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Résumé 

La Société des établissements de plein air du Québec (SÉPAQ) gère et protège 

les espaces naturels au Québec. Le financement de l’organisation provient en 

partie des frais acquittés par les utilisateurs pour les activités de plein air offertes, 

dont la pêche sur lac. Trois lacs exploités pour la pêche au parc national des 

Grands-Jardins dans la région de Charlevoix sont confrontés depuis quelques étés 

à une prolifération de la biomasse phytoplanctonique d’identité et d’origine 

inconnues, ce qui préoccupe les gestionnaires du parc. L’apparition de ces fleurs 

d’eau pourrait constituer un danger pour l’habitat du poisson et la santé des 

utilisateurs.  

Les objectifs de cette étude sont d’identifier les facteurs et les microorganismes 

responsables des fleurs d’eau observées au lac Alex, de l’Équerre et Blanc, de 

déterminer si ces fleurs d’eau menacent l’habitat du poisson et les services 

écosystémiques rendus par les lacs, et si des actions peuvent être posées par les 

gestionnaires du parc pour en limiter les impacts.  

 

La campagne d’échantillonnage et les analyses en laboratoire des échantillons 

d’eau et de sédiment ont permis d’établir un portrait détaillé des lacs touchés par 

les fleurs d’eau. Trois lacs à proximité, identifiés comme lacs témoins, ont aussi 

été échantillonnés de manière ponctuelle comme base comparative. L’analyse 

comprend notamment la structure thermique, la transparence de l’eau, la 

concentration en oxygène, en nutriments, en chlorophylle a et en cyanotoxines, la 

composition taxonomique du phytoplancton, ainsi que l’établissement du stade 

trophique.  

Les résultats démontrent que les lacs touchés ont une productivité élevée et se 

retrouvent à un degré d’eutrophisation plus avancé que les lacs témoins, 

particulièrement le lac Blanc classé comme hyper-eutrophe. Les profils de 

saturation en oxygène montrent que l’hypolimnion des lacs est hypoxique ou 

anoxique sur une longue période au cours de la saison estivale, ce qui peut 

entraîner des répercussions négatives sur l’habitat des poissons. 

Nous recommandons un suivi plus régulier de la flore des lacs touchés ainsi qu’un 

suivi des cyanotoxines lors des fleurs d’eau. Le dosage des toxines dans la chair 

de poisson pourrait également être envisagé durant et après ces évènements. Les 

causes exactes du stade d’eutrophisation plus avancé des lacs touchés sont 

cependant difficiles à identifier. Cela pourrait être relié à un legs historique de 

nutriments et de carbone organique apporté par l’activité des castors, les coupes 

forestières, les épidémies d’insectes et les feux, exacerbé par les conditions 

générées par le réchauffement climatique récent.  
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Lexique 

Fleur d’eau Efflorescence d’algues ou de cyanobactéries, définie lorsqu’il y 
a plus de 20 000 cellules par millilitre d’eau.  

Épilimnion Couche supérieure d’un lac stratifié situé au-dessus du 
métalimnion (où se trouve la thermocline). L’épilimnion est la 
couche la plus chaude de la colonne d’eau, en contact direct 
avec l’atmosphère. Le vent permet le mélange régulier de cette 
couche où la lumière et l’oxygène ne sont pas limitants, et où la 
productivité primaire est plus élevée. 

Métalimnion Masse d’eau sous l’épilimnion, définie par son fort gradient de 
température et où se trouve la thermocline (profondeur où le 
changement de température est le plus abrupt). La saturation en 
oxygène diminue bien souvent dans cette couche, mais puisque 
la température diminue, la concentration (en mg/L) peut 
demeurer élevée, surtout si des communautés 
phytoplanctoniques y sont actives (production d’oxygène). 

Hypolimnion Couche inférieure d’un lac stratifiée, isolée de l’atmosphère, où 
l’oxygène diminue au fil de l’été. L’hypolimnion est la masse 
d’eau la plus froide du lac. Dans les lacs oligotrophes (peu 
productifs) l’eau froide permet de maintenir des concentrations 
en oxygène aussi élevée qu’en surface ou même plus élevée. 
Par contre, cette masse d’eau peut devenir anoxique dans les 
lacs plus productifs. Les communautés phytoplanctoniques ne 
peuvent y croître par manque de lumière. 

Clinograde Dans les lacs productifs où la concentration en oxygène chute 
près de zéro dans l’hypolimnion, la courbe d’oxygène est 
appelée courbe clinograde (orthograde dans les lacs 
oligotrophes). 
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1. Introduction 

1.1 Mise en contexte 

Le Parc National des Grands-Jardins trouve sa renommée dans la pêche à la truite 

(omble de fontaine) et ce depuis plus d’un siècle. Ce territoire protégé accueille 

plus d’une soixantaine de lacs et est caractérisé par une végétation nordique 

unique incluant des tapis de lichen. Ce parc national fait partie intégrante des Aires 

centrales de la Réserve de la biosphère de Charlevoix (UNESCO, 1988). 

Autrefois, près de 40% de son territoire était exploité pour la coupe forestière 

(Jasinki, 2004). Aujourd’hui, depuis 1981, le parc est administré par la Société des 

établissements de plein air du Québec (SÉPAQ) afin de protéger son caractère 

exceptionnel ainsi que les communautés de caribous forestiers qu’on peut y 

retrouver (PSIE, 2014). Les principaux objectifs de la SÉPAQ sont d’assurer la 

pérennité, la conservation et la protection de territoires riches d’écosystèmes 

uniques dans l’ensemble du Québec; de conserver et mettre en valeur la faune, la 

flore et les richesses patrimoniales dans une optique de développement durable 

et de préservation de l’environnement; de favoriser la découverte et le contact 

direct avec la nature tout en minimisant l’empreinte humaine, et d’offrir une 

expérience touristique enrichissante et respectueuse de l’environnement (SÉPAQ, 

2022).  

Le territoire du Parc National des Grands-Jardins a également été affecté par 

plusieurs épidémies d’insectes comme la tordeuse du bourgeon de l’épinette et 

par des feux de forêt. Depuis 1970, quatre évènements de feux de forêt ont détruit 

le tiers du territoire des Grands-Jardins (Jasinki, 2004). Deux importants bassins 

versants recouvrent la superficie du parc : le bassin versant de la rivière Malbaie 

et le bassin versant de la rivière Sainte-Anne du Nord (OBV CM, 2014). Les deux 

bassins versants sont administrés par l’organisme de bassin versant (OBV) de 

Charlevoix-Montmorency. 
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1.2 Problématique 

Depuis quelques années, trois lacs exploités pour la pêche du Parc national des 

Grands-Jardins sont touchés par des fleurs d’eau récurrentes dans la saison 

estivale : Lac Blanc, Lac de l’Équerre et lac Alex. Depuis 2011, plus de 5 épisodes 

d’efflorescences d’algues et/ou cyanobactéries concernant au moins 1 des lacs 

ont été signalés. La fréquence et la magnitude des efflorescences sont identifiées 

comme étant en augmentation depuis 2020. Les photos provenant des archives 

suggèrent qu’il s’agit de fleurs d’eau de cyanobactéries et/ou de microalgues. Une 

validation par méthode d’identification microscopique est toutefois nécessaire. Les 

suivis physicochimiques indiquent une production primaire accrue en surface (pH 

élevé, sursaturation en oxygène dissous) et une hypoxie de l’hypolimnion des lacs. 

Plusieurs causes à la source de cette problématique ont été énoncées : 1) La 

coupe forestière intensive effectuée autrefois dans le bassin versant des lacs 

touchés. 2) Une évolution des conditions météorologiques qui favorise 

l’intensification de la stratification oxythermique des lacs ainsi que l’apport en 

nutriments allochtones. 3) L’activité de castors pouvant mener à la modification du 

régime hydrologique (p. ex. temps de résidence) des lacs ainsi qu’à l’augmentation 

de la charge en nutriments. 4) Changement dans le régime de mélange des lacs 

additionné au phénomène de relargage du phosphore. Les derniers signalements 

de la présence de castors dans les affluents des lacs datent de 2008. Jusqu’à 

aujourd’hui, mis à part la réalisation de quelques profils physicochimiques 

sporadiques, aucune mesures concrètes n’a été entreprise par l’administration du 

parc afin d’effectuer une diagnose complète de l’état des lacs. Aucun suivi de la 

qualité de l’eau n’a été effectué dans le passé pouvant permettre de déterminer 

l’état trophique global des trois lacs touchés. 

 

Les proliférations d’algues et de cyanobactéries perturbent la qualité de l’eau et 

peuvent nuire aux différents usages des lacs (p. ex. la pêche). Le réchauffement 

global de la température contribue à l’augmentation de la fréquence des fleurs 

d’eau d’algues et de cyanobactéries (Bennett, 2017). Les fleurs d’eau peuvent 

constituer un risque pour la santé humaine et animale. Certaines algues et 



 
 

 
 

12 

cyanobactéries ont le potentiel de produire des toxines comme la microcystine 

(Moreira et al., 2014). Les fleurs d’eau peuvent également apporter des 

changements dans les conditions oxythermiques des lacs (température et 

concentration en oxygène), fondamentales pour la pérennité de l’habitat des 

poissons (Couture et al., 2015; Jiang et al., 2012). Il est donc important de 

déterminer les causes de ces efflorescences et d’établir s’il est possible de ralentir 

ou d’inverser la progression du phénomène.  

Dans la présente diagnose, l’étude des trois lacs touchés (Alex, Équerre et Blanc) 

est effectuée en parallèle avec l’étude de trois lacs témoins (Noir, Mignon et 

Sicard) afin de mieux comprendre la trajectoire du phénomène observé et comme 

élément comparatif. Les critères de sélection pour les lacs témoins sont leur 

morphologie, mais plus particulièrement leur situation géographique, étant voisins 

des lacs touchés.  

1.3 Objectifs de l’étude 

Les objectifs sont : 

1- Identifier les facteurs responsables de l’apparition de fleurs d’eau observées 

sur les lacs Alex, de l’Équerre et Blanc, qu’ils soient de source anthropique 

et/ou naturelle, de même que les microorganismes responsables de ces 

proliférations, et  

2- Déterminer si les fleurs d’eau menacent la qualité et la pérennité de l’habitat 

du poisson, et si des actions peuvent être posées par les gestionnaires du 

parc afin de réduire les occurrences de fleurs d’eau ou d’inverser cette 

tendance. 

1.4 Description du site d’étude 

Le Parc national des Grands-Jardins se situe dans la MRC de Charlevoix, dans la 

région administrative de la Capitale-Nationale et occupe une superficie totale de 

319 km2. Son territoire est divisé entre le bassin versant du Gouffre, de la rivière 

Sainte-Anne et du bassin versant de la rivière Malbaie (Figure 1). Tous les lacs à 
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l’étude sont contenus dans le bassin versant de la rivière Malbaie. Le bassin 

versant de la rivière Malbaie a une superficie de 1849 km2 (OBV CM, 2014).  La 

rivière Malbaie serpente majoritairement en milieu forestier en direction nord-est, 

est, puis sud-est vers l’exutoire dans le fleuve Saint-Laurent, au niveau de la ville 

de la Malbaie. Le bassin versant des lacs à l’étude trouve sa source dans trois lacs 

localisés à l’extérieur du parc des Grands-Jardins, dans la réserve faunique des 

Laurentides, soit le lac Malbaie, le lac à Jack et le lac Gamache (Figure 2).  

Les lacs à l’étude (Alex, de l’Équerre, Blanc) se situent à une altitude de 815 

mètres. Ces lacs se jettent dans des petits cours d’eau (rivière du Jardin), puis 

finalement dans la rivière Malbaie. L’étude des cartes topographiques (Annexe 2 

& Annexe 3) et du bassin hydrographique (Figure 3) montre qu’aucun cours d’eau 

en surface ne relie les lacs de tête aux lacs à l’étude, ce qui ne supporte pas 

l’hypothèse d’une influence anthropique directe provenant de l’extérieur du parc. 

Le Tableau 1 présente les caractéristiques générales des lacs touchés et témoins 

à l’étude. Aucun signalement de fleurs d’eau n’a été rapporté pour les trois lacs 

témoins. Le lac Blanc et Noir sont tous deux accessibles par la route, puis l’accès 

au lac Mignon, Sicard, Équerre et Alex nécessite l’emprunt de sentiers de marche 

et la voie navigable. 

Tableau 1 - Caractéristiques générales des lacs à l’étude 

Nom 
Coordonnées 

géographiques * 
Superficie 

(km2) 
Profondeur 

maximale (m) 
Portée du 
vent (m) 

Lac Alex 47.6477, -70.9631 0,147 3,96 292,3 

Lac de l’Équerre 47.6403, -70.9575 0,144 6,10 334,5 

Lac Blanc 47.6308, -70.9495 0,184 2,13 362,2 

Lac Mignon 47.6368, -70.9606 0,246 18,0 458,3 

Lac Noir 47.6241, -70.9513 0,291 10,7 453,7 

Lac Sicard 47.6421, -70.9737 0,251 6,4 673,1 

      * Projection NAD83/UTM 
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Figure 1 - Les bassins versants à l’échelle régionale. Les limites du parc national des Grands-

Jardins sont dessinées en vert (SÉPAQ, 2022) 

 

Figure 2 - Hydrographie du bassin versant de la rivière Malbaie (OBV CM, 2014) 

 

Site à l’étude 

Site à l’étude 
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Figure 3 - Carte d’écoulement des eaux de surface (RHN, 2022) 

Les lacs touchés (Alex, Équerre et Blanc) sont des lacs peu profonds et de 

superficie moyenne (Tableau 1). Les lacs témoins (Noir, Mignon et Sicard) sont 

des lacs de plus grande profondeur et de moyenne à grande superficie. Il existe 

une connectivité physique entre certains des lacs à l’étude. Le lac Noir se jette 

dans le lac Blanc, le lac Mignon, Équerre et Alex sont connectés par un ruisseau 

ainsi que lac Mignon et Sicard (Figure 3 et 4). Les lacs analysés se situent dans 

la zone de végétation boréale du Québec et, plus précisément, dans le domaine 

bioclimatique de la sapinière à bouleau blanc, dominé par des peuplements 

relativement denses de sapins et d’épinettes parfois accompagnés de bouleaux 

blancs. Les sous-bois sont principalement occupés par des lichens et des 
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mousses, de même que par des plantes arbustives éricacées (MRFP, 2003). La 

géologie propre au Boulier canadien confère un caractère fortement acide à la 

roche-mère sur laquelle se trouve la région de Charlevoix, ce qui diminue son 

pouvoir tampon et sensibilise de nombreux lacs au phénomène d’acidification, 

notamment en raison des pluies acides (OBV CM, 2014). 

Figure 4 - Carte du parc national des Grands-Jardins et agrandissement de la zone des lacs à 
l’étude. Adapté de https://mffp.gouv.qc.ca/documents/parcs/carte-Grands-Jardins.pdf. 

1.5 Activités humaines et perturbations naturelles 

L’utilisation du territoire du bassin versant de la rivière Malbaie est subdivisée en 

diverses zones dont plusieurs peuvent influencer la qualité de l’eau. La majorité 

de ces zones se situent en aval du parc des Grands-Jardins avec une 

Sens de l’écoulement
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concentration plus élevée d’activités agricoles, urbaines et industrielles à 

l’embouchure de la rivière. La Figure 5 présente un aperçu de ces zones de même 

que leur position par rapport au parc des Grands-Jardins. Aucune ville ni village 

ne se trouve en amont ou à proximité des lacs Alex, de l’Équerre et Blanc, de 

même qu’aucune infrastructure permanente, installation septique ou route. Aussi, 

quoique le parc des Grands-Jardins fait la location de chalets, refuges et 

emplacements de camping (SÉPAQ, 2022), aucun de ceux-ci ne se trouve à 

proximité des lacs étudiés. 

L’organisme de bassin versant (OBV) de Charlevoix-Montmorency rapporte 

également des activités industrielles en amont des lacs visés par ce projet : une 

sablière se trouve à la jonction des lacs Malbaie et à Jack, une carrière se situe 

près du lac Bilodeau, et une exploitation forestière de type « éclaircie 

précommerciale » borde le lac à Jack (OBV CM, 2014). Enfin, un barrage de forte 

contenance a été construit à la jonction des lacs Malbaie et à Jack en 1968; le 

Barrage du Lac-à-Jack a été modifié en 2005 (CEHQ, 2022). Selon une analyse 

sommaire des cartes, il semblerait qu’il n’y ait pas de cours d’eau de surface reliant 

les sites de ces activités aux lacs touchés. Il demeure cependant possible que ces 

activités aient pu générer un apport de nutriments transporté par les eaux 

souterraines, le ruissellement ou les inondations. 

Le parc des Grands-Jardins n’est toutefois pas à l’abri des perturbations naturelles 

pouvant aussi avoir des effets sur les conditions environnementales dans le bassin 

versant des lacs à l’étude, et ainsi sur la problématique observée. En effet, la forêt 

est sujette aux feux et aux épidémies d’insectes, l’hydrologie est affectée par les 

aménagements de castors, et les changements climatiques qui modifient les 

régimes de température et de précipitations. Tous ces facteurs peuvent avoir une 

incidence sur l’intensité et le type du ruissellement, le transport des nutriments et 

des particules, ainsi que sur la turbidité de l’eau, la stratification des lacs, et la 

disponibilité en oxygène dissous (Bartosiewicz et al., 2016; Bartosiewicz et al., 

2019a; Bartosiewicz et al., 2019b; De Stasio Jr et al., 1996; Mooij et al., 2007; 

Vincent, 2009; Williamson et al., 2009; Yeung et al., 2019). Par exemple, des 

études montrent que les aménagements des castors affectent les apports en 
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matière organique et en nutriments vers les lacs (Brazier et al., 2021; Butler & 

Malanson, 2005; Granath et al., 2021; McEachern et al., 2000; Naiman et al., 1994; 

Puttock et al., 2018; Ranalli, 2004; Rosell et al., 2005; Viljur et al., 2022). Tous ces 

facteurs régissent le fonctionnement et la productivité des écosystèmes lacustres, 

ainsi que les habitats qu’ils représentent pour la faune aquatique, incluant les 

populations de poissons (Pinel-Alloul et al., 2002; Scheffer et al., 2001; Wetzel, 

2001). 

 

Figure 5 - Occupation et affectation du territoire du bassin versant de la rivière Malbaie (OBV CM, 
2014). 

 

1.6 Causes potentielles de l’apparition de fleurs 

d’eau au Parc des Grands-Jardins 

Différentes circonstances conditionnent la santé d’un lac de même que sa 

résilience face aux changements environnementaux. Notamment, les activités 

Site à l’étude 
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anthropiques passées et présentes (coupes forestières, barrages, agriculture, 

rejet d’eaux usées), l’activité faunique (par ex. barrages de castors) et les 

phénomènes naturels (chablis, feux, épidémies d’insectes, variation dans la 

fréquence et l’intensité des précipitations, hausse des températures) ont tous le 

potentiel d’augmenter l’apport en nutriments et en matière organique dans les 

plans d’eau, avec pour conséquence potentielle l’eutrophisation et l’apparition de 

fleurs d’eau (Gascuel et al., 2018; Wetzel, 2001). Les écosystèmes lacustres 

peuvent ainsi subir un bouleversement de leurs populations phytoplanctoniques et 

animales et de la structure de ces communautés, où les espèces les mieux 

adaptées aux variations physicochimiques et biologiques rapides sont favorisées 

(Bartosiewicz et al., 2019a; Karlsson, 2014; Kosten et al., 2012; Rosic, 2022). Ces 

changements peuvent affecter l’équilibre fragile des communautés et la capacité 

des lacs à fournir les services écosystémiques tels que la pêche (Vincent, 2009). 

Les causes les plus plausibles de l’émergence de fleurs d’eau dans le parc des 

Grands-Jardins sont abordées dans la présente revue en tenant compte des 

informations obtenues sur le bassin versant. 

1.6.1 Réchauffement climatique et brunissement de l’eau 

Le réchauffement climatique opère notamment par la hausse de la fréquence et 

de la durée des vagues de chaleur. Ces vagues de chaleur perturbent les 

écosystèmes lacustres par leur action directe sur la température de l’eau et la 

stratification thermique qui entraîne une réaction en chaîne affectant l’ensemble 

des processus physicochimiques lacustres (Vincent, 2009). La Figure 6 illustre 

l’interconnectivité de diverses variables de l’environnement aquatique en réponse 

au réchauffement climatique. 

L'augmentation des apports de matière organique dissoute (MOD) vers les eaux 

de surface, appelé brunissement des eaux et observé dans plusieurs régions de 

la planète (Finstad et al., 2016), résulte aussi des changements climatiques, ainsi 

que de la réduction des pluies acides et la modification de l'utilisation des terres 

(Creed et al., 2018). Lorsque la MOD augmente, les eaux deviennent plus 

sombres, plus stablement stratifiées, plus chaudes en surface, mais plus froides 
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au fond, et appauvries en oxygène en profondeur pendant de plus longues 

périodes (Bartosiewicz et al., 2019b). En outre, les lacs qui brunissent ont 

tendance à devenir plus productifs, car les nutriments, qui augmentent en 

concomitance avec la MOD, vont stimuler la production primaire, sauf si la MOD 

devient trop élevée ce qui limite l’activité photosynthétique (Creed et al., 2018).  

 

 

Figure 6 - Interconnectivité des phénomènes physicochimiques dans l’environnement lacustre 
tels qu’influencés par le réchauffement climatique (Vincent, 2009) 

Le brunissement peut notamment entraîner la prolifération de cyanobactéries 

planctoniques, car ces organismes sont favorisés par les eaux chaudes et stables, 

et ils sont capables d'optimiser rapidement leur position verticale dans la colonne 

d'eau pour compenser la réduction de la disponibilité en lumière (Bartosiewicz et 

al., 2019a). D'autres effets associés aux changements climatiques, tels que la 

modification du régime des précipitations, l'hydrologie des bassins versants et la 

réduction des vents, peuvent également favoriser les cyanobactéries via des effets 

sur la clarté de l'eau, le temps de rétention et le mélange (Reichwaldt & 

Ghadouani, 2012). Le brunissement de l’eau entraîne donc des changements 

majeurs dans le fonctionnement des écosystèmes aquatiques et les services qu'ils 
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fournissent (Solomon et al., 2015; Williamson et al., 2015), aggravant 

potentiellement les changements causés uniquement par l'augmentation de la 

température de l'air. 

En l’absence de brassages périodiques, la consommation de l’oxygène en zone 

benthique (i.e. dans l’hypolimnion, masse d’eau isolée lorsque la colonne d’eau 

est stratifiée) génère des conditions hypoxiques à anoxiques pouvant entraîner 

une accélération du relargage du phosphore dans la colonne d’eau (Hickey & 

Gibbs, 2009). Cet enrichissement combiné à la chaleur en surface est une 

condition qui favorise la prolifération du phytoplancton (particulièrement des 

cyanobactéries) au détriment des macrophytes (Bartosiewicz et al., 2016). Le 

manque d’oxygène est également une menace à la qualité de l’habitat des 

poissons, en particulier les salmonidés (Del Rio et al., 2019; Karlsson, 2014; 

Nudds et al., 2020). 

1.6.2 Barrages de castors 

Le castor est considéré comme une « espèce ingénieur » dans les écosystèmes 

d’eau douce. Ce rongeur semi-aquatique modifie l’hydrologie des systèmes 

lacustres par la construction de barrages ayant des effets notables sur les 

processus biogéochimiques et la qualité de l’eau en amont en favorisant 

l’accumulation de sédiments et de nutriments dans le milieu humide qu’il crée 

(Błȩdzki et al., 2011). Ces aménagements augmentent le débit au pied du barrage 

causant une érosion accrue du lit et des berges, ce qui entraîne le dépôt de grands 

volumes de sédiments riches en composés organiques et inorganiques dans les 

eaux retenues (Brazier et al., 2021). De ce fait, l’intégrité du barrage détermine la 

qualité de l’eau s’écoulant vers le lac. Dans le cas où le barrage est en bon état et 

entretenu, celui-ci retient les polluants, le phosphore et les sédiments fins 

provenant de l’amont, ce qui contribue à l’amélioration de la qualité de l’eau du lac. 

Au contraire, si le barrage est fragile ou abandonné, les conséquences 

écologiques peuvent être considérables. La libération des eaux chargées en 

sédiments fins et anoxiques issus de la décomposition de la matière organique 

dans les interstices du barrage peut provoquer une hausse de la turbidité (matières 
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fines remises en suspension), de la concentration des nutriments dissous (azote, 

phosphore et carbone organique) et de la température de l’eau (Błȩdzki et al., 

2011; Brazier et al., 2021). Ces changements peuvent causer une mortalité accrue 

chez les poissons et être nuisibles pour le zooplancton (Błȩdzki et al., 2011), tout 

en avantageant certaines espèces phytoplanctoniques, telles que celles 

appartenant au groupe des cyanobactéries. 

1.6.3 Exploitation de la forêt boréale 

L’exploitation forestière constitue une source de perturbation ayant le potentiel 

d’entraîner à long terme des modifications aux processus biogéochimiques des 

plans d’eau. Quoique le parc des Grands-Jardins est aujourd’hui un territoire 

protégé où la coupe commerciale est interdite, cette activité a marqué son histoire 

et son paysage: forêts en régénération, barrages de drave, débris de billots dans 

le lit des rivières et artefacts d’anciens camps qui servaient à abriter bûcherons et 

draveurs (SÉPAQ, 2022). La construction de chemins forestiers accroît la 

connectivité entre les sites de coupe et les tributaires, et favorise ainsi l’entrée de 

particules fines par leur ruissellement vers les plans d’eau (Croke & Hairsine, 

2006). Dépendamment de la superficie abattue, de la topographie, du degré 

d’érodabilité des sols découverts et de l’intensité des précipitations, l’exploitation 

forestière cause une exportation du phosphore et de l’azote sous forme organique, 

de même que d’autres matières fines des sols forestiers vers les eaux de surface. 

Cette hausse de turbidité et d’apport en nutriments affecte à court terme les 

processus biologiques et la composition des communautés par son action sur la 

lumière, l’oxygène et la productivité (Croke & Hairsine, 2006; Finer et al., 2021; 

Palviainen et al., 2014). Par ailleurs, cette matière importée s’accumule dans les 

sédiments, ce qui accélère l’eutrophisation.  

1.6.4 Feux de forêt 

Les feux de forêt peuvent avoir des effets importants sur les caractéristiques de 

l’eau et sur la vie aquatique. Les feux de forêt peuvent avoir des effets immédiats 

et à long terme sur les ruisseaux, les rivières et les lacs. La fumée associée aux 

feux de forêt peut couvrir des zones encore plus importantes que la zone brûlée. 
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À court terme, la fumée peut modifier la physicochimie de l’eau des lacs 

avoisinants ainsi que leur productivité primaire par son effet sur la lumière 

incidente (Scordo et al., 2021). La productivité primaire du phytoplancton en 

surface peut toutefois être amenée à augmenter, un effet qui serait relié à l’apport 

de nutriments provenant des cendres (Scordo et al., 2021). Les cendres rendent 

également l’eau plus sombre, affectant la photosynthèse plus profondément dans 

la colonne d’eau.  

À plus long terme, une fois que la végétation a brûlé, le sol peut devenir 

hydrophobe, réduisant sa capacité à absorber l’eau et augmentant le ruissellement 

et l’érosion des sols (Verma & Jayakumar, 2012). Les incendies détruisent la 

végétation et modifient la chimie du sol, réduisant l’absorption des éléments 

nutritifs, tels que l’azote et le phosphore. Ces nutriments sont ensuite mobilisés 

vers le réseau hydrographique (Bixby et al., 2015). Cette érosion affectera 

également les écosystèmes aquatiques par le transport de matière organique, de 

métaux lourds et autres polluants (Neary et al., 2005). Une étude réalisée en 

Sibérie montre que les incendies dans les forêts boréales modifient la chimie des 

cours d'eau pendant de nombreuses années, affectant la rétention et l'exportation 

d'azote et de phosphore (Diemer et al., 2015). L’imperméabilité du sol peut 

également influencer la survie des semis et l’établissement subséquent de la 

végétation (Verma & Jayakumar, 2012).  

La réponse des écosystèmes aquatiques aux feux de forêt a été abordée dans 

plusieurs études qui montrent une réponse assez variable au niveau trophique 

inférieur (i.e. phytoplancton). Certaines études ne montrent aucun changement 

important de la diversité des espèces microbiennes, alors que d’autres montrent 

une activité biologique croissante jointe à une altération de la composition de la 

communauté (Robinne et al., 2020). La durée des effets observés suite à un feu 

de forêt est également très variable, entre 1 à 2 années jusqu’à près de 20 ans. 

Les impacts spécifiques d’un feu de forêt sur les écosystèmes varient 

considérablement selon la région géographique (Bladon et al., 2014), et tous les 

feux de forêt ne sont pas catastrophiques.   
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L’épandage de retardateurs de feu par largage aérien est largement utilisé dans 

la lutte contre les feux de forêt. Les retardateurs de feu sont typiquement des 

fertilisants, majoritairement composés d’ammonium et de phosphate ainsi que 

d’oxyde de fer qui leur donne une couleur rouge (Paul et al., 2022). Les protocoles 

d’épandage permettent normalement d’éviter le largage direct de ces fertilisants 

sur les plans d’eau, mais il existe un risque pour les écosystèmes aquatiques. Une 

étude effectuée sur plusieurs feux de forêt a cependant démontré que les 

concentrations en ammoniac et phosphore étaient équivalentes sur les sites 

touchés par les feux, indépendamment de l’utilisation de retardateurs de feu 

(Crouch et al., 2006).   

1.6.5 Épidémies d’insectes 

La tordeuse des bourgeons de l’épinette (Choristoneura fumiferana ou TBE) est 

l’insecte le plus ravageur de nos forêts de conifères en Amérique du Nord. L’effet 

le plus notable d’une épidémie de cet insecte est sans aucun doute le nombre 

spectaculaire d’arbres morts après son passage. Une forêt affectée par la tordeuse 

peut perdre de 20 à 95% de ses arbres (MRN, 2022). Les épidémies de TBE jouent 

également un rôle sur la stabilité du sol. Cet insecte ravageur a ainsi été identifié 

comme pouvant jouer un rôle dans les glissements de terrain. En effet, les arbres 

survivants la tordeuse perdent près de 75% de leur réseau de petites racines qui 

assure normalement la stabilité du sol (Simard & Lajeunesse, 2015). Les zones 

affectées par la TBE sont conséquemment plus sujettes à l’érosion. Il a aussi été 

démontré que les épidémies de cet insecte ont le potentiel de faire passer une 

forêt d’un puit de carbone à une source de carbone (Dymond et al., 2010). L’impact 

négatif des épidémies de TBE sur l’industrie du bois est très bien connu, mais les 

conséquences sur la faune et les écosystèmes avoisinants demeurent encore 

partiellement comprises et quantifiées. La pulvérisation aérienne d’insecticide 

biologique est utilisée dans la lutte contre la tordeuse des bourgeons de l’épinette. 

Selon la littérature disponible, il semblerait que l’utilisation de l’insecticide Btk 

(Bacilius thuringiensis) n’est pas dangereuse pour la faune, la flore et les 

écosystèmes aquatiques (Catherine Herny, 2016).  
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1.6.6 Relargage vers la colonne d’eau 

Tous les processus mentionnés plus haut ont le potentiel d’enrichir les sédiments 

lacustres en carbone et en nutriments. À long terme, l’augmentation progressive 

de la température et le bouleversement du régime des précipitations causés par 

les changements climatiques peuvent générer le relargage vers la colonne d’eau 

de certaines molécules entreposées dans les sédiments anoxiques (Yeung et al., 

2019). En particulier, le phosphore se dissocie des particules sédimentées lorsque 

la stratification thermique s’intensifie, et diffuse vers l’hypolimnion (Hickey & Gibbs, 

2009). C’est pourquoi certaines activités du passé (anthropiques ou non) peuvent 

générer un legs de carbone et de nutriments, entreposés dans les sédiments, mais 

susceptibles d’être libérés vers la colonne d’eau sous certaines conditions 

environnementales contrôlées par le climat. 

1.7 Les cyanobactéries et leurs toxines 

Alors que les cyanobactéries sont omniprésentes dans tous les plans d’eau et ne 

font pas systématiquement l’objet de préoccupations pour la santé des 

populations, les efflorescences toxiques voient leur fréquence et leur importance 

augmenter depuis le début du 21e siècle en réponse à l’accélération de 

l’eutrophisation et aux changements climatiques (Chorus & Welker, 2021; 

Huisman et al., 2018). La succession des différents groupes phytoplanctoniques 

dépend des conditions environnementales, et l’établissement d’une dominance 

par les cyanobactéries dépend de leur capacité à s’adapter aux conditions 

environnementales extrêmes (Kosten et al., 2012). Les cyanobactéries sont 

favorisées par une hausse de la température et un enrichissement en phosphore, 

et elles tolèrent généralement mieux un déficit en azote (certaines espèces 

peuvent même fixer l’azote), en CO2 ou en lumière (eaux turbides), notamment 

grâce à leur capacité de migrer dans la colonne d’eau à l’aide de vacuoles 

gazeuses ou autres mécanismes de positionnement vertical (Vincent, 2009).  

Les facteurs qui régulent la production de toxines font encore l’objet de 

nombreuses études (Rosic, 2022). Il existe une large variété de cyanotoxines. Le 
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type et la quantité de toxines produites par les cyanobactéries à potentiel toxique 

varient en fonction de différents facteurs tels que la concentration en nutriments, 

la température de l’eau, le rayonnement solaire et le vent (Dormoy-Boulanger et 

al., 2020). Les microcystines (MC) constituent la famille de cyanotoxines la mieux 

documentée et la plus répandue (Chorus & Welker, 2021; Dormoy-Boulanger et 

al., 2020). Elles sont régulées par les autorités sanitaires en raison de leur 

prédominance et de leurs effets hépatotoxiques chez l’humain et la faune même 

en petite dose (Chorus & Welker, 2021; Hardy et al., 2015). Au Canada, les MC 

représentent les cyanotoxines de référence sur lesquelles les concentrations 

maximales acceptables sont établies pour déterminer la qualité de l’eau potable 

(1,5 g/L) et des eaux récréatives de contact primaire (ingestion, contact direct 

avec la peau, inhalation; 10 g/L) (INSPQ, 2005; Santé Canada, 2022). La 

bioaccumulation des cyanotoxines dans la chaîne trophique de l’écosystème 

aquatique constitue un enjeu sérieux pour les activités de pêche. Il a été démontré 

que les poissons ayant été en contact direct avec des fleurs d’eau toxiques 

accumulent les MC dans leurs tissus, en faible quantité dans les muscles et en 

forte concentration dans le foie (Hardy et al., 2015; Ibelings & Chorus, 2007). En 

présence de cyanobactéries potentiellement toxiques, le principe de précaution 

demeure la meilleure stratégie lorsqu’un plan d’eau procure des services 

écologiques. 
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2. Méthodologie 

2.1 Contexte de mesure 

Les données et résultats recueillis lors de l’échantillonnage relèvent du contexte 

environnemental au moment de la prise des mesures et des échantillons. Les 

différents aspects considérés et notés à l’occasion des sorties de terrain sont les 

suivants : 

• Observateur(s), date, heure, profondeur maximum selon la carte 

bathymétrique, coordonnées GPS, précipitations, ensoleillement, pression 

barométrique, vitesse et direction du vent; 

• Présence de macrophytes, de poissons morts, de castors; 

• Aspect de l'eau (matière en suspension, couleur, transparence, odeur); 

• Observation d’écumes ou d’accumulation de cyanobactéries; 

• Direction de l'écoulement de l’eau; 

• Constructions et/ou ouvrages près des berges. 

Les profils physicochimiques et les échantillonnages d’eau et de sédiments ont été 

réalisés selon le calendrier détaillé au Tableau 2. 

Tableau 2 - Calendrier des activités de terrain 

Lac Profil Échantillonnage eau 
Échantillonnage 

sédiments 

Alex Bimensuel (juin-sept) 3e semaine (juin-sept) 2022-07-05 

Blanc Bimensuel (juin-sept) 3e semaine (juin-sept) 2022-07-05 

de l'Équerre Bimensuel (juin-sept) 3e semaine (juin-sept) 2022-07-05 

Mignon 1ère semaine (juillet-sept) 2022-08-01 2022-08-01 

Noir 1ère semaine (juillet-sept) 2022-08-01 2022-08-01 

Sicard 1ère semaine (juin-sept) 2022-08-01 2022-08-01 

2.2 Profils physicochimiques 

Le disque de Secchi de 20 cm est utilisé pour mesurer la transparence de l’eau et 

estimer l’étendue de la zone photique dans la colonne d’eau. La profondeur de 

Secchi diminue avec l’augmentation des matières d’origine minérale (sable, limon, 

argile et autres composés inorganiques) et/ou organique (algues, cyanobactéries, 
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débris d’organismes et autres composés organiques; MDDEP, 2016). La sonde 

multiparamétrique YSI ProSolo à capteur optique a été utilisée pour faire des 

profils ponctuels de température (°C), d’oxygène dissous (DO % et DO mg/L) et 

de conductivité spécifique (S/cm). L’appareil est d’abord calibré pour la mesure 

de l’oxygène dissous avant son utilisation en fonction de la température et de la 

pression atmosphérique ambiantes. La sonde est tranquillement abaissée dans la 

colonne d’eau au point le plus profond du lac afin de recueillir des données à 

chaque 25 ou 50 cm. La dernière lecture est effectuée à quelques centimètres du 

substrat.  

2.3 Échantillonnage d’eau et de sédiments 

Un hydrocapteur Van Dorn Beta de 2,2 L (Wildco) a été utilisé pour collecter des 

échantillons d’eau à la surface (0,5 m) et au fond des lacs (entre 0,5 m et 1 m au-

dessus des sédiments) au point le plus profond. L’eau a été préservée dans une 

glaciaire avec des sachets de glace le temps de se rendre au laboratoire pour la 

filtration et la préservation. 

Les sédiments superficiels des lacs touchés et témoins ont été échantillonnés à 

l’aide d’un carottier de type mini-Glew à gravité muni d’un messager (Glew, 1991) 

au point le plus profond des lacs. Les premiers 20 à 30 cm des sédiments sont 

collectés dans des sacs stériles Whirl-Pak (Nasco) à l’aide d’un extrudeur vertical 

portable. Les échantillons ont été congelés à -20°C jusqu’à ce qu’ils soient 

analysés pour le phosphore sédimentaire.  

2.4 Mouillages pour le suivi continu de l’oxythermie 

Des mouillages ont été installés dans les lacs Alex et Sicard afin de réaliser un 

suivi horaire sur les variations de température et de concentration en oxygène 

dissous sur la colonne d’eau. Le mouillage consiste à fixer le long de la colonne 

d’eau des capteurs automatisés enregistrant la température (5 profondeurs), 

l’oxygène dissous (2 profondeurs) et la pression (au fond de l’eau et en rive, pour 

suivre les variations du niveau d’eau). Une ancre au fond retient le montage aux 

coordonnées choisies (le point le plus profond du lac), et une bouée maintient les 
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capteurs en position verticale. Les senseurs utilisés sont de marques HOBO (U22 

et U20L Water Level dans le lac Alex ; Pendant MX2201 dans le lac Sicard) et 

MiniDOT (USB Oxygen Logger). La Figure 6 7 précise l’emplacement de chaque 

capteur pour les deux mouillages. Afin de détecter la profondeur et procéder à 

l’installation adéquate et précise des mouillages, ainsi que pour l’échantillonnage 

et l’exécution des profils, un échosondeur portable a été utilisé. Ces mouillages 

permettent de suivre en temps réel la structure verticale du lac sur une année 

complète. Les mouillages ont été installés le 7 juin, et ils ont été téléchargés à 

quelques reprises durant l’été. À la suite du dernier téléchargement le 6 

septembre, les bouées ont été submergées d’une vingtaine de cm pour éviter 

l’emprise dans la glace. Les mouillages permettront ainsi de faire un suivi de la 

température et de l’oxygène dissous sous la glace durant l’hiver et durant la 

période critique du printemps. 

Figure 7 - Schéma des mouillages installés aux lacs Alex (touché) et Sicard (témoins) 

Lac Alex (47.648000, -70.963000) Lac Sicard (47.642177, -70.973704) 
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2.5 Paramètres analysés en laboratoire 

Le Tableau 3 détaille l’ensemble des analyses réalisées en laboratoire à la suite 

des échantillonnages d’eau et de sédiments. 

 
Tableau 3 - Résumé des paramètres analysés en laboratoire 

Paramètre  
Unité de 

mesure 
Laboratoire Référence technique 

Azote total 

Azote ammoniacal 

Nitrate et nitrite 

mg N/L DGCSCEAEQ 

Détermination de l’azote total, des nitrites, 

des nitrates et de l’azote ammoniacal dans 

l’eau : méthode colorimétrique automatisée  

(MA. 303 – Nutriments) (CEAEQ, 2015) 

Carbone organique 

dissous 
mg C/L DGCSCEAEQ 

Détermination du carbone inorganique 

dissous, du carbone organique dissous et du 

carbone organique total : méthode par 

détection infrarouge (MA. 300 – C 1.0) 

(CEAEQ, 2016b) 

Chlorophylle a µg/L DGCSCEAEQ 

Détermination de la chlorophylle a : méthode 

par fluorimétrie (MA. 800 – Chlor. 1.0) 

(CEAEQ, 2012a) 

Couleur UCV DGCSCEAEQ 

Détermination de la couleur vraie dans l’eau : 

méthode par spectrophotométrie UV-visible 

avec le platino-cobalt (MA. 103 – Col. 2.0) 

(CEAEQ, 2016a) 

Cyanotoxines totales 
(microcystines) 

µg/L DGCSCEAEQ 

Détermination des cyanotoxines dans les 

eaux de surface et l'eau potable : dosage par 

chromatographie liquide couplé à un 

spectromètre de masse de type MS/MS 

(MA. 403 - Cyanotoxines 1.0) (CCN, 2021) 

pH - DGCSCEAEQ 

Détermination du pH et de la conductivité 

dans l’eau : méthode avec un titrateur 

automatique (MA. 303 – Titr Auto 2.1) 

(CEAEQ, 2012b) 

Phosphore total (eau) µg P/L DGCSCEAEQ 

Détermination du phosphore total dans les 

eaux naturelles par minéralisation au 

persulfate : méthode colorimétrique 

automatisée et procédures adaptées pour le 

phosphore de faible concentration et à l’état 

de trace (MA. 303 – P 5.2 Détermination) 

(CEAEQ, 2019) 

Phosphore total 

(sédiments) 
mg P/kg 

Laboratoire 

commun INRS 

Analyse par ICP-AES Agilent 5110 Dual View 

(Method # 200.7) (EPA, 2001)  

Solides en 

suspension (0,45 µm) 
mg/L DGCSCEAEQ 

Détermination des solides en suspension 

totaux : méthode gravimétrique  

(MA. 104 – S.S. 2.0) (CEAEQ., 2012) 
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2.6 Microscopie 

Pour l‘identification taxonomique du phytoplancton, des échantillons d’eau sont 

prélevés en surface et au fond dans des bouteilles en verre transparent de 125 ml 

additionnés de Lugol 1% V/V, puis conservés à 4°C. Avant d’effectuer l’analyse 

microscopique, la bouteille est tempérée, puis homogénéisée par inversion et 

roulement afin de remettre les particules en suspension. Un échantillon de 2,973 

mL est ensuite placé dans une chambre Utermöhl. En fonction de l’aspect 

macroscopique de l’échantillon, il est possible de concentrer davantage les 

cellules à l’aide d’un tube à sédimentation calibrée (jusqu’à 100 mL) posé de façon 

étanche au-dessus de la chambre. La sédimentation a lieu à température 

ambiante en laissant aux cellules environ 1h par cm de hauteur de la colonne 

d’eau pour se poser au fond de la chambre. Enfin, l’eau en excès est rejetée dans 

le support de manipulation pour ne recueillir que le volume de la chambre. Un 

microscope inversé Zeiss Axiovert 200 a été utilisé pour procéder à l’identification 

taxonomique au genre et au dénombrement du phytoplancton potentiellement 

problématique sous grossissement 200X et 400X. 
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3. Résultats 

3.1 Portrait des lacs 

3.1.1 Historique des fleurs d’eau  

Plusieurs évènements d’efflorescence d’algues et/ou cyanobactéries (fleur d’eau) 

sont mentionnés dans les archives. Selon les fiches d’analyses, le lac Alex a été 

touché par ce phénomène en 2020 (11 août) et en 2021. On rapporte ce même 

phénomène au lac de l’Équerre qu’à partir du 20 juillet 2021. Le lac Blanc quant à 

lui a vu de nombreuses fleurs d’eau entre 2011 et 2017 ainsi qu’en 2020. Il est 

important de noter que les archives n’incluent pas une liste exhaustive de 

l’occurrence des fleurs d’eau dans les lacs touchés. L’étude d’images satellites 

permet d’observer la fleur d’eau du 15 juillet 2016 au lac Blanc (Figure 8) et de 

s’avancer sur l’occurrence de ce même phénomène en 2003 et 2015 sans 

toutefois pouvoir confirmer, faute d’image satellite ou aérienne de qualité. 

Figure 8 - Image satellite d’une fleur d’eau au lac Blanc, le 15 juillet 2016 ©Maxar 
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3.1.2 Présence de castors 

Les archives de la SÉPAQ relatent la présence de barrages de castor au site 

d’étude du lac Blanc. En 2008, deux barrages franchissables sont rapportés dans 

l’effluent du lac Blanc (secteur E, Figure 9), ainsi qu’un barrage de grande taille 

situé sur l’affluent du lac Blanc (effluent du lac Noir, secteur T1). Ce dernier est 

catégorisé comme un obstacle à la migration des poissons (type OMP).  

 
Figure 9 - Carte du lac Blanc indiquant les lieux d’intérêt en lien avec la présence du castor 

(SÉPAQ, 2022) 

Ainsi, le castor était actif en 2008. En 2019, à la suite d’une caractérisation par 

drone, les barrages du secteur E sont rapportés comme abandonnés et le barrage 

du secteur T1 comme « bloqué », mais non actif (abandonné). Les derniers 

rapports sur la présence du castor dans le secteur du lac Blanc datent de 2020; ils 

ne mentionnent aucun signe de sa présence. Toutefois, cette information a été 

émise dans le cadre d’une opération visant la caractérisation des herbiers 

aquatiques. N’ayant pas été le premier objectif de cette caractérisation, il est 

possible que les affluents et effluents n'aient pas été examinés suffisamment en 

détail pour infirmer ou confirmer la présence de barrages. L’analyse de la Figure 

9 porte à croire que la présence d’un barrage de type OMP a déjà existé entre le 

Secteur E 

Secteur T1 

? 
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Petit lac Blanc et le lac Blanc. Les archives ne confirment toutefois pas cet énoncé. 

Il serait important que cette caractérisation soit mise à jour afin de statuer sur 

l’influence potentielle de ce type de construction sur cet écosystème lacustre 

fortement touché par les fleurs d’eau. Des prélèvements d’eau et de sédiments 

dans ce secteur, en amont et en aval de toute structure construite par les castors, 

sont recommandés.  

3.1.3 Historique des feux de forêt 

Le Parc des Grands-Jardins a connu d’importants feux de forêt affectant plus de 

30% de la superficie du parc entre 1991 et 1999 (Figure 10). Le feu de forêt le plus 

important à proximité du site d’étude date de 1977 et était situé à 4,77 km au nord-

est des lacs.  

 

 
Figure 10 - Carte du Parc des Grands-Jardins présentant l’historique des feux de forêt (Forêt 

Ouverte, 2022) 

Site d’étude 
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3.1.4 Épidémies et chablis 

La Figure 11 présente la cartographie historique des épidémies de tordeuse des 

bourgeons de l’épinette ainsi que les épisodes de chablis ayant touché le bassin 

versant des lacs à l’étude. Ce sont deux phénomènes pouvant avoir un impact sur 

l’érosion du sol et le transport de la matière organique. Les épisodes de chablis 

sont des évènements de grands vents menant au déracinement d’arbres. Les 

évènements sont classés par catégorie de sévérité (total versus partiel et sévère 

versus légère). Les catégories sévères et totales impliquent plus de 75% d’arbres 

morts, tandis que les catégories légères et partielles impliquent entre 25% et 75% 

d’arbres morts. Le secteur à proximité des lacs aurait vraisemblablement été 

touché par d’importants évènements de chablis en 1998. Les dernières épidémies 

d’insectes ne touchent pas la périphérie directe des lacs à l’étude et datent de 

1985.  

 
Figure 11 - Carte du secteur à l’étude présentant les événements historiques de chablis et 

d’épidémies d’insectes (Forêt Ouverte, 2022) 

Chablis total (CHT) 

Chablis partiel (CHP) 

Épidémie sévère (ES) 

Épidémie légère (EL) 
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3.1.5 Observations in situ 

Les sorties sur le terrain ont permis d’effectuer les observations suivantes: 

• Les lacs se trouvent en écosystème forestier;  

• Aucune activité anthropique autre que la pêche n’a lieu dans la zone 

immédiate entourant les lacs; 

• La présence de castors n'a pas pu être confirmée ou infirmée lors des 

visites de terrain, sauf pour le cas d’un tronc grugé qui a été aperçu au lac 

Alex le 22 juin 2022. Une investigation plus approfondie des affluents des 

lacs est nécessaire; 

• Les sédiments sont majoritairement vaseux, particulièrement au lac Blanc ;  

• La couleur de l’eau variait du jaune au brun (couleur du thé), causée par la 

présence de matière organique dissoute colorée pendant la totalité de la 

saison estivale, à l’exception du lac Blanc dont l’eau est devenue verte de 

juillet à août; 

• Aucune odeur particulière n’émanait de l’eau, sauf une odeur soufrée (œufs 

pourris) détectée lors de l’échantillonnage de l’eau de l’hypolimnion et des 

sédiments du lac Mignon (indiquant la réduction des sulfates en H2S par les 

bactéries sulfatoréductrices en absence d’oxygène); 

• Des nénuphars ont été observés sur les berges des lacs Alex et de 

l’Équerre. 

3.1.6 Profils physicochimiques 

Les profils physicochimiques verticaux aux points les plus profonds des 6 lacs ont 

été échelonnés sur l’ensemble de la période estivale, de juin à septembre : 8 

profils pour les lacs Alex, Blanc et de l’Équerre, 3 pour les lacs Mignon et Noir, et 

4 pour le lac Sicard. Une stratification thermique est observée dès le 7 juin 

(première sortie) pour les lacs Alex (Figure 12a), de l’Équerre (Figure 12e) et 

Sicard (Figure 13e). Une stratification est également observée pour les lacs 

Mignon et Noir (Figure 13a et c) au moment de la première sortie du 5 juillet. Cette 

structure est conservée jusqu’en septembre pour ces 5 lacs. Nous déduisons que 

le mélange printanier n’a pas duré longtemps, mais sans données en continu, nous 
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ne pouvons que qualifier ces lacs de dimictiques (stratification saisonnière et 

mélange au printemps et à l’automne).  

Pour sa part, la structure thermique au lac Blanc semble plutôt instable (Figure 

12c), probablement attribuable à sa faible profondeur (2 mètres à son point le plus 

profond. Les profils obtenus résultaient de l’équilibre entre la force du vent qui 

génère la turbulence et l’ensoleillement qui génère une stratification, durant les 

quelques heures/jours précédant les mesures. Le lac Blanc est donc qualifié de 

polymictique, c’est-à-dire que la colonne d’eau se mélange plus de deux fois 

durant la saison estivale, et présumément sur une base diurne (mélange la nuit et 

durant les journées fraîches et venteuses), sauf en période caniculaire où la 

stratification aurait pu se prolonger quelques jours. L’installation d’un mouillage 

permettrait un suivi continu de la structure oxythermique du lac de nuit comme de 

jour et sur une année entière. 

Globalement, la température de surface de l’eau des 6 lacs est toujours restée 

inférieure à 22,5°C au cours de la saison estivale, ce qui est favorable à la survie 

de l’omble de fontaine pêchée dans le parc (croissance optimale entre 13 et 16°C 

et limite supérieure de croissance à 23,5°C) (Chadwick & McCormick, 2017). Le 

mélange printanier n’a pas pu être observé bien que la première visite ait eu lieu 

très rapidement après la fonte de la glace en mai et juin, tel qu’il était possible de 

le faire à l’ouverture des chemins. Nous ne pouvons dire si le mélange qui a 

précédé notre visite a duré suffisamment longtemps pour permettre une 

réoxygénation complète de la colonne d’eau après l’hiver. Cependant, les données 

provenant des mouillages laissés dans les lacs Sicard et Alex pour l’hiver nous 

informeront sur la dynamique printanière. Un début de mélange automnal, 

caractérisé par une uniformisation de la température dans toute la colonne d’eau, 

a été observé dans le lac Alex lors de la sortie du 6 septembre (Figure 12a), alors 

que le mélange automnal a davantage tardé dans les autres lacs. Un profil en 

octobre aurait permis de déterminer le moment du mélange. Les lacs profonds du 

Québec sont majoritairement dimictiques en raison de la géographie et du climat. 

De ce fait, il est probable que tous les lacs analysés, à l’exception du lac Blanc, se 

caractérisent ainsi.  
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  Figure 12 - Profils de la température (°C) et de la saturation en oxygène dissous (DO%) pour les 
lacs touchés Alex, Blanc et de l’Équerre. Les chiffres en haut des profils réfèrent à l’ordre 

temporel. 
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Figure 13 - Profils de la température (°C) et de la saturation en oxygène dissous (DO%) pour les 
lacs témoins Mignon, Noir et Sicard. Les chiffres en haut des profils réfèrent à l’ordre temporel. 

 

La concentration en oxygène dissous est toujours demeurée supérieure à 7 mg/L 

en surface des 6 lacs au cours de l’été; le critère de qualité de l’habitat pour les 

salmonidés est de 5 mg/L (Alabaster & Lloyd, 2013). Cependant, les profils de 

saturation en oxygène (DO%) montrent qu’une zone d’hypoxie s’est installée dans 

l’hypolimnion de tous les lacs dès le début de la saison estivale, sauf au lac Blanc 



 
 

 
 

40 

(voir plus bas). Cette hypoxie est conservée jusqu’à l’automne où le mélange 

vertical permet l’oxygénation de l’ensemble de la colonne d’eau, tel qu’observé au 

lac Alex au début septembre (Figure 12b). Une zone d’anoxie s’est établie en juillet 

au fond des lacs Alex (Figure 12b), de l’Équerre (Figure 12f) et Sicard (Figure 13f), 

et en septembre pour les lacs Mignon et Noir (Figure 13b et d). Ce sont les lacs 

témoins et le lac de l’Équerre qui présentent les plus grands volumes 

hypolimnétiques devenant hypoxiques (< 30% d’oxygène dissous) puis anoxiques 

(0%). Ceci peut s’expliquer par leur plus grande profondeur et l’établissement 

d’une stratification verticale saisonnière empêchant le mélange avec les eaux de 

surface bien oxygénée, de même que par une consommation d’oxygène accrue, 

signe d’une importante activité biologique (Wetzel, 2001). Le déficit en oxygène 

près des sédiments dans la majorité des lacs peut créer un terrain propice au 

relargage du phosphore sédimentaire, et ainsi contribuer à l’augmentation de la 

productivité biologique. 

La Figure 14 met en relation les trois variables mesurées par la sonde 

multiparamétrique (température, oxygène dissous et conductivité) au cœur de l’été 

(1er août). Sauf dans le cas du lac Blanc, la distribution de l’oxygène est de type 

clinograde, typique des lacs relativement profonds et riche en matière organique 

et en nutriments (Wetzel, 2001). Cela indique que la stratification est suffisamment 

stable dans les lacs étudiés pour générer une hypoxie en profondeur.  

Pour le lac Alex, on observe une augmentation de l’oxygène entre 2 et 3 m de 

profondeur (métalimnion; Figure 14b), où les valeurs passent de 81% à 2 m, à 

près de 99% à 2,25 m. L’oxygène décroît ensuite vers le fond, tout comme pour 

les autres lacs (sauf Blanc). La pénétration de la lumière jusqu’à cette couche plus 

riche en nutriments offre un habitat pour la croissance des taxons 

phytoplanctoniques adaptés à ces conditions et qui produisent de l’oxygène, ce 

qui compense pour la respiration bactérienne.  
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Figure 14 - Profils physicochimiques du milieu de l’été (2022-08-01) pour les 6 lacs. 

 

Pour sa part, le lac Blanc conserve une saturation supérieure à 80% pendant tout 

l’été, probablement lié à la recharge régulière de l’oxygène par le mélange 

nocturne. Par ailleurs, il s’est retrouvé en situation de supersaturation lors des 

profils de juillet à septembre, autant en surface qu’au fond, ce qui est représentatif 

d’une productivité primaire élevée (Figure 12d, Figure 14a). La supersaturation en 

oxygène (> 100% DO) indique que la production d’oxygène (photosynthèse) 
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surpasse la consommation (respiration). La faible profondeur et l’instabilité de la 

colonne d’eau entraînent une distribution de la chaleur jusqu’au fond, ce qui 

favorise la prolifération des algues et des cyanobactéries. Le profil vertical de 

conductivité au lac Blanc montre également des valeurs relativement constantes 

(33-35 S/cm) en raison du mélange.  

Le profil de conductivité spécifique montre la distribution des ions dans la colonne 

d’eau, qui peut être influencée par la géologie et la nature des dépôts de surface 

associées à l’érosion et la sédimentation. La conductivité de l’eau douce se situe 

habituellement entre 0 et 100 S/cm. Tous les lacs à l’exception du lac Blanc 

présentent une conductivité stable dans l’épilimnion, puis une augmentation 

graduelle jusqu’au fond, sans toutefois dépasser 60 S/cm.  

3.1.7 Profils verticaux en continu des lacs Alex et Sicard  

Une chaîne de thermographes a été installée le 6 juin sur un mouillage au point le 

plus profond des lacs Alex et Sicard afin de suivre en continu les variations de 

température sur toute la colonne d’eau et de comparer la structure verticale d’un 

lac touché (Alex; Figure 15) à celui d’un lac témoin (Sicard; Figure 16). Les 

données ont été téléchargées une dernière fois le 6 septembre, puis les mouillages 

laissés en position pour la saison hivernale. Les données récoltées au début de 

l’été prochain donneront un aperçu plus complet de la structure thermique (et de 

l’oxygène) des deux lacs durant l’hiver et au printemps.  

Plusieurs facteurs peuvent influencer la structure thermique de ces lacs tels que 

la force du vent, la durée et l’intensité d’ensoleillement (couvert nuageux), la 

température de l’air, et la fréquence et l’intensité des précipitations. L’épilimnion 

subit les effets directs des conditions météorologiques, alors que l’établissement 

d’une stratification thermique saisonnière dans le métalimnion constitue un 

obstacle au mélange en profondeur qui permettrait une recharge en oxygène des 

eaux profondes, et en nutriments des eaux de surface. C’est pourquoi on observe 

un réchauffement progressif de l’épilimnion des deux lacs alors que l’eau 

emmagasine de la chaleur en surface et que le vent répartit cette énergie sur 

l’ensemble de cette couche d’eau supérieure (Alex sur les 2 premiers mètres; 
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Sicard, sur les 3 à 4 premiers mètres). On observe aussi la mise en place de trois 

périodes chaudes plutôt synchrone entre les deux lacs, deux plus courtes du 25 

juin au 4 juillet et du 21 au 26 août, et une plus longue du 17 juillet au 8 août.  

L’ajout de senseurs d’oxygène sur le mouillage du lac Alex permet également de 

calculer la concentration moyenne en oxygène au fond, soit de 5,03 mg/L durant 

la période d’étude. Cette concentration se situe à la limite de ce qui est acceptable 

pour les salmonidés (Alabaster & Lloyd, 2013).  

 

Figure 15 - Structure thermique du lac Alex de juin à septembre 2022. 

 

 

Figure 16 - Structure thermique du lac Sicard de juin à septembre 2022. 
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3.1.8 Indice de stabilité de la colonne d’eau 

Ce suivi à haute résolution de la thermie des lacs Alex et Sicard permet de calculer 

l’indice de stabilité de Brunt-Väisälä (Ns; en cycles par heure, ou cph). Cet indice 

se base sur les gradients de densité (Δ𝜌 Δ𝑧⁄ ) associés à la stratification 

thermique (Huotari et al., 2009), et permet de déterminer la résistance verticale à 

la turbulence causée par le vent et les échanges thermiques. L’équation suivante 

a été utilisée: 

 

où 𝑔 correspond à l’accélération gravitationnelle (9,81 m•s-2),  est la densité de 

l’eau (en kg•m-3) en fonction de la température, et z est la profondeur (en m). La 

Figure 17 illustre la variation de la stabilité de la stratification pour les deux lacs au 

courant de l’été. Lorsque les valeurs se trouvent au-dessus de la ligne pointillée 

(Ns > 0.055 s-1, ou > 200 cph), la stratification est considérée très stable selon 

Huotari et al. (2009). 

 

Figure 17 - Variation dans l'indice de stabilité de Brunt-Väisäla (Ns) des lacs Alex et Sicard. 
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Les résultats indiquent que la stratification de la colonne d’eau du lac Alex est 

globalement plus stable par rapport à celle du lac Sicard. Les intervalles de plus 

grande stabilité pour les deux lacs, à la fin de juin et du 17 juillet au 8 août, 

coïncident avec des moments où des épisodes de chaleur sont observés (Figure 

18), qui ne sont pas particulièrement marqués, mais où la chaleur est relativement 

maintenue. Les nombreux épisodes de faibles précipitations ou de sécheresse 

survenus durant l’été (Figure 18) ont possiblement contribué à maintenir cette 

stabilité dans la colonne d'eau. Il est intéressant de constater une augmentation 

de la stabilité à l’occasion des précipitations plus intenses enregistrées du 19 au 

24 juillet, ce qui est contre-intuitif en raison du rafraîchissement attendu en surface 

de l’eau et du brassage que cela pourrait occasionner malgré la température plus 

chaude de l’air. Ces indices devront être davantage explorés pour établir des 

relations plus formelles.  

 

Figure 18 - Température maximale quotidienne (°C), précipitations quotidiennes (mm j-1) et 
précipitations totales (mm) pour la période de mesure du 7 juin au 6 septembre. Données de la 

station 7063647 (Lac-Ha!Ha!) latitude 47.9861 longitude -70.7794 altitude 533 m (MELCC, 
2022b). 
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3.2 Analyse limnologique 

L’échantillonnage d’eau et l’évaluation de la transparence de Secchi ont été 

réalisés sur l’ensemble de la période estivale pour les lacs touchés (à 4 reprises 

entre le 7 juin et le 19 septembre) et à une reprise au cœur de l’été pour les lacs 

témoins (1er août). Le Tableau 4 résume les résultats obtenus.  

3.2.1 pH 

Le pH en surface des lacs analysés est globalement neutre, entre 6,9 et 7,1, et 

aucune fluctuation significative n’a lieu entre la surface et le fond. Le lac Blanc 

arbore pour sa part une moyenne estivale légèrement plus alcaline (7,9) issue 

d’une augmentation progressive passant de 7,1 à 9,0 entre juin et août. Cette 

augmentation résulte d’un accroissement de l’activité photosynthétique qui 

s'exprime également par une hausse du degré de supersaturation en oxygène 

dissous observée en août. 

 
Tableau 4 - Moyennes estivales des variables limnologiques mesurées en surface (à 0,5 m) et 

concentration en phosphore sédimentaire (en mg P par kg de sédiment) pour les lacs touchés et 
témoins. 

 

3.2.2 Phosphore total et azote total 

Le phosphore total (PT) a été mesuré dans l’eau et dans les sédiments de chaque 

lac, et l’azote total (NT), dans l’eau de chaque lac. La tendance indique une 

concentration en phosphore dans l’eau significativement plus élevée dans les lacs 

touchés que les lacs témoins, alors que le phosphore dans les sédiments est 

Variables limnologiques Lac Alex Lac Blanc Lac de l'Équerre Lac Mignon Lac Noir Lac Sicard

pH 7,1 7,9 7,0 6,9 7,1 6,9

PT eau (µg P/L) 21,3 31,1 12,8 10,1 8,3 16,0

PT séd (mg P/kg) 1080 774 1180 1390 8420 2850

NT (µg N/L) 387 235 190 160 210 350

COD (mg C/L) 6,46 6,43 5,53 5,40 5,80 6,60

Couleur (UCV) 67 56 36 38 43 58

Transparence (m) 1,64 1,14 2,33 2,92 2,40 1,58

Chla (µg/L) 8,7 26,1 3,8 2,7 3,4 2,7

MES (mg/L) 4 11 2 6 2 2

Touchés Témoins
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significativement plus élevé dans les lacs témoins que les lacs touchés (p < 0.05). 

Le lac Blanc se distingue des autres lacs par les deux critères. Ainsi, sa moyenne 

estivale en phosphore dans l’eau est la plus élevée, ce qui classe ce lac au stade 

méso-eutrophe, alors que sa concentration en phosphore sédimentaire est la plus 

faible. Il semble que la sédimentation du phosphore particulaire soit perturbée par 

le brassage constant du plan d’eau. Le lac Noir détient le record en termes de 

phosphore sédimentaire (8420 mg P/kg), bien au-delà de ce qui est mesuré dans 

les autres lacs. Ce lac présente toutefois la moyenne la plus faible en phosphore 

dans la colonne d’eau, le classant au stade oligo-mésotrophe, tout comme les lacs 

de l’Équerre et Mignon. Les lacs Alex et Sicard se trouvent pour leur part au stade 

mésotrophe. Aucun critère d’évaluation du phosphore total dans les sédiments 

n’existe au Québec (MELCC, 2016), bien que cette information peut renseigner 

sur l’état du vieillissement des lacs. Bien que la qualité de l’eau ou le stade 

trophique ne se base pas sur le NT, les résultats n’excèdent pas la marque de 1 

mg N/L, considérée comme indicatrice d’une problématique de surfertilisation de 

l’eau par le milieu (Hébert & Légaré, 2000).  

3.2.3 Carbone organique dissous, matières en suspension et 

couleur 

La concentration en carbone organique dissous (COD) désigne l’ampleur de 

l’enrichissement organique dans le milieu aquatique et affecte grandement la 

transparence de l’eau. De manière générale, il n’existe pas de grandes différences 

dans la concentration en COD des 6 lacs (variant entre 5,4 et 6,6 mg C/L). Les 

lacs Alex et de l’Équerre présentent une hausse de concentration le 18 juillet, en 

surface comme au fond (environ 1,3 fois plus élevé que la moyenne des autres 

dates d’échantillonnage). Le lac Blanc se démarque par une augmentation en 

COD et en matières en suspension (MES) de juin à août, confirmée par 

l’augmentation de la valeur d’unité de couleur vraie (UCV). 

3.2.4 Chlorophylle a  

La concentration de surface (0,5 m) en chlorophylle a (Chla) place le lac Alex au 

stade eutrophe, le lac Blanc au stade hyper-eutrophe, et le lac de l’Équerre au 
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stade mésotrophe. Quoique les trois lacs voient leur concentration en Chla 

augmenter au cours de la saison, le lac Blanc présente l’accroissement le plus 

marqué, passant de 5,7 g/L le 22 juin à 60,0 g/L le 15 août. Ces résultats 

concordent avec la hausse de pH et d’oxygène dissous durant cette période. Pour 

leur part, les lacs témoins arborent des concentrations en Chla plus faibles, ce qui 

les classe au stade oligo-mésotrophes. Le lac de l’Équerre est le seul à montrer 

une différence notable entre la surface et le fond, jusqu’à dix fois plus élevée au 

fond. Ce résultat s’accorde avec celui des matières en suspension, qui sont 

jusqu’à 17 fois plus élevé au fond qu’en surface. Cette hausse de Chla dans 

l’hypolimnion d’un lac relativement profond (11 m) et peu transparent (2,3 m) 

pourrait être causée par la présence de pigments qui s’apparentent à la Chla 

(chlorophylle-b, chlorophylle-e, ou phéophytine-a, qui génèrent un biais dans le 

dosage par fluorimétrie), mais produits par des cyanobactéries benthiques ou 

autres (CEAEQ, 2012a). La présence d’un genre de cyanobactérie benthique 

(Phormidium sp.) a effectivement été notée dans les échantillons de fond du lac 

de L’Équerre. 

3.2.5 Transparence 

Le lac Blanc possède la plus faible transparence à 1,14 m (associée aux fortes 

concentrations en Chla et MES), alors que c’est le lac Mignon qui détient le record 

de transparence à 2,92 m (surtout attribuable à ses faibles concentrations de COD 

et Chla). La transparence moyenne estivale classe les lacs de l’Équerre, Mignon 

et Noir comme méso-eutrophes, alors que les lacs Alex, Blanc et Sicard se 

classent comme eutrophes. La transparence de l’eau est principalement 

influencée par les fines particules en suspension découlant de l’érosion et du 

lessivage des sols, et surtout par sa coloration naturelle causée par la présence 

de substances humiques typiques de la région boréale. De même, dans un 

contexte de forte productivité, une grande quantité de phytoplancton peut causer 

une diminution de la transparence de l’eau.  
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3.3 Les communautés phytoplanctoniques 

L’analyse de la flore par microscopie en surface des lacs touchés (Blanc, Alex et 

de l’Équerre) a permis d’identifier 39 genres phytoplanctoniques incluant 6 genres 

appartenant aux cyanobactéries. Dans le cas des lacs témoins (Mignon, Noir et 

Sicard), la microscopie a permis d’identifier 24 genres phytoplanctoniques incluant 

3 genres appartenant aux cyanobactéries. L’indice de biodiversité de Shannon est 

utilisé pour évaluer et comparer les communautés phytoplanctoniques des lacs 

touchés et des lacs témoins (Figure 19). La diversité spécifique (entre espèces) 

tient compte à la fois de la richesse spécifique (diversité alpha = nombre d’espèces 

au niveau local) et de l’abondance relative de ces espèces. La normalité du jeu de 

données est testée à l’aide du test de Shapiro-Wilk et confirme la distribution 

normale des données. Le test de Student (t-test) indique que les diversités alpha 

ne sont pas significativement différentes l’une de l’autre, mais cet indice est plus 

variable au sein des lacs touchés. 

 

 

Figure 19 - Comparaison de la diversité alpha des lacs touchés et témoins. 

T-test non-significatif (p > 0,05) 
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3.3.1 Les lacs touchés 

La richesse spécifique des lacs touchés ne varie pas significativement au cours 

de la saison estivale (p > 0.05 ; Figure 20). Cependant, les richesses spécifiques 

des lacs Alex et de l’Équerre sont toutes deux significativement différentes de celle 

du lac Blanc, qui présente une diversité alpha plus faible (Figure 21). Dans les 

sections suivantes, nous présenterons pour chaque lac l’abondance relative (en 

%) des différents taxons, l’abondance absolue (en cellule par mL) pour comparer 

les différents lacs, et le biovolume (en mm3/mL) permettant de tenir compte de la 

taille des cellules et mieux appréhender l’importance de la biomasse des taxons 

pouvant causer des problèmes. La forme et les dimensions de chaque taxon 

identifié sont ainsi considérées. Toutes les figures sont sur une échelle 

comparable, sauf le lac Blanc qui présente des abondances et biovolumes 

beaucoup plus élevés. 

  

Figure 20 - Variation de la diversité alpha des lacs touchés au cours de la saison estivale. 

 

T-test non-significatif (p > 0,05) 
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Figure 21 - Comparaison de la diversité alpha des lacs touchés. 

 

Lac Alex 

Le lac Alex présente 31 genres de phytoplancton incluant 3 genres de 

cyanobactéries. La Figure 22 (Alex) montre la variation saisonnière, où le mois de 

juin est caractérisé par une forte proportion relative du genre de cyanobactérie 

Dolichospermum sp., suivi de sa diminution au mois de juillet où des diatomées 

(Asterionella sp. et Tabellaria sp.) dominent près de 75% du nombre de cellules. 

Nous observons également une augmentation de la proportion relative des 

microalgues Komma sp. et Aulacoseira sp. au mois d’août. Les données du mois 

de septembre présentent une diminution des genres de diatomées et 

l’augmentation des Euglénophytes (Phacus sp.) et des Chrysophycées 

(Ochromonas sp.). Le mois de septembre est caractérisé par le retour à près de 

25% du nombre total de cellules représenté par Dolichospermum sp. Les mêmes 

tendances sont observées quant aux variations dans la densité cellulaire 

(abondance absolue). On remarque peu de changements dans l’abondance au fil 

du temps et une abondance relativement faible (en moyenne 2432 cellules/mL).  
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Le graphique du BV vient confirmer la dominance de la diatomée Tabellaria sp. 

pour le mois de juillet, avec 85% du BV total. Ce genre disparaît en août puis 

revient en septembre, accompagné du genre Phacus. Cette algue flagellée occupe 

une proportion importante du BV total en juin également. Les algues Sphaerocystis 

sp. et Cryptomonas sp. occupent la majorité du biovolume en août. Lorsque 

l’abondance cellulaire est convertie en BV, Dolichospermum sp. n’est plus autant 

significative en juin comme en septembre.  

Lac Blanc 

Le lac Blanc présente 29 genres de phytoplancton incluant 5 genres de 

cyanobactéries. Notamment, 2 espèces de Microcystis ont été identifiées, soit M. 

aeruginosa et M. smithii. La Figure 22 (Blanc) illustre la variation dans la 

communauté de phytoplancton au cours de l’été. Le mois de juin est caractérisé 

par une forte proportion du genre de diatomée Aulacoseira sp. (≈75%) suivi de sa 

diminution considérable au mois de juillet, où les 2 genres de cyanobactéries 

Dolichospermum sp. et Microcystis smithii occupent près de 90% du décompte 

cellulaire des échantillons. Microcystis aeruginosa succède à Microcystis smithii 

au cours du mois d’août, tandis que le genre Dolichospermum est à son plus haut 

décompte de l’été. Le mois de septembre est caractérisé par une dominance de 

Microcystis aeruginosa, où l’abondance relative est supérieure à 80%. 

La dynamique temporelle du phytoplancton au lac Blanc est décrite à l’aide du 

graphique de densité cellulaire. Dès le mois de juin, le lac Blanc est en épisode 

d’efflorescence algale, avec près de 30 000 cellules/ml comptant plus de 70% de 

cellules de diatomées (Aulacoseira). La concentration cellulaire augmente 

graduellement au cours de l’été pour atteindre un niveau considérable à près de 

140 000 cellules/ml au mois d’août. Cette fleur d’eau est alors majoritairement 

caractérisée par 2 genres de cyanobactéries, soit Dolichospermum (≈ 70%) et 

Microcystis (≈ 25%).  

Les résultats sur les BV des genres dominants concordent avec les résultats 

d’abondance absolue, ce qui contraste avec le lac Alex. Ainsi, la diatomée 

Aulacoseira domine le BV total du phytoplancton au mois de juin, puis disparaît 
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progressivement jusqu’en septembre, laissant place à une dominance de 

Dolichospermum. L’efflorescence culmine en août avec un BV totalisant 0.0272 

mm3/ml dont 91% sont constitués du genre Dolichospermum, et 7% de Microcystis 

aeruginosa. Le lac Blanc voit enfin sa biomasse phytoplanctonique chuter 

radicalement en septembre. 

Lac de l’Équerre 

Le lac de l’Équerre est représenté par 24 genres de phytoplancton incluant 4 

genres de cyanobactéries. La Figure 22 (de l’Équerre) met en évidence 

l’augmentation de la proportion relative des genres Merismopedia (une 

cyanobactérie coloniale), Asterionella, Komma et Tabellaria au cours de l’été, 

culminant au mois d’août, suivie d’une diminution de leur proportion relative 

laissant place à un rapport considérablement plus important du genre 

Dolichospermum au cours du mois de septembre, de manière similaire à ce qui 

est consigné pour le lac Alex.  

Le graphique de l’abondance absolue illustre les variations dans la communauté 

phytoplanctonique du lac de l’Équerre. On remarque une augmentation des genres 

Merismopedia, Asterionella, Komma ainsi que Tabellaria au cours des mois de 

juillet et août, suivie de leur diminution en septembre. La densité atteint près de 

6000 cellules/mL, soit 3 fois plus qu’au lac Alex, mais bien en deçà des densités 

observées au lac Blanc (25 fois moins).  

Le graphique du BV dessine un tout autre portrait de la diversité au lac de l’Équerre 

lorsque les BV sont considérés. Le mois d’août est caractérisé par une 

prédominance des diatomées Tabellaria et Asterionella, représentant 89% de la 

biomasse. Aussi, alors que le genre Merismopedia est très présent en termes de 

densité cellulaire, cette cyanobactérie n’est pratiquement pas visible du point de 

vue de son BV. De façon générale, les cyanobactéries n’occupent pas une grande 

part de la biomasse phytoplanctonique du lac de l’Équerre. 
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3.3.2 Les lacs témoins 

Lac Mignon 

La communauté du lac Mignon est représentée par 14 genres de phytoplancton 

dont 2 genres de cyanobactéries. L’abondance relative et la densité cellulaire 

(Mignon; Figure 23) mettent en évidence les mêmes tendances, soit une 

dominance par le genre Merismopedia occupant près de 75% de l’ensemble, suivi 

de la microalgue Sphaerocystis ( 10%). La densité phytoplanctonique au lac 

Mignon est similaire à celle des lacs Alex et de l’Équerre. En termes de BV, la 

diversité phytoplanctonique montre un portrait très différent. La majorité de la 

biomasse est représentée par Sphaerocystis avec près de 85% du BV total. 

Lac Noir 

La communauté du lac Noir est composée de 17 genres de phytoplancton dont un 

seul genre appartient à l’embranchement des cyanobactéries, soit Merismopedia 

sp. Cette cyanobactérie est cependant largement dominante (Noir; Figure 23) 

atteignant près de 50% de l’abondance totale, suivie par l’algue Chrysosphaerella 

sp ( 30%). Le graphique représentant la densité cellulaire suit la même tendance 

en termes de dominance, et le nombre total de cellules est similaire aux autres 

lacs (excluant Blanc). La diversité exprimée en termes de BV diffère radicalement 

avec une quasi-absence de Merismopedia (très faible taxon), passant à 0,9% de 

l’ensemble. Les genres Ceratium, Phacus, Tabellaria et Chrysosphaerella 

occupent plus de 80% de la biomasse phytoplanctonique.  

Lac Sicard 

La communauté du lac Sicard est composée de 18 genres de phytoplancton dont 

3 genres appartenant aux cyanobactéries. Les graphiques d’abondance relative 

et absolue (Sicard; Figure 23) brosse le même portrait : la population est dominée 

par la cyanobactérie Merismopedia ( 65%) et l’algue Stichogloea ( 20%). Les 

BV montrent une dominance de Cryptomonas sp. (56% de la biomasse totale), 

alors que l’importance de Merismopedia chute à 4%, pendant que Stichogloea se 

maintient avec 15% du BV total. 
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Figure 22 - Diversité du phytoplancton dans les lacs touchés (Alex, Blanc et de l'Équerre).
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Figure 22 - Diversité du phytoplancton dans les lacs touchés (Alex, Blanc et de l’Équerre) 
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Figure 23 - Diversité du phytoplancton dans les lacs témoins (Mignon, Noir et Sicard
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Figure 23 - Diversité du phytoplancton dans les lacs témoins (Mignon, Noir et Sicard) 
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3.4 Les cyanotoxines 

La concentration en cyanotoxines totales (seule l’anatoxine-a et les microcystines 

ont été dosées; concentration donnée en équivalent toxique de la microcystine-

LR) pour les trois lacs touchés est présentée à la Figure 24. La concentration en 

toxines mesurée dans les lacs Alex et de l’Équerre est négligeable. Cependant, la 

concentration maximale en toxines pour le lac Blanc atteint 2 µg/L au mois d’août. 

Ce résultat concorde avec l’ampleur de la fleur d’eau observée pendant le mois 

d’août et caractérisée par une forte abondance en Dolichospermum sp, mais aussi 

par la plus grande densité cellulaire en Microcystis sp observée au courant de 

l’été. Néanmoins, le critère de recommandation de 10 µg/L établis par Santé 

Canada pour les eaux utilisées dans un but récréatif de contact primaire (Santé 

Canada, 2022) n’est pas dépassé. Cependant, nous ne pouvons exclure qu’un 

dépassement de ce critère ait eu lieu un autre moment dans l’été. Il est intéressant 

de mentionner que cette concentration dépasse le critère de recommandation de 

1,5 µg/L du règlement sur la qualité de l’eau potable (INSPQ, 2005). 

 
Figure 24 - Concentration en cyanotoxines totales (g/L) dans les lacs touchés. 
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4.  Évaluation du stade trophique des lacs 

L’ensemble des résultats amassés pendant la saison estivale 2022 a permis de 

classer les lacs affectés par les fleurs d’eau dans le passé, soit les lacs Alex, Blanc 

et de l’Équerre (Figure 25), ainsi que les lacs témoins (Mignon, Noir et Sicard) 

(Figure 26), en fonction de leur niveau de productivité biologique. L’évaluation du 

stade d’eutrophisation d’un lac par les autorités gouvernementales et le Réseau 

de surveillance volontaire des lacs (RSVL) est essentiellement réalisée à partir 

des données de phosphore total, de chlorophylle a  et de transparence de Secchi 

(MELCC, 2022a), malgré qu’il existe d’autres indicateurs physiques, chimiques 

et/ou biologiques  (par ex. l’azote total, la concentration en oxygène dissous, le 

carbone organique dissous, l’abondance des plantes aquatiques et du périphyton) 

permettant de documenter l’état de santé d’un lac et de suivre son évolution 

temporelle. La morphométrie influence également la réponse des systèmes 

lacustres aux pressions environnementales anthropiques ou naturelles qui 

agissent sur la stratification oxythermique, la transparence de l’eau, et la 

croissance et succession du phytoplancton.  

Selon les échelles établies pour les trois paramètres, les lacs touchés présentent 

un niveau d’eutrophisation globalement plus avancé que les lacs témoins. Ainsi, il 

est possible d’établir que le lac Blanc se trouve au stade de vieillissement le plus 

avancé, avec une biomasse correspondant au stade hypereutrophe et une 

transparence moyenne quasi nulle. Le lac Alex est qualifié de méso-eutrophe. Le 

lac de l’Équerre se trouve pour sa part à un stade d’eutrophisation moins avancé 

(mésotrophe), possiblement en raison de sa plus grande profondeur (6,1 m contre 

2,13 et 3,96 m) davantage comparable à celle du lac Sicard (6,4 m), également au 

stade mésotrophe. Les lacs Mignon et Noir sont plutôt oligo-mésotrophes.  

Le stade trophique donné par la transparence de l’eau est toujours plus élevé que 

celui donné par les deux autres paramètres, potentiellement relié au fait que ces 

lacs possèdent une quantité relativement élevée de substances humiques 

(couleur brune) qui réduisent la transparence de l’eau sans être reliées à la 

croissance phytoplanctonique et la richesse en nutriments. 
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Figure 25 - Résumé des différents indicateurs selon leur état trophique pour les lacs touchés. 
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Figure 26 - Résumé des différents indicateurs selon leur état trophique pour les lacs témoins. 
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5.  Discussion et conclusion 

5.1 Constats généraux 

De nombreux facteurs interviennent dans le mécanisme d’eutrophisation d’un lac. 

Les systèmes lacustres vieillissants réagissent et s’adaptent constamment aux 

changements dans l’hydrologie, la météorologie locale et les processus naturels 

survenant dans le bassin versant, qui affectent tous la succession biogéochimique 

dans la colonne d’eau et les sédiments (Gascuel et al., 2018). La vitesse à laquelle 

l’eutrophisation naturelle a lieu dépend de la capacité de résilience du système, et 

notamment de la biodiversité (Gascuel et al., 2018). Par contre, les pressions 

anthropiques post-industrielles exercées sur les écosystèmes aquatiques 

accélèrent ce processus de vieillissement (Gascuel et al., 2018). Cette pression 

se manifeste majoritairement sous la forme d’un apport en excès de nutriments 

vers les plans d’eau dû aux pratiques en agriculture et à la mauvaise gestion des 

eaux usées (Hade, 2003). Elle s’exerce aussi par l’entremise des changements 

climatiques accélérés, qui haussent la température de surface de l’eau (stimulation 

de la croissance phytoplanctonique), réduisent la durée du couvert de glace 

(prolongation de la saison de croissance), et augmentent les apports en nutriments 

provenant du bassin versant (intensification de l’érosion hydrologique) et des 

charges internes du lac (stratification plus stable, anoxie, relargage des 

nutriments) – charge sédimentaire plus ou moins enrichie au fil des années 

dépendant du legs anthropique. L’impact principal de l’enrichissement en 

nutriments d’un lac est l’augmentation de la productivité primaire. Ce phénomène 

déclenche une réaction en chaîne lourde de conséquences sur les cycles 

biogéochimiques, sur la dynamique des communautés biologiques, puis sur 

l’évolution de l’écosystème dans son ensemble (Gascuel et al., 2018).  

Les lacs du Québec subissent de plein fouet les effets de l’eutrophisation. En 

revanche, les lacs du parc national des Grands-Jardins se trouvent à l’écart de 

l’influence anthropique susceptible d’accélérer leur vieillissement, et pourtant, ils 

ont développé des signes évidents d’eutrophisation ces dernières années. L’étude 
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des cartes des territoires du bassin versant et du parc suggère que les activités 

agricoles ou industrielles ne sont pas en cause dues à leur localisation en aval des 

lacs touchés par les fleurs d’eau. Cependant, le phosphore est considéré comme 

un contaminant hérité en raison du « recyclage benthique » qu’il subit (O'Connell 

et al., 2020). Des activités historiques sur le territoire ont pu causer une 

accumulation de nutriments dans les sédiments des lacs de ce bassin versant, qui 

aujourd’hui pourraient constituer une charge interne par l’intermédiaire du 

relargage dans la colonne d’eau, plusieurs années après l’arrêt des apports 

externes (O'Connell et al., 2020). Aucune norme de qualité du phosphore 

sédimentaire n’existe actuellement au Québec (MELCC, 2016), ce qui complique 

l’interprétation des résultats obtenus. De ce fait, l’hypothèse de l’enrichissement 

des lacs touchés par le relargage de phosphore issu d’un legs du passé ne peut 

être confirmée.  

L’examen des caractéristiques morphologiques du lac est essentiel à 

l’établissement d’une diagnose limnologique. Celles-ci permettent de mieux 

comprendre l’interaction entre les facteurs d’eutrophisation et leur influence sur la 

dynamique lacustre. Ils offrent une base de comparaison entre plusieurs lacs d’une 

même zone. Les lacs touchés (Alex, Blanc, de l’Équerre) sont moins profonds et 

de plus petite superficie que les lacs témoins (Mignon, Noir, Sicard). Par 

conséquent, ils pourraient être davantage vulnérables à la combinaison des effets 

interactifs du réchauffement de l’air et de la potentielle diminution de la 

transparence de l’eau liée au brunissement (Bartosiewicz et al., 2019b). De plus, 

l’intensité du mélange par le vent est notamment déterminée par sa portée sur 

l’eau. Les lacs touchés, plus petits que les lacs témoins, subissent donc 

potentiellement un brassage de moindre importance. Cet aspect contribue au 

renforcement de la stratification et à l’oxygénation inefficace de l’hypolimnion, 

causant une recirculation plus efficace des charges en phosphore. La matière 

organique colorée dissoute et la présence d’une biomasse phytoplanctonique 

élevée, maintenues dans les strates supérieures par les différences de densité et 

la diminution du flux d’énergie vertical, absorbent les radiations solaires et 
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entraînent un réchauffement significatif de la surface du lac, ce qui stimule encore 

la production primaire (Bartosiewicz et al., 2019b).  

On peut se demander alors d’où vient cette richesse nutritive des lacs permettant 

une croissance phytoplanctonique en excès, telle que rencontrée au lac Blanc, car 

si les apports en carbone et en azote sont atmosphériques, ceux en phosphore 

dépendent des charges internes et externes. Trois hypothèses sont identifiées 

comme pouvant avoir généré une charge interne en phosphore dans le passé : 

l’activité historique des castors, les feux de forêt, et les coupes forestières 

historiques sur le bassin versant. Les données disponibles (ou le temps imparti au 

projet) ne nous permettent pas de statuer sur la question. Ces facteurs sont 

possiblement tous intervenus sur la charge interne en nutriments des lacs, mais 

les données sont trop fragmentaires pour se prononcer sur le principal 

responsable. 

Le stade trophique des lacs pourrait partiellement expliquer le comportement du 

phosphore à l’interface eau-sédiments. En effet, il a été démontré qu’un lac 

eutrophe tend à relarguer le phosphore sédimentaire dans la colonne d’eau et à 

avoir de la difficulté à stocker le phosphore dans ses sédiments; qu’un lac 

oligotrophe tend à stocker facilement le phosphore dans ses sédiments; et qu’un 

lac mésotrophe peut continuer à stocker du phosphore dans ses sédiments, mais 

qu’il est près de la saturation (Carey & Rydin, 2011). C’est pourquoi le phosphore 

en suspension dans le lac Blanc hypereutrophe reste en suspension, et le 

phosphore stocké dans les sédiments du lac Noir oligo-mésotrophe n’est pas 

relargué. Aussi, il est possible de comparer approximativement la position des 6 

lacs des Grands-Jardins par rapport à ce qui a été vu dans la littérature. De 

manière générale, les tendances montrent des concentrations en phosphore 

sédimentaire entre 1000 et 3500 mg P/kg (Boström et al., 1988; Carey & Rydin, 

2011; Tammeorg et al., 2021), ce qui place les lacs Blanc (774 mg P/kg) et Noir 

(8420 mg P/kg) aux deux extrêmes. Avec une concentration en phosphore aussi 

élevée, les sédiments du lac Noir pourraient contribuer à l’accélération de son 

eutrophisation s’il y avait relargage dans le futur. Ce lac doit donc être surveillé. 
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Le suivi en continu du degré de stabilité de la colonne d’eau dans les lacs Alex et 

Sicard (mouillages) indique nettement une plus grande stabilité au lac Alex (Figure 

17), ce qui crée des conditions plus favorables à la prolifération d’espèces 

phytoplanctoniques de plus petite taille (qui sédimentent moins vite hors de la zone 

euphotique), riches en pigments photosynthétiques (Chla, chlorophylle-b), et 

pouvant migrer dans la colonne d’eau, telle que les cyanobactéries (Bartosiewicz 

et al., 2019b). Ces bactéries photosynthétiques tolèrent mieux les facteurs de 

stress thermique, lumineux et abiotique que les algues, notamment les diatomées 

(Rosic, 2022). On voit ainsi prospérer une population de Dolichospermum au lac 

Alex (bien que non dominante en termes de biovolume), prenant de l’ampleur 

particulièrement en juin et en septembre. Cette cyanobactérie est connue pour 

faire des fleurs d’eau potentiellement toxiques (Li et al., 2016), tel qu’il s’est produit 

au lac Blanc (Figure 22). Bien que l’étude de la flore du lac Sicard se limite au mois 

d’août, nous n’y avons pas observé de cyanobactéries de type « buoyant bloom 

formers » (telles que Dolichospermum ou Microcystis), mais seulement la 

cyanobactérie coloniale Merismopedia.  

Les conditions météorologiques et hydrologiques propres à chaque année (ou 

période de l’année) peuvent générer des patrons de dominance variables des 

populations de cyanobactéries. On ne peut donc pas s’attendre à ce que la 

dynamique saisonnière observée en 2022 se répète à chaque année. Toutefois, 

nous pensons que la probabilité est plus élevée que des fleurs d’eau de 

cyanobactéries surviennent aux lacs Alex, Blanc et de l’Équerre qu’aux lacs 

Sicard, Noir et Mignon, et que l’ampleur des efflorescences et le moment des fleurs 

d’eau seront dictés par la variabilité interannuelle dans l’ensoleillement, les vagues 

de chaleur et les précipitations. Malheureusement, les projections climatiques 

suggèrent que ce problème n’est pas près de se résorber (Paerl et al., 2019). Dans 

un scénario où les gaz à effets de serre ne cessent d’augmenter, il est prévu que 

la période de stratification thermique des lacs se verra allonger résultant d’une 

accélération du phénomène de désoxygénation de l’hypolimnion avec des 

répercussions importantes sur le relargage des nutriments provenant des 

sédiments lacustres (Woolway et al., 2021). 
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5.2 Recommandations 

Le premier objectif de ce projet était d’identifier les facteurs responsables de 

l’apparition de fleurs d’eau sur les lacs Alex, de l’Équerre et Blanc, de même que 

les microorganismes responsables de ces proliférations. Aucune hypothèse 

relatée dans la revue de littérature n’a pu être clairement désignée comme seule 

responsable des efflorescences. La combinaison de plusieurs facteurs de contrôle 

(climat, morphologie, charge interne historique) est probable étant donné la 

complexité du phénomène et la spécificité du positionnement géographique des 

lacs. Il est donc difficile de donner une recommandation sur comment renverser la 

tendance observée au fil des dernières années autres que de réaliser un suivi 

régulier de la composition de la flore des lacs touchés (ou de tous lacs exploités 

pour les loisirs lorsqu’ils présentent une couleur verdâtre) et de la présence de 

cyanotoxines lors des évènements de fleurs d’eau. 

Le second objectif était de déterminer si les fleurs d’eau menacent la qualité et la 

pérennité de l’habitat du poisson, mais également d’autres services 

écosystémiques que procurent les lacs aux utilisateurs. Les résultats indiquent que 

les lacs développent un hypolimnion hypoxique, avec parfois une zone anoxique 

au fond, susceptible de générer une perte d’habitat pour les salmonidés, puisque 

ces poissons trouvent refuge au fond des lacs lorsque l’épilimnion est trop chaud. 

Cet aspect est particulièrement critique dans un contexte de réchauffement 

climatique et de réduction de la transparence de l’eau causée par le brunissement 

de l’eau et le développement des fleurs d’eau (Bartosiewicz et al., 2019b). Par 

ailleurs, le risque d’exposition des utilisateurs aux cyanotoxines à travers leur 

consommation de chair de poisson ou au contact direct avec l’eau contaminée doit 

être davantage investigué. Un contrôle rigoureux des concentrations en toxines 

dans les lacs pêchés est préconisé. Aussi, le dosage des toxines dans la chair de 

poisson permettrait de rassurer les utilisateurs. 
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Au terme de cette étude, nous recommandons: 

1- D’effectuer un suivi régulier de la diversité du phytoplancton dans les lacs 

touchés par les fleurs d’eau, et si possible des indicateurs 

physicochimiques liés à cette prolifération (nutriments, MOD, structure 

thermique); 

2- D’effectuer un suivi régulier de la concentration en cyanotoxines dans les 

lacs touchés par des fleurs d’eau; 

3- De procéder au dosage des toxines dans la chair de poisson aux périodes 

impactées, et aux périodes suivant les efflorescences; 

4- D’étendre l’investigation aux affluents et exutoires des lacs afin de 

caractériser la variation spatiale et la connectivité des communautés 

microbiennes, et identifier les sources potentielles de nutriments et/ou de 

matière organique (par ex. barrages de castor abandonnés). 
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6. Annexe 
 

 Unité Exactitude Limite de détection 

 

Oxygène dissous 

% ± 1%, 0-200% 0-500% 

mg/L ± 0,1 mg/L, 0-20 mg/L 0-50 mg/L 

Température °C ± 0,2°C -5-70°C 

Conductivité S/cm ±0.5%, 0-100 S/cm 0-200 S/cm 

 
Annexe 1 - Unité, exactitude et limite de détection des paramètres mesurés par la sonde 

multiparamétrique YSI ProSolo. 

  

 
Annexe 2 - Carte topographique du parc national des Grands-Jardins 
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Annexe 3 - Carte des zones de drainage du parc national des Grands-Jardins 
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