakes than in
the other two treatments. Since DOC in lake water is an index of humic substance
concentrations (Cronan and Aiken 1985 ; McDowell and Likens 1988), this result
suggests a relationship between exposure of zooplankton to MeHg and the

transfer of humic matter to aquatic ecosystems. It is known that mercury and
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MeHg accumulate in the upper layer of forest floors, where they bound to the
humic matter (Meili 1991 ; Aastrup et al. 1991 ; Lee et al. 1994 ; Johansson and
Iverfeldt 1994 ; Dmytriw et al. 1995). For this reason, dissolved and particulate
humic matter from exposed soils are considered as important carriers of Hg
species to lakes and streams (Lodenius 1987 ; Johansson et al. 1991 ; Mierle and
Ingram 1991). In our study, DOC was the only variable systematically correlated
with MeHg accumulation in zooplankton irrespective of watershed treatment, and

appeared as a significant predictor of MeHg in all models developed.

MeHg levels in zooplankton from burned lakes were slightly lower than in
reference ones, but the difference was not significant. DOC concentrations in lakes
from these two treatments were not significantly different neither. These results
indicate that even if soil exposure is accentuated after fire, loading of organic
matter to lakewater is not necessarily increased. In fact, intense fires eliminate a
large portion of the surficial organic layer, and thus part of the mercury bound to
the humic matter is likely lost through volatilization. In contrast, the organic matter
and the bound mercury of logged lakes are exported from the watersheds to

streams and lakes.

The general model for all sets of lakes showed that DOC, latitude and pH
were the best predictors of MeHg concentrations in zooplankton. Accordingly,
other investigations have demonstrated that mercury accumulation in zooplankton
(Westcott and Kalff 1996 ; Meili and Parkman 1988) and in fish (Haines et al.
1994 ; Rask and Metsala 1991; McMurtry et al. 1989 ) increases with DOC or

water color. An inverse correlation between DOC and MeHg levels in zooplankton
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has also been observed (Back and Watras 1995). It was hypothesized that the
strong association between mercury and humic substances would interfere with
mercury availability to biotic methylation or to bioaccumulation (Miskimmin et al.
1992 ; Back and Watras 1995). Thus, DOC could affect differently in-lake

bioavailability of MeHg, but the mechanisms are not completely elucidated.

Our general model indicated that MeHg was inversely related to latitude.
Thus, zooplankton from lakes located in the northern part of the study area
appeared to be less contaminated than those from the southern part, which were
likely more exposed to the influence of mercury fluxes from industrial centers.
Regional trends in mercury deposition have been previously observed (Nater and
Grigal 1992 ; St. Louis et al. 1995), and are due to the fact that atmospheric
transport is the main source of mercury to lakes and their watersheds (Fitzgerald

and Clarkson 1991 ; Slerm et al. 1995).

MeHg content of zooplankton from the pooled lakes was negatively
correlated with pH, as previously reported in other studies (Westcott and Kalff
1996 ; Watras and Bloom 1992). Several mechanisms have been proposed to
explain why the acidity of lake water enhances Hg accumulation in biota. High H"
concentrations would affect the speciation of mercury, the rates of methylation and
demethylation, as well as the physiology of the organisms (Miskimmin et al. 1992 ;
Winfrey and Rudd 1990 ; Boudou et al. 1991). Laboratory studies showed that
under circumneutral conditions a slight reduction in pH increases the rate of MeHg

accumulation in fish (Ponce and Bloom 1991). Thus, even if our lakes covered a
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small range of pH, a correlation between this variable and MeHg levels in

zooplankton was observed.

Multiple regression models for logged and burned lakes yielded better
predictions of MeHg contents in zooplankton than the model for the pooled lakes,
and showed lower residuals either. The model for reference lakes, on the contrary,
explained less than the one including all sets of lakes. These results suggest that
part of the variation in MeHg levels which was not accounted for by the general
model was generated by differences of treatment effects. Indeed, with the
exception of DOC, MeHg predictors were different for the three treatment-specific

models.

In the logged lakes, local and regional variations accounted for MeHg
contamination of zooplankton, which was predicted by DOC, latitude and
longitude. As already discussed, increased transfer of humic matter from disturbed
watersheds is an important source of mercury to the lakes. On the other hand,
logged lakes located in the south and western part of the study area probably
receive more mercury from atmospheric deposition. High collinearity between
latitude and sulfate in these lakes also suggests an atmospheric flux from
industrial regions. These findings should, however, be interpreted cautiously due
the relatively small geographic range covered by the logged lakes. Nevertheless,
mercury from atmospheric transport is deposed either directly in lake water or in
the forest soil, and watersheds remain a potentially significant source of mercury to

aquatic systems.
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The regression model for burned lakes indicated that DOC, pH and
chlorophyll a were the best predictors of MeHg levels in zooplankton. In these
lakes, concentrations of chlorophyll a were larger than in logged and reference
lakes, as the result of nutrient transfer from the watershed. The inverse correlation
between MeHg in zooplankton and chlorophyll a may be an effect of dilution, since
the mercury distribution in lake water is, in part, biologically controlled (Watras and

Bloom 1994 ; Hurley et al., 1991).

The model for reference lakes did not explain much of the variability in
MeHg in zooplankton, and was the only one which included a morphometric
variable (slope) as well as a variable related to the taxonomic composition. The
relative biomass of immature forms of zooplankton was retained in the stepwise
regression model even if it represented less than 5% of the total biomass.
Surprisingly, MeHg in zooplankton was positively related with watershed slope,
which has been shown to inversely correlate with water color (Rasmunssen et al.

1989).

Influence of taxonomic composition on MeHg levels in zooplankton

Since MeHg is biomagnified in food webs (Ribeyre et al. 1981 ; Cabana et
al. 1994 ; Mason et al 1995), one could expect to find some influence of the
taxonomic compasition on MeHg contamination. In this study, almost no significant
correlation was found between each of the four different zooplankton groups and
the MeHg levels in bulk zooplankton. Predators belong to a higher trophic level

than herbivores or detritivores, therefore, they are expected to accumulate more
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MeHg than the latter. In contrast, immature stages of zooplankton would likely be
the least contaminated since they have been exposed for a lesser period of time to
MeHg than adult individuals. In our study, samples with a greater ratio of predators
were not necessarily the most contaminated with MeHg. Previous workers noted
the same incongruities. Back and Watras (1995) reported a lack of
biomagnification of either Hg or MeHg in Chaoborus spp. Parkman and Meili
(1993) found higher MeHg levels among detritivorous chironomids than among
predators. However, Tremblay and Lucotte (1997), and Tremblay et al. (1996)
reported that MeHg content increases with trophic level in the benthic food web. In
contrast to predators, biomass of immature zooplankton from our study was, as

expected, negatively correlated with MeHg for the pooled and reference lakes.

As the main objective of this study was to detect effects of watershed
perturbations on MeHg contamination, bulk zooplankton community, and not
individual taxa, was chosen as bioindicator of this likely contamination. More
recently, methods were developed for measuring mercury and MeHg levels in
individual zooplankton species (Watras and Bloom 1992 ; Back et al. 1995). This
approach is particularly important in biomagnification studies, where a greater
resolution is neleded with respect to trophic distribution of mercury species (Back
and Watras 1995). When considering the role of environmental factors on
zooplankton contamination, however, both single or pooled species have been
used in mercury determinations (Westcott and Kalff 1996 ; Tremblay et al. 1995).
In our study, correlation between biomass of each feeding group and MeHg levels

in zooplankton tested with ANCOVA were not significant, with the exception of
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immature stages, leading to the conclusion that variations in MeHg concentrations

among the treatments, in general, were not dependent on taxonomic composition.

Seasonal variations

Significant differences in MeHg concentrations in zooplankton were found
between the three sampling periods. MeHg levels were significantly lower in June,
then peaked in July, and decreased in September, for the three groups of lakes.
Seasonal variation have also been reported by other authors (Jackson 1988 ; Meili
and Parkman 1988 ; Bodaly et al. 1993 ). Such variations may reflect changes in
the supply of dissolved and particulate material from the drainage area (Meili
1991 ; Schiff et al. 1997). Meili and Parkman (1988) observed that both total
mercury in mesoplankton and DOC in lake water varied seasonally. In their work,
total mercury levels in mesoplankton were lower immediately after snow-melt and
tended to increase during the summer, whereas DOC concentrations were highest
in the spring. In our study, MeHg concentrations in zooplankton also were lower
after snow-melt than in the subsequent periods. DOC concentrations, however, did
not vary significantly from one month to another. Taking in account that DOC
represents an important source of mercury for lake water, these results suggest a
lag period, which corresponds to rising in temperature, between Hg entering lakes
from the watershed and its availability to aquatic organisms. In fact, data from
several works indicate that the rate of bacterial methylation of mercury in the
sediment and in the epilimnion increases with temperature (Ramlal et al. 1993 ;

Bodaly et al. 1993 ; Matilainen et al. 1991). These findings may explain why the
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pooled lakes from our study showed a weak but highly significant positive

correlation between MeHg in zooplankton and water temperature.

Another explanation for the seasonal variation in MeHg levels in aquatic
biota takes in account the life stage of sampled individuals. In their investigations,
Parkman and Meili (1993) noted that the low mercury concentrations in
zoobenthos coincided with the annual appearance of a new generation of those
invertebrates. In our study, although biomass of immature zooplankton was higher
in June, it represented less than 5.5% of the entire zooplankton biomass, and thus

would poorly influence MeHg levels.

In conclusion, our findings indicate that forest logging can enhance MeHg
levels in zooplankton by increasing the loading of mercury bound to humic matter
from the watershed. Intense fires on the watersheds do not appear to cause an
increase in MeHg in zooplankton. A noteworthy observation is that samples were
collected one year after disturbances had occurred, when their effects on organic
matter transfer to lake water were likely the most pronounced. Thus, a long term
survey would allow us to achieve a better understanding of the potential effects of
clear-cutting on mercury dynamics in aquatic systems. We also observed that
factors related to mercury methylation and assimilation by the aquatic biota, as
well as the geographic location of the studied lakes can influence the MeHg
contamination of the zooplankton. These results reflect the complexity of the

mechanisms controlling the bioavailability of MeHg in aquatic ecosystems.
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Dans cette étude, nous avons comparé les effets de la coupe forestiére et
des feux de forét sur la contamination en méthyl mercure (MeHg) du zooplancton
de 38 lacs de la forét boréale. Nos résultats ont montré que le zooplancton des
lacs dont le bassin versant avait été coupé présentait des teneurs en MeHg
légérement mais significativement supérieures & celui des lacs brilés ou non
perturbés. Entre ces deux derniers groupes de lacs, les différences n'étaient
cependant pas significatives. Les lacs coupés présentaient egalement les
concentrations les plus élevées en carbone organique dissous (COD), un
indicateur du transfert de matiére organique du bassin versant vers les lacs.
Puisque le mercure est associé a la matiére humique du sol des bassins versants,
et que nos résultats suggerent que la coupe forestiére entraine une augmentation
de l'apport en COD aux lacs, il est probable que les concentrations plus élevées
en MeHg dans le zooplancton des lacs coupés soient attribuables a la coupe
forestiére. Ces constatations sont renforcées par le fait que le COD a été la seule
variable corrélée positivement avec le MeHg dans le zooplancton, pour les trois
groupes de lacs considérés ensemble ou séparément. De plus, le COD a été
retenu dans tous les modeles de prédiction du MeHg. En ce qui concerne les lacs
dont le bassin versant avait été brulé, il est possible que les teneurs relativement
faibles en MeHg observées dans le zooplancton résultent de la volatilisation d'une
partie du mercure lié a la matiére organique. Il faut cependant souligner que des

variables autres que le COD expliquent en partie la contamination du zooplancton
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en MeHg dans nos modéles de régression multiple. Ainsi, des variables relices a
la localisation géographique (latitude et longitude), a la morphométrie des bassins
versants (pente), a l'acidité (pH), a la biomasse algale (chlorophylle a) et a la
composition du zooplancton (formes immatures) ont été aussi retenues par les
différents modeles prédictifs. En outre, des variations saisonniéres ont été
observées dans les teneurs en MeHg du zooplancton des trois traitements, ce qui
coincide avec les constatations de plusieurs études selon lesquelles la
température influence le taux de methylation du mercure ainsi que I'assimilation du
MeHg par les organismes aquatiques. Cet ensemble de résultats nous permet de
conclure que plusieurs facteurs régissent la biodisponibilité du MeHg dans le
milieu aquatique. Dans ce contexte, les perturbations du bassin versant peuvent
étre envisagées comme un des facteurs qui contribuent a la contamination du
zooplancton par le mercure.

D'autre part, rappelons que I'échantillonnage du zooplancton a eu lieu
environ une année apres les perturbations. Il est concevable que la mobilisation et
I'exportation de matiere organique et de mercure aient été particulierement
prononcés par rapport a ce qu'elles seront dans le futur. En effet, quelques
auteurs ont obéervé que I'apport de COD et de nutriments vers les ruisseaux et les
lacs était plus accentué dans les deux premiéres années apres la coupe ou le feu,
et tendait a diminuer dans les années suivantes (Meyer et Tate, 1983 ; Schindler

et al., 1992, Bayley ef al., 1992). Un suivi a plus long terme nous permettrait de
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mieux connaitre la dynamique du mercure dans les écosystémes aquatiques dont
les bassins versants ont été perturbés.

Jusqu'a présent, nous n'avons aucune information a propos des teneurs en
MeHg chez les poissons des lacs étudiés. Les niveaux de contamination de ces
poissons pourraient, en partie, étre inférés a partir des concentrations trouvées
chez le zooplancton des mémes lacs. Westcott et Kalff (1996), par exemple, ont
trouvé une corrélation significative entre les teneurs en MeHg des cladocéres et
les teneurs en mercure de I'achigan a petite bouche (Micropterus dolomieui) et a
grande bouche (M. salmoides) dans onze lacs, malgré le fait que ces poissons ne
se nourrissent pas directement du zooplancton. Puisque les poissons de
nombreux lacs de la forét boréale présentent déja des niveaux de mercure qui
depassent les limites pour la consommation humaine, il est probable que les effets
observés au niveau du zooplancton se répercutent au niveau des poissons. Ainsi,
des apports accrus de mercure vers les lacs dus 2 la coupe forestiére affecteraient
non seulement la qualité de I'eau et les organismes aquatiques, mais pourraient
présenter des risques pour la santé humaine, particuliérement chez les
communautes autochtones pratiquant une péche soutenue dans la région. Les
resultats obtenus dans cette étude suggeérent que la contamination des milieux
aquatiques par le MeHg pourrait devenir un des facteurs qui devront étre
considérés dans le développement de stratégies de gestion durable de la forét.
L'analyse des concentrations de mercure chez les poissons de lacs perturbés
pourrait servir d’outil supplémentaire d’évaluation des effets de la coupe forestiére

sur la contamination en mercure.
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Annexe 1 - Teneurs en MeHg (ng.g™' poids sec) dans le zooplancton des 38 lacs
pour les trois périodes d'échantillonnage. Les valeurs correspondent a la
moyenne de deux analyses faites a partir d’'une seule digestion de chaque

échantillon.
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Annexe 2 - Récupération du MeHg dans le matériel certifi@ - DORM 1 - chien de
mer (NRCC). Valeur attendue = 0,731 + 0.060 mg.kg™". N = 25.



Date du MeHg récupéré %
dosage (mg.kg-1) récupération
28-04-97 0.775 106.0
29-04-97 0.667 91.2
30-04-98 0.688 94 .1
01-05-97 0.666 91.1
02-05-97 0.755 103.3
05-05-97 0.652 89.2
05-05-97 0.648 88.6
06-05-97 0.721 98.6
07-05-97 0.675 92.3
08-05-97 0.651 89.1
09-05-97 0.757 103.6
10-05-97 0.665 91.0
11-05-97 0.726 99.3
15-05-97 0.653 89.3
15-05-97 0.623 85.2
16-05-97 0.632 86.5
16-05-97 0.688 94.1
17-05-97 0.605 82.8
17-05-97 0.708 96.9
18-05-97 0.711 97.3
19-05-97 0.738 101.0
19-05-97 0.722 98.8
20-05-97 0.745 101.9
21-05-97 0.724 99.0
23-05-97 0.704 96.3
0,692 + 0,045 947 +6.2

80



81

Annexe 3 - Biomasse relative des différents taxa de zooplancton trouvés dans les
lacs échantillonnés. C et F = lacs dont le bassin versant a été coupé et

brulé, respectivement ; N ou P = lacs de référence.
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Annexe - Valeurs de : carbone organique dissous (COD), sulfate, chlorophylle a
(chlor a), phosphore total (PT), nitrate, pH et alcalinité de I'eau des 38 lacs
etudiés pour les trois périodes d'échantillonnage. Les valeurs correspondent

a la moyenne de deux réplicats.
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