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PRÉFACE 
 

Il est important de noter que ce rapport couvre la période de septembre 2018 à décembre 2021 

et que les travaux qui y sont présentés se concentrent principalement sur le Nunavik, mais 

s’imbriquent dans un plus vaste projet intitulé Wildlife, Environmental Change, and Local 

Indigenous Food Systems (WECLIFS), piloté par Murray Humphries et portant sur l’ensemble du 

nord québécois (Nunavik et Eeyou Istchee).  Le chantier de recherche appliquée du WECLIFS 

inclue plusieurs autres partenaires et sources de financement (Ouranos, Institut nordique du 

Québec, Gouvernement de la Nation Cri, etc.). De plus amples informations sur ce projet et ses 

résultats sont présentées sur www.weclifs.net. 

Cette étude a été financée par le Ministère des Forêts, de la Faune et des Parcs (MFFP) à partir 

des contributions du Plan d’action 2013-2020 sur les changements climatiques (PACC 2013-

2020). Plusieurs personnes ont contribué, de près ou de loin, à la production de ce rapport et 

nous désirons souligner leurs contributions. Nous remercions le personnel du MFFP et les 

membres du comité directeur. 

 

CITATION RECOMMANDÉE 
 

Humphries, M. et M. Landry-Cuerrier. 2022. Récolte faunique et sécurité alimentaire 

traditionnelle dans l’Arctique québécois. Centre pour l’Environnement et la Nutrition des 

Peuples Autochtones, Université McGill. Rapport final présenté au Ministère des Forêts, de la 

Faune et des Parcs, Direction de la planification et de la coordination, 284 p + annexes. 

http://www.weclifs.net/
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Québec, avec la participation de représentants du Ministère des Forêts, de la Faune et des Parcs 

(MFFP), du Ministère de l'Environnement et de la Lutte contre les changements climatiques 

(MELCC) et d'Ouranos, ainsi que de la Société Makivik, Kativik Regional Government (KRG), 

Regional Nunavimmi Umajulirijiit Katujiqaqtiginninga (RNUK or Nunavik Hunting, Fishing and 

Trapping Association (NHFTA)), Nunavik Marine Region Wildlife Board (NMRWB) et du Nunavik 

Regional Board of Health and Social Services (NRBHSS). Depuis, nous avons produit un premier 

rapport d’étape à l’été 2019 et un second à l’été 2020 et avons continué d’interagir 

régulièrement avec la plupart des organisations mentionnées collaborant à nos recherches (voir 

chapitre 1). De plus, en avril 2021, nous avons tenu une rencontre de suivi portant sur le projet 

WECLIFS pour l’ensemble du nord québécois (Nunavik et Eeyou Istchee) et incluant des 

représentants de Makivik et du MELCC. 
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SOMMAIRE EXÉCUTIF 
L'économie de subsistance et la sécurité alimentaire du Nunavik sont soutenues par la faune 

terrestre et aquatique de l’Arctique québécois. Environ douze mille personnes vivent dans 14 

communautés du Nunavik qui sont situées sur la côte et où les activités de récolte se déroulent 

toute l'année dans la toundra, les lacs et les rivières, la zone intertidale et le long du littoral et 

de la limite des glaces de la Baie d'Hudson, du Détroit d'Hudson et de la Baie d'Ungava. 

Les préoccupations des communautés concernant les impacts négatifs potentiels des 

changements climatiques se concentrent souvent sur les populations fauniques menacées, en 

déclin ou en expansion, les changements dans la santé et le comportement des animaux et les 

difficultés et dangers associés aux déplacements sur la terre, l’eau et la glace. L’accès à des 

populations d’animaux sauvages en santé permet aux communautés qui les récoltent d’avoir 

une alimentation et un style de vie sains. 

Notre recherche examine les impacts des changements climatiques sur les espèces fauniques 

clés dans le système alimentaire des Inuits du Nunavik, ainsi que les stratégies d'adaptation qui 

permettront aux communautés, aux organisations régionales et aux gouvernements d'envisager 

des pratiques et des politiques qui maintiendront la sécurité alimentaire traditionnelle malgré 

les changements environnementaux dans l’Arctique québécois. Une partie centrale de notre 

approche consiste à co-développer et à co-produire nos recherches avec les acteurs locaux, 

régionaux, et gouvernementaux pour assurer une synergie entre les besoins et les priorités de 

recherche de chacun. 

À travers nos travaux, nous avons réussi à construire un fort partenariat avec les usagers, les 

institutions et les organismes ayant des mandats liés à la santé et la sécurité alimentaire, à la 

récolte et à la gestion de la faune, et à la gouvernance, la protection de l'environnement et au 

développement durable dans le nord québécois.  

Le rapport final, couvrant la période septembre 2018 – décembre 2021, fait état des résultats 

de ce partenariat et des travaux associés au projet intitulé : « Récolte faunique et sécurité 

alimentaire traditionnelle dans l’Arctique québécois ». Il présente des chapitres distincts portant 

sur: les activités d’engagement, d’échange et de transfert de connaissances avec nos 

partenaires (chapitre 1), l’état des connaissances sur l’impact des changements climatiques sur 

les espèces fauniques clés (chapitre 2), les travaux sur l’expansion du castor au Nunavik 

(chapitre 3), une nouvelle méthode d’évaluation du coût de remplacement de la récolte 

faunique (chapitre 4), les déterminants socio-écologiques des systèmes alimentaires 

autochtones (chapitre 5), le développement d’une nouvelle initiative de recherche portant sur 

les enjeux et solutions d’adaptation des systèmes alimentaires autochtones du nord québécois 

(chapitre 6). 

Mots-clés : sécurité alimentaire autochtone, Nunavik, changements climatiques, récolte 

autochtone, espèces alimentaires clés, co-production de connaissance  
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EXECUTIVE SUMMARY 
 

Nunavik's subsistence economy and food security are sustained by the terrestrial and aquatic 

wildlife of Quebec’s Arctic region. Approximately twelve thousand people live in 14 

communities in Nunavik that are located on the coast and where harvesting activities occur 

year-round on the tundra, lakes and rivers, the intertidal zone, and along the coastline and ice 

edge of Hudson Bay, Hudson Strait and Ungava Bay. 

Community concerns about the potential negative impacts of climate change often focus on 

threatened, declining, or expanding wildlife populations, changes in animal health and behavior, 

and the difficulties and hazards associated with travel on land, water, and ice. Access to healthy 

wildlife populations provides healthy diets and lifestyles for the communities that harvest them. 

Our research examines the impacts of climate change on key wildlife species in the Nunavik 

Inuit food system, as well as adaptation strategies that will enable communities, regional 

organizations and governments to consider practices and policies that will maintain traditional 

food security in the face of environmental change in Quebec’s Arctic region. A central part of 

our approach is to co-develop and co-produce our research with local, regional, and 

governmental actors to ensure synergy between the needs and research priorities of each. 

Through our work, we have succeeded in building a strong partnership with users, institutions 

and organizations with mandates related to health and food security, wildlife harvesting and 

management, and governance, environmental protection and sustainable development in 

northern Quebec. This final report, covering the period September 2018 - December 2021, 

reports on the results of this partnership and the work associated with the project entitled: 

"Wildlife Harvesting and Traditional Food Security in Quebec’s Arctic Region". It presents 

distinct chapters dealing with: the engagement, exchange and knowledge transfer activities 

with our partners (Chapter 1), the state of knowledge on the impact of climate change on key 

wildlife species (Chapter 2), the expansion of beaver in Nunavik (Chapter 3), the new method 

for assessing the replacement cost of wildlife harvest (Chapter 4), socio-ecological determinants 

of traditional food systems (Chapter 5), the development of a new research initiative on the 

issues and adaptation solutions for Indigenous food systems of northern Quebec (Chapter 6). 

Keywords: Indigenous food security, Nunavik, climate change, Indigenous harvest, key food 

species, knowledge co-production 
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SOMMAIRE COURT 
 

Notre recherche examine les impacts des changements climatiques sur les espèces fauniques 

clés du système alimentaire des Inuits du Nunavik, ainsi que les stratégies d'adaptation 

permettant aux communautés, aux organisations régionales et aux gouvernements d'envisager 

des pratiques et des politiques qui maintiendront la sécurité alimentaire traditionnelle malgré 

les changements environnementaux. Une partie centrale de notre approche consiste à co-

produire nos recherches avec les acteurs locaux, régionaux, et gouvernementaux ayant des 

mandats liés à la santé et la sécurité alimentaire, à la récolte et à la gestion de la faune, et à la 

gouvernance, la protection de l'environnement et au développement durable dans le nord 

québécois.  

Ce rapport final présente des chapitres distincts portant sur: les activités d’engagement, 

d’échange et de transfert de connaissances avec nos partenaires (chapitre 1), l’état des 

connaissances sur l’impact des changements climatiques sur les espèces fauniques clés 

(chapitre 2), les travaux sur l’expansion du castor au Nunavik (chapitre 3), une nouvelle 

méthode d’évaluation du coût de remplacement de la récolte faunique (chapitre 4), les 

déterminants socio-écologiques des systèmes alimentaires autochtones (chapitre 5), et le 

développement d’une nouvelle initiative de recherche portant sur les enjeux et solutions 

d’adaptation des systèmes alimentaires autochtones du nord québécois (chapitre 6). 
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CHAPITRE 1 : Résumé des activités d’engagement, d’échange et de 

transfert de connaissances avec les organisations régionales et locales du 

Nunavik 

 

Afin d’atteindre les objectifs de co-développement de la recherche et de co-production de 

connaissances avec les acteurs locaux et régionaux, nous nous sommes activement engagés 

avec plusieurs organisations dotées de responsabilités spécifiques en matière de santé et de 

sécurité alimentaire (Conseil régional de la santé et des services sociaux du Nunavik), de récolte 

et de gestion des populations fauniques (Nunavik Hunting, Fishing, Trapping Association 

(NHFTA), Local Nunavimmi Umajutvijiit Katajuaqatigninga (LNUK), Regional Nunavimmi 

Umajulivijiit Katujiqatigininga (RNUK), Nunavik Marine Region Wildlife Board), de gouvernance 

régionale, de protection de l'environnement et de développement durable (Administration 

Régionale Kativik, Société Makivik) au Nunavik (Figure 1.1). Nous avons pu rencontrer plusieurs 

représentants de ces organisations et entretenir ce partenariat de recherche lors des 

assemblées générales annuelles du RNUK (2018 et 2019) et du Nunavik Climate Change 

Workshop tenu à Kuujjuaq en novembre 2019.  Nous avons tenu de multiples communications 

individuelles avec les représentants des organisations partenaires depuis le début des travaux 

en mars 2019. 
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Figure 1.1. Organisations du Nunavik avec lesquelles nous avons développé et entretenons un partenariat 

de recherche. 
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Au cours des dernières années, une réalisation majeure a été le développement de notre projet 

de recherche et de notre équipe de recherche en tant que ressource et initiative clés offrant 

une opportunité de collaboration centralisée et bien connectée localement et régionalement. 

Notre approche est fondée sur des collaborations de recherche à long terme, éthiques, efficaces 

et respectueuses avec les organisations, les communautés, et les individus engagés tout au long 

du processus de recherche (Figure 1.2).  

Figure 2.2. Approche collaborative de co-construction de la recherche avec les acteurs des systèmes 

alimentaires autochtones dans le nord du Québec. Inforgraphie crée par Gwyneth MacMillan. 

Une innovation importante de la recherche est l'avantage pour les étudiants de faire des stages 

dans des organisations partenaires au début de leur programme d'études. Les stages se 

déroulent généralement dans les bureaux de l'organisation hôte et sont axés sur les résultats et 

les produits livrables identifiés selon l’intérêt et les besoins de l’organisation. Le stagiaire offre 

son temps, ses compétences et son expertise à l'organisme et, en retour, il en apprend 

davantage sur l'organisation, la communauté ou la région, et sur la façon de travailler 

efficacement dans ce contexte. Cette approche favorise une relation collaborative, un partage 
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de connaissance et un apprentissage réciproque entre les étudiants et les partenaires de 

recherche (Figure 1.3).  

Le stage permet aux étudiants et aux efforts de recherche associés de s'aligner davantage sur 

les besoins des organismes partenaires et, en même temps, de transférer les connaissances, les 

capacités et les possibilités offertes par les organismes partenaires vers le milieu de la recherche 

universitaire et de la formation.  

Il s'agit véritablement d'une approche gagnante pour les chercheurs et les organisations locales 

et régionales. Les expériences de stage peuvent ainsi déboucher sur des projets de thèse et des 

possibilités d'emploi ultérieures, y compris au sein des organismes ayant contribué à la 

recherche. Nous pensons que les expériences de stage ont été parmi les opportunités les plus 

marquantes tant pour nos étudiants que pour les organisations qui ont contribué à ce projet de 

recherche collaboratif. 

 

Figure 3.3. Une approche fréquemment utilisée en recherche et une approche alternative de la 

progression de la recherche et de l'engagement communautaire utilisée lors de nos recherches. Une 

approche commune consiste à i) formuler des objectifs et une proposition de recherche à l’intérieur du 

cadre physique et conceptuel universitaire, ii) à rechercher, souvent à distance, le soutien de la 

communauté pour la recherche proposée, puis iii) à réaliser la recherche dans des délais serrés et 

finalement, iv) à retourner dans le cadre universitaire pour analyser, interpréter et rédiger les résultats. 

Une approche alternative consiste à i) commencer par passer du temps dans la région et les 

communautés pour contribuer au mandat d'une organisation locale, établir des relations, et créer une 

sensibilisation au contexte de recherche, ensuite ii) sur la base de ces expériences, formuler un axe de 

recherche qui répond aux lacunes de la recherche universitaire et aux priorités locales et régionales, puis 

iii) réaliser la recherche, iv) examiner ses implications universitaires et communautaires en tant que 

recherche, v) collaborer avec les personnes et les organisations impliquées dans la recherche et 

finalement, vi) rédiger la recherche. Le temps de réalisation de la recherche peut être plus long dans le 

cadre de l'approche alternative, mais la collaboration, la réciprocité et la pertinence locale et régionale 

de la recherche sont améliorées. Inforgraphie crée par Mikhaela Neelin. 

Les travaux ont aussi permis d’entretenir un réseau collaboratif avec plusieurs chercheurs, 

incluant l’équipe de Stéphane Boudreau (Université Laval) sur la modélisation de la végétation 

du Nunavik et l’équipe de Dominique Berteaux (UQAR) sur la modélisation des espèces 

fauniques au Nunavik. Nous avons aussi établi des liens avec d’autres projets portant sur des 
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approches et des sujets de recherche similaires au Nunavik (BriGHT, FISHES, étude du MFFP sur 

l’omble chevalier, projet Sentinel Nord intitulé Des systèmes alimentaires locaux durables et 

résistants pour les générations futures de Nunavimmiut - Promouvoir la sécurité alimentaire tout 

en s'adaptant à l'évolution des environnements nordiques). Enfin, nous avons collaboré avec 

Nunavik Geomatics dans le cadre du développement d’une méthode de détection de la 

présence du castor par imagerie satellite (voir chapitre 3). 

Nous souhaitons poursuivre la collaboration avec nos partenaires du Nunavik afin de répondre à 

leurs priorités régionales en matière de sécurité alimentaire autochtone et d’adaptation aux 

changements climatiques. Dans cette optique, un nouveau projet sur les enjeux et solutions de 

de sécurité alimentaire au Nunavik et dans le territoire d’Eeyou Istchee est en démarrage.  Le 

financement du MFFP, de la Société du Plan Nord et du MELCC permettra la réalisation des 

travaux (voir chapitre 6). 

Enfin, notre équipe de recherche a produit trois articles scientifiques et plus d’une dizaine de 

communications lors de conférences et forums scientifiques. Ces publications et présentations 

sont présentées sommairement dans les chapitres 2 à 5 et plus en détails dans les annexes 1 à 7 

du présent rapport et dans la liste de diffusion des résultats. 
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CHAPITRE 2 : État des connaissances sur les impacts anticipés des 

changements climatiques sur les espèces fauniques clés 

 

À travers les travaux de Pascale Ropars (stagiaire postdoctorale), nous avons assemblé et 

synthétisé l'état des connaissances sur les impacts des changements climatiques sur 

l'abondance, la répartition et la santé des espèces fauniques clés dans les systèmes alimentaires 

autochtones du nord québécois, incluant les territoires du Nunavik et d’Eeyou Istchee.  La 

version française du document d’état des connaissances sur les espèces fauniques est présentée 

dans le présent chapitre aux pages qui suivent (la version anglaise est présentée dans l’annexe 

1). Il est important de noter que la limitation majeure de cette synthèse est qu’elle porte 

principalement sur les connaissances scientifiques et n’intègre pas les connaissances 

autochtones locales. 

En se basant sur les niveaux de récolte de 1970, publiés par le comité de recherche sur la récolte 

autochtone de la Baie James et du nord québécois, nous avons identifié 32 espèces et groupes 

d’espèces clés dans les systèmes alimentaires autochtones de cette région. Puisque les 

changements climatiques induisent d'importantes modifications à l'échelle de l'écosystème qui 

peuvent affecter de manière similaire certaines espèces sauvages, cette revue est organisée par 

écosystème et énumère les changements induits ou prévus pour plusieurs facteurs biotiques et 

abiotiques. La revue traite également des impacts documentés ou anticipés des changements 

climatiques sur les espèces et populations fauniques clés. Cette revue s'appuie sur la littérature 

scientifique la plus récente et l’information disponible publiquement, afin de fournir le portrait 

le plus complet des connaissances des impacts sur ces espèces clés dans un environnement 

nordique changeant. 

En résumé, les changements climatiques affectent différents facteurs biotiques et abiotiques, 

tels que les précipitations, le couvert végétal, les interactions entre les espèces, etc., qui ont des 

effets variés sur les écosystèmes terrestres, d’eau douce et marins et des impacts directs et 

indirects sur les espèces clés tout aussi variés. Par exemple, dans les écosystèmes terrestres 

nordiques, le verdissement du paysage peut être bénéfique directement pour certaines espèces 

comme les lagopèdes, le caribou et l’orignal, mais indirectement néfaste en favorisant certains 

de leurs prédateurs. Les changements climatiques contemporains ont des effets complexes sur 

les populations animales causés par la combinaison (non linéaire) de multiples effets directs et 

indirects sur les individus. Avec ces interactions, il est difficile de prévoir l’impact net et la 

complexité de la réponse écologique aux changements climatiques. Il est aussi important de 

considérer le manque de documentation des connaissances écologiques autochtones comme 

une lacune majeure des connaissances entourant les impacts observés et anticipés des 

changements climatiques sur les espèces fauniques clés du Nord québécois. 

À partir de cette revue, présentée dans le présent chapitre aux pages qui suivent (la version 

originale en anglais est présentée dans l’annexe 1), nous avons produit des fiches descriptives 
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des impacts observés et anticipés, incluant les lacunes de connaissances, pour 9 espèces clés 

des systèmes alimentaires du Nord québécois qui sont présentées en français à la fin du présent 

chapitre et en anglais dans l’annexe 2.  
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Préface 
 

En nous basant sur les niveaux de récolte de 1970 publiés par le Comité de recherche sur la 

récolte autochtone de la Baie James et du nord québécois (James Bay and Northern Québec 

Native Harvesting Research Committee 1982, 1988), 32 espèces et groupes d’espèces clés ont 

été identifiés pour les systèmes alimentaires autochtones locaux du nord du Québec, incluant le 

territoire du Nunavik et d’Eeyou Istchee. Pour ces espèces clés, nous avons compilé et 

synthétisé l'état des connaissances sur les impacts des changements climatiques sur leur 

abondance, leur distribution et leur santé. Puisque les changements climatiques induisent 

d'importantes modifications à l'échelle de l'écosystème qui peuvent affecter de manière 

similaire certaines espèces sauvages, cette revue est organisée par écosystème et énumère les 

changements induits ou prévus, ainsi que les impacts documentés ou anticipés sur les espèces 

et populations fauniques clés. Cette revue s'appuie sur des informations récentes de la 

littérature scientifique pour fournir une image complète de ce qui est publié dans les sciences 

naturelles sur les impacts sur ces espèces clés dans un environnement nordique changeant. 

Nous n'avons pas connaissance d'un examen complet des connaissances autochtones locales 

sur ce sujet, ce qui représente donc une lacune importante dans les connaissances. 

En résumé, les effets des changements climatiques sur les écosystèmes terrestres, d’eau douce 

et marins sont variés et les impacts directs et indirects sur les espèces clés le sont tout autant. 

Les changements climatiques contemporains ont des effets complexes sur les populations 

animales causés par la combinaison (non linéaire) de multiples effets directs et indirects sur les 

individus. Avec ces interactions, il est difficile de prévoir l’impact net et la complexité de la 

réponse écologique aux changements climatiques. Il est important de considérer le manque de 

documentation des connaissances écologiques autochtones comme une lacune majeure des 

connaissances entourant les impacts observés et anticipés des changements climatiques sur les 

espèces fauniques clés du Nord québécois. 
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1. Introduction : La sécurité alimentaire face aux changements climatiques dans le nord 

du Québec 
 

La sécurité alimentaire traditionnelle, qui implique la récolte locale durable de plantes et 

d'animaux sauvages, est un facteur fondamental de la santé et du bien-être des communautés 

autochtones. Les populations d'animaux sauvages en bonne santé contribuent à une 

alimentation et à des modes de vie sains, ce qui forment la base de communautés saines, et qui 

permet de s'assurer que les animaux, la terre, l'eau et l'air sont bien entretenus. Les 

préoccupations des communautés concernant les effets négatifs potentiels des changements 

climatiques portent souvent sur le déclin ou la disparition des populations d'animaux sauvages, 

les changements dans la santé et le comportement des animaux, et les difficultés et dangers liés 

aux déplacements sur terre, sur l'eau et sur la glace. L'expérience d'un changement écologique 

et culturel profond n'est pas nouvelle pour les communautés. La continuité de la consommation 

alimentaire traditionnelle, couvrant les changements historiques et récents, témoigne de la 

capacité d'innovation et d'adaptation des systèmes alimentaires traditionnels. La recherche sur 

les changements environnementaux et la sécurité alimentaire traditionnelle doit identifier les 

impacts probables des changements climatiques sur les principales espèces alimentaires ainsi 

que les stratégies d'adaptation qui permettent de maintenir la sécurité alimentaire 

traditionnelle dans des environnements en évolution. 

 

L'une des principales conclusions de l'évaluation de la biodiversité arctique est que les 

changements climatiques sont de loin la menace la plus grave pour la biodiversité arctique et 

qu'ils exacerbent toutes les autres menaces (CAFF 2013). Les systèmes marins, terrestres et 

d'eau douce de l'Arctique, et plus particulièrement du nord du Canada, devraient connaître 

certains des changements climatiques les plus rapides et les plus profonds, en grande partie liés 

à la sensibilité des composantes de la cryosphère qui dominent leurs processus hydrologiques, 

géochimiques et écologiques (Walsh 2005, Prowse et al. 2009). Étant donné que les 

communautés autochtones dépendent des espèces sauvages pour leurs apports nutritionnels 

ainsi que pour leurs cultures et identités, les efforts visant à comprendre les menaces actuelles 

et futures qui pèsent sur les espèces sauvages exploitées revêtent une importance particulière.  

 

Ce document vise à synthétiser et à consolider les impacts documentés et anticipés des 

changements climatiques sur différentes espèces sauvages clés pour l'alimentation des 

communautés autochtones du nord du Québec, comprenant Eeyou Istchee et Nunavik (Figure 

2.1). Connu pour son climat relativement stable pendant la plus grande partie du 20e siècle, le 

nord du Québec a connu un réchauffement important depuis le début des années 1990 

(Chouinard et al. 2007, Bhiry et al. 2011). Ce réchauffement a déjà provoqué des changements 
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importants, comme le dégel du pergélisol à grande échelle (L'Hérault et al. 2016) et le 

verdissement des écosystèmes terrestres (Ju et Masek 2016).   
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2. Approche méthodologique 
 

Comment les espèces ont-elles été choisies? 

Pour évaluer l'impact des changements climatiques sur la sécurité alimentaire, nous nous 

sommes concentrés sur les espèces ou les taxons sauvages les plus fréquemment récoltés par 

les communautés inuites et cries du nord du Québec. Sur la base de sondages sur les récoltes 

(Cris et Inuits, respectivement : James Bay and Northern Quebec Native Harvesting Research 

Committee 1982, 1988), nous avons calculé le nombre de kilogrammes comestibles récoltés 

pour chaque espèce faunique, pour les Inuits de la région du Nunavik et pour les Cris de la 

région d'Eeyou Istchee. Nous avons ensuite sélectionné les 32 espèces ou taxons fauniques qui 

étaient les plus importants (tableau 2.1). 

 

Comme les Inuits et les Cris du nord du Québec dépendent d'un large éventail d'espèces 

fauniques, cette revue englobe les écosystèmes terrestres, d'eau douce et marins. 

 

Région à l'étude 

Comme nous l'avons mentionné plus haut, nous nous sommes concentrés sur les données 

recueillies par le Comité de recherche sur la récolte autochtone de la Baie James et du nord 

québécois à la fin des années 1970 (James Bay and Northern Quebec Native Harvesting 

Research Committee 1982, 1988). Nous nous sommes donc concentrés sur les données de 

récolte de 8 communautés cries et de 13 communautés inuites. Les communautés cries 

comprennent Whapmagoostui, Chisasibi, Wemindji, Eastmain, Waskaganish, Nemaska, 

Mistissini et Waswanipi. Les communautés inuites comprennent Kuujjuarapik, Inukjuak, 

Akulivik, Salluit, Kangiqsujuaq, Quaqtaq, Kangirsuk, Aupaluk, Tasuijaq, Kangiqsualujjuaq, Killiniq 

(non représenté sur la carte) et Chisasibi (connu sous le nom de Mailasi en inuktitut) (Figure 

2.1). 
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Figure 2.4 Régions à l’étude : Eeyou Istchee (panneau de gauche) et Nunavik (panneau de droite). 
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Tableau 2.1 Espèces incluses dans cette revue littéraire. 

 

(1) Basé sur l'ARK (2015) et l'Institut culturel Avataq 
(2) Basé sur Berkes et Mackenzie (1978) et Humphries et al. (2019). 
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Approche écosystémique 
Pour les besoins du rapport, nous avons travaillé dans un cadre basé sur l'écosystème plutôt 

que sur une espèce en particulier. Les changements climatiques induisent d'importantes 

modifications à l'échelle de l'écosystème qui pourraient affecter certaines espèces de manière 

similaire. Afin de réduire la redondance, nous avons donc décidé de dresser une liste des 

changements biogéographiques induits et/ou prévus par les changements climatiques, et nous 

avons ajouté les impacts documentés et prévus qu'ils pourraient avoir sur les espèces et les 

populations d'animaux sauvages. 

 

Nous sommes conscients que les changements climatiques contemporains ont des effets 

complexes sur les populations animales, causés par la combinaison (non linéaire) de multiples 

effets directs et indirects sur les individus. Ces interactions rendent difficiles les prévisions de la 

réponse écologique aux changements climatiques. Nous ne prétendons donc pas connaître 

l'impact net des changements climatiques sur les différentes espèces couvertes par cette étude; 

nous prétendons cependant avoir recueilli les informations les plus récentes sur les impacts des 

changements climatiques sur de nombreuses espèces importantes sur le plan écologique et 

culturel, en particulier dans le nord du Québec.   
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3. Les impacts des changements climatiques sur les écosystèmes terrestres 
 

3.1 Changements dans la température de l'air, les précipitations et les variations climatiques à 

grande échelle 

Chacune des trois dernières décennies a été successivement plus chaude que toutes les 

décennies précédentes depuis 1850. L'augmentation moyenne de la température mondiale 

montre une tendance au réchauffement de 0,85°C (0,65 à 1,06) sur la période 1880 à 2012 (IPCC 

2013). En raison de l'amplification polaire, la tendance au réchauffement dans l'Arctique a été 2 

à 3 fois plus importante (IPCC 2013). La région arctique devrait se réchauffer plus rapidement 

que la moyenne mondiale, et l'augmentation de la température dans cette région sera 

probablement plus importante sur la terre que sur l'océan (IPCC 2013). 

 

Les oscillations climatiques à grande échelle se produisent naturellement sur le globe et ont 

plusieurs impacts régionaux sur les précipitations et la température sur le globe (Haszpra et al. 

2020). L'oscillation australe El Niño (ENSO) est le phénomène de fluctuation interannuel 

dominant dans le système climatique. Il provient de la région tropicale pacifique et affecte la 

météo et le climat dans le monde entier (Haszpra et al. 2020), y compris dans les régions où les 

oiseaux migrateurs nord-américains hivernent. Les effets des changements climatiques sur la 

fréquence de l'ENSO ne sont pas encore totalement clairs, mais il est prévu que les événements 

El Niño augmentent en intensité avec l'augmentation de la température (Wang et al. 2019). 

 

Comme dans d'autres régions nordiques, le nord du Québec a connu une augmentation de la 

température annuelle moyenne au cours des dernières décennies, ce qui a entraîné un 

allongement de la saison sans neige et sans gel (Charron 2015). Les précipitations annuelles 

totales augmentent; les précipitations liquides suivent une tendance à la hausse, surtout à 

l'automne, alors que les précipitations totales de neige n'ont pas changé de façon significative 

(Charron 2015). Ces tendances devraient se poursuivre et, dans certains cas, s'accélérer au 

cours du 21e siècle (Mailhot et Chaumont 2017) : par rapport à la période de référence, la 

température annuelle moyenne devrait augmenter de 5,1 à 9,1°C au cours de la période 2076-

2100 selon le scénario RCP 8.5, tandis que les précipitations annuelles moyennes devraient 

augmenter de 259 mm. Même si les précipitations de neige devraient augmenter entre 

décembre et février, la forte diminution en l'automne se traduira par une période plus courte de 

couverture de neige. 
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Castor Comme les autres espèces boréales, le castor pourrait profiter des 

conditions climatiques plus douces et des changements écologiques qu'elles 

entraînent pour se déplacer vers le nord ou pour augmenter sa densité dans 

son aire de répartition septentrionale. Une étude récente suggère que la 

densité des colonies de castors dans la province de Québec est positivement 

liée à l'évapotranspiration annuelle, ainsi qu'à la température maximale au 

printemps et en été (Jarema et al. 2009). Étant donné que ces trois variables ont 

augmentées au cours des dernières décennies (Charron 2015) et que la plupart des modèles 

climatiques prévoient une tendance à la hausse au cours du 21e siècle (Mailhot et Chaumont 

2017), la densité de castors est susceptible d'augmenter au cours de cette période. Cette 

prédiction est en outre corroborée par divers entretiens menés dans des communautés 

autochtones, où les habitants du Nord ont observé un nombre croissant de castors dans 

certaines communautés du Nord du Nunavik (M. Neelin, communication personnelle) mais aussi 

dans les Territoires du Nord-Ouest et au Yukon (Guyot et al. 2006, Wesche et Chan 2010). 

Jarema et al. (2009), indiquent toutefois que l'effet des changements climatiques prévus sera 

probablement beaucoup plus faible à la limite nord de la distribution des espèces qu'en leur 

centre. Bien que ce résultat n'exclue pas une migration vers le nord de l'aire de répartition du 

castor, il suggère que les changements climatiques devraient entraîner une augmentation de la 

densité de l'espèce au sein de sa distribution historique. 

 

Petite Oie des neiges La reproduction des oies est fortement influencée par 

les conditions météorologiques, particulièrement au printemps. Lorsque le 

printemps est tôt et chaud, la probabilité de pondre des œufs augmente, la 

ponte est précoce et les individus pondent de plus grandes couvées, ce qui se 

traduit généralement par un effort de reproduction élevé au niveau de la 

population (Skinner et al. 1998, Dickey et al. 2008). Cependant, d'autres facteurs 

peuvent contrecarrer les effets positifs des changements climatiques. Doiron et al. (2015) ont 

trouvé des preuves que les années où le printemps est le plus précoce et le plus chaud sur l'île 

Bylot, la croissance des oisons est réduite car ils éclosent trop tard en été pour bénéficier de la 

période ayant la plus haute qualité nutritive des plantes. Cela aura à son tour un impact négatif 

sur le recrutement des jeunes dans la population au cours de ces années, car la survie des 

jeunes pendant la migration d'automne dépend de leur masse à la fin de l'été. Ainsi, à mesure 

que le climat se réchauffe, on peut s'attendre à un décalage croissant, ce qui pourrait entraîner 

une réduction du recrutement dans les populations d'oies. 

 

Dans la baie de La Pérouse, où la population de Petites Oies des neiges est surabondante, Aubry 

et al. (2013) ont constaté que les signaux de l'oscillation atlantique indiquant des hivers chauds 

se traduisaient par un état corporel plus faible des oisons, ce qui pourrait être associé au cycle 

de gel-dégel ou à la profondeur de la neige et au moment de la fonte des neiges. Les 
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températures chaudes à la fin de l'hiver et au début du printemps peuvent augmenter la 

fréquence des cycles de gel-dégel. Ces cycles sont associés au lessivage des nutriments, 

provoquant une diminution des nutriments disponibles dans le sol, et, par conséquent, un 

déclin de l’activité microbienne (Edwards et al. 2006). Ces nutriments ne peuvent donc être 

utilisés par certaines espèces de plantes puisque ces événements se produisent bien avant la 

saison de croissance (Edwards et Jefferies 2010). Un réchauffement hivernal extrême entraîne 

également une perte de neige isolante et une perte de tolérance au gel des plantes, ce qui peut 

causer de graves dommages à la végétation par le gel, la dessiccation hivernale ou 

l'encapsulation par la glace en recongelant la neige, et un retard dans le débourrement ou la 

production de fleurs (Andrews 1996). Cela pourrait à son tour avoir un impact délétère sur les 

oies. 

 

Les étés chauds se sont également avérés compromettants à la condition physique des oisons 

(Aubry et al. 2013). Chez les espèces d'oies subarctiques, les oisons sont les plus sensibles aux 

conditions météorologiques durant les premiers jours de leur vie en raison de leur petite taille, 

de leur capacité de thermorégulation incomplètement développée et de leurs faibles réserves 

d'énergie (Sedinger 1992). Les auteurs ont émis l'hypothèse que les températures estivales 

élevées pourraient simplement entraîner une surchauffe due à un manque de capacité de 

thermorégulation chez les oisons. Les températures estivales élevées pourraient également 

affecter la digestibilité du fourrage, ce qui pourrait à son tour détériorer la condition corporelle 

des oisons. Enfin, une chaleur supérieure à la moyenne pourrait assécher les étangs d'eau 

douce, ce qui rendrait difficile l'hydratation des oisons, surtout s'ils sont déjà affaiblis par la 

surchauffe. Cependant, le succès de reproduction des Petites Oies des neiges était plus élevé 

pendant les étés chauds, bien que cet effet soit hétérogène à l'échelle du paysage (Iles et al. 

2018).  

 

Orignal Les changements climatiques influencent l'énergie nécessaire à la 

thermorégulation en hiver comme en été. On a constaté que les orignaux 

devenaient stressés par la chaleur lorsque la température ambiante dépassait 

14°C en été et -5°C en hiver (Renecker et Hudson 1986, 1990), et le stress dû 

à une température ambiante élevée est généralement considéré comme plus 

critique que le stress dû à des températures basses (Schwartz et Renecker 

2007). Lorsqu'il est stressé par la chaleur, l'orignal devrait réduire ses déplacements 

et sa consommation de nourriture, ce qui pourrait avoir des effets néfastes sur sa condition 

physique (Renecker et Hudson 1986). Si ces effets se maintiennent en raison de l'augmentation 

constante des températures, la détérioration ultérieure de la condition physique pourrait 

potentiellement entraîner une réduction de la fécondité et de la valeur adaptative de chaque 

orignal. Par exemple, Murray et al. (2006) ont constaté que la croissance de la population 

d'orignaux était négativement corrélée à la température estivale moyenne dans le nord-ouest 
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du Minnesota, c'est-à-dire dans l'aire de répartition méridionale de l'espèce. Il a également été 

suggéré que la chaleur réduisait le taux de recrutement des populations d'orignaux à la limite 

sud de leur aire de répartition (Monteith et al. 2015). Cependant, une étude récente suggère 

que les orignaux pourraient avoir une réponse compensatoire à l'augmentation de la 

température, en augmentant leurs déplacements pendant la période crépusculaire, lorsque les 

températures ambiantes sont élevées (Dussault et al. 2004, Montgomery et al. 2019) ou pour 

trouver un abri sous des canopées denses pendant les journées chaudes (Dussault et al. 2004, 

Melin et al. 2014). 

 

Lagopède Le Lagopède alpin est connu pour être une espèce sensible au 

climat. En Suisse, par exemple, il semble être confiné aux régions où les 

températures moyennes de juillet restent inférieures à 10-12°C (Revermann 

et al. 2012). L'augmentation future de la température estivale due aux 

changements climatiques pourrait restreindre l'habitat approprié dans le nord 

du Québec, où sa répartition est déjà limitée à la moitié nord de la région. 

 

Tétras du Canada Bien que les populations forestières de tétras comme le 

Tétras du Canada n'aient pas connu de déclin à long terme et que leur aire de 

répartition soit restée relativement stable, les densités à plus petite échelle 

peuvent varier dans le temps. Entre autres facteurs, la météo peut influencer 

le nombre de tétraonidés, les printemps froids et humides étant associés à un 

moindre recrutement (Smyth et Boag 1984, Davis et Bergerud 1988). 

 

Bernache cravant On a constaté que la probabilité de reproduction de la 

Bernache cravant était plus faible à la suite des événements El Niño, ce qui 

aurait réduit le nombre de jeunes produits au cours des étés suivant ces 

événements (Sedinger et al. 2006). Les conditions hivernales sont un 

déterminant particulièrement important du succès ultérieur de la 

reproduction chez les oiseaux à corps relativement gros, comme la Bernache 

cravant (Drent et Daan 1980). On sait que ces nutriments stockés influencent la 

probabilité de reproduction et l'investissement reproductif (Feret et al. 2003, Gauthier et al. 

2003). Comme il est prévu que les événements El Niño augmentent en intensité avec les 

changements climatiques (Wang et al. 2019), ces épisodes de faible probabilité de reproduction 

pourraient devenir plus fréquents.  
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Eider à duvet En Islande, on a constaté que les femelles pondaient plus tôt 

après des hivers doux et que la variation du nombre de nids d'une année sur 

l'autre était liée à la température pendant la saison de reproduction 2 ans 

auparavant. Des étés plus doux ont été positivement associés au succès de la 

reproduction et à la survie de la progéniture (D'Alba et al. 2010). 

 

 

 

3.2 Changements dans l'abondance de la végétation, la composition des espèces et le couvert 
L'un des changements les plus frappants dans les écosystèmes terrestres de l'Arctique est la 

tendance générale au verdissement, qui a été observée dans toute la région circumpolaire nord, 

de l'Amérique du Nord (Sturm et al. 2001, Tape et al. 2006, Ropars et Boudreau 2012, Tremblay 

et al. 2012, Fraser et al. 2014) à l'Eurasie (Forbes et al. 2010, Hallinger et al. 2010). Des 

comparaisons répétées de photographies aériennes  (p. ex. Ropars et Boudreau 2012) et des 

analyses de l'Indice de végétation par différence normalisée (NDVI) (p. ex. Raynolds et al. 2006) 

obtenues par satellite ont révélé que cette tendance au verdissement est principalement 

associée à l'expansion rapide d'espèces arbustives érigées comme le Bouleau glanduleux (Betula 

glandulosa Michx.), une espèce arbustive largement répandue dans le nord du Québec. 

 

Une augmentation de l'abondance des espèces d'arbustes dressés peut entraîner des 

changements dans l'environnement abiotique, qui à leur tour modifient la dynamique des 

communautés végétales. En hiver, par exemple, les arbustes érigés favorisent une plus grande 

accumulation de neige et limitent la compaction de la neige, influençant ainsi le régime 

thermique du sol, la durée de la saison de croissance, l'humidité du sol et l'activité microbienne 

(Sturm et al. 2005, Domine et al. 2016), même si le lien entre cette dernière et l'abondance des 

arbustes semble plus faible qu'on ne le pensait auparavant (Myers-Smith et Hik 2013). Des 

études expérimentales ont montré qu'une augmentation du couvert arbustif entraînait une 

diminution de la richesse en espèces végétales de sous-bois (Klein et al. 2004) et du couvert 

(Cornelissen et al. 2001, Walker et al. 2006, Pajunen et al. 2011). D'autre part, les plantes 

herbacées et les graminoïdes ont été positivement corrélés avec le couvert arbustif dans 

d'autres études (Walker et al. 2006, Pajunen et al. 2012), un phénomène probablement associé 

à leur plus grande tolérance à la limitation de la lumière (Oksanen et Virtanen 1997).  

 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://ebird.org/species/comeid&psig=AOvVaw1til3ohDlRzKXEbEy11eCW&ust=1585276882006000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCKj13OCOt-gCFQAAAAAdAAAAABAf
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Oies Les populations de Bernaches du Canada et d'Oies des neiges de l'Arctique 

canadien ont avancé leur reproduction de 30 jours entre les années 1950 et 

1980 (MacInnes et al. 1990). Même si les causes sous-jacentes ne sont pas 

entièrement comprises, elles sont probablement liées au climat et sont 

importantes pour comprendre l'abondance et la répartition des espèces 

(MacInnes et al. 1990, Visser et Both 2005, Hedenstrom et al. 2007). Plus 

récemment, Brook et al. (2015) ont suggéré que les Bernaches du Canada sont 

physiologiquement capables de réagir à des printemps plus précoces en fonction des conditions 

au sud en ajustant leur date d'éclosion, un phénomène également observé dans une population 

reproductrice tempérée (Clermont et al. 2018). 

 

 Tétras du Canada Le Tétras du Canada est étroitement associé à la forêt 

boréale, dont il dépend pour se nourrir et se reproduire. Murray et al. (2017) 

ont montré que les changements climatiques devraient directement modifier 

la qualité des niches environnementales pour les espèces boréales comme le 

tétras du Canada, la plupart des aires de répartition des espèces devenant plus 

petites et se déplaçant vers le nord au cours du 21e siècle. Il est important de 

noter que la distribution du Tétras du Canada sera de plus en plus fragmentée et se 

caractérisera par une taille moyenne plus petite et un isolement plus important des parcelles de 

paysage adaptées à l'environnement. Cette perte devrait être particulièrement prononcée le 

long de la frontière entre l'Ontario et le Québec, où la forêt boréale est la plus étroite. Leurs 

modèles ont prédit que le Tétras du Canada pourrait avoir des segments de population est-

ouest entièrement disjoints en Amérique du Nord (Murray et al. 2017), ce qui pourrait avoir des 

conséquences importantes sur la dynamique de la population de l'espèce. 

 

Lagopèdes En hiver, le Lagopède des saules et le Lagopède alpin pourraient 

bénéficier de l'expansion récente (Myers-Smith et al. 2011) et prévue des 

arbustes dans l'Arctique, alors que ces deux espèces ont besoin d'arbustes 

suffisamment grands pour dépasser l'épaisseur de la neige pour se nourrir et 

se protéger (Christie et al. 2014). En été cependant, les besoins en matière 

d'habitat des deux espèces divergent : le Lagopède des saules dépend des 

fourrés d'arbustes pour son habitat de reproduction, tandis que le Lagopède alpin 

préfère les habitats de toundra plus ouverts (Le Jeune et Lalumiere 1983, Ehrich et al. 2012). 

L'expansion des arbustes peut donc augmenter l'habitat d'hiver pour les deux espèces, mais 

réduire l'étendue de l'habitat de reproduction dans la toundra pour le Lagopède alpin (Christie 

et al. 2014). Ceci est d'ailleurs confirmé par un changement historique (18 000 ans) dans la 

distribution du Lagopède des saules en Europe, qui a été lié au changement de la végétation en 

réponse aux changements climatiques (Holm et Svenning 2014). 
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Cependant, l'effet positif de l'expansion des arbustes pourrait être modulé par la surutilisation 

par les grands herbivores (Ims et al. 2007, den Herder et al. 2008), en réduisant la couverture et 

la hauteur des espèces arbustives. La forte densité de caribous (Ims et al. 2007) et la 

fragmentation du broutage des saules due aux ongulés (Henden et al. 2011) ont toutes deux été 

associées à une plus faible prévalence du Lagopède des saules en Europe du Nord. 

Ours noir La limite nord de l'aire de répartition de l'ours noir dépend 

probablement de la disponibilité des ressources végétales et de la présence 

de concurrents. Dans l'ouest du Canada, par exemple, la présence de grizzlis 

peut limiter la répartition des ours noirs, même si les deux espèces coexistent 

dans certaines régions (Merkle et al. 2017). Au Nunavik, le grizzli est absent 

et, à notre connaissance, aucune autre espèce concurrente n'a le potentiel 

d'exclure l'ours noir. Dans cette région, la limite nord de l'aire de répartition de 

l'ours noir est donc très probablement limitée par la disponibilité des ressources végétales, elle-

même limitée en partie par la température. Le nord du Québec est l'une des régions qui a connu 

la plus forte augmentation du NDVI  (Ju et Masek 2016), un indice utilisé comme indicateur de la 

croissance des plantes. L'ours noir a probablement plus de ressources végétales sur lesquelles 

s'appuyer à la limite nord de son aire de répartition.  

 

Orignal Les orignaux ont entrepris une expansion de leur aire de répartition 

vers le nord et ont augmenté en nombre dans tout le Canada au cours des 

dernières décennies (Lamontagne et Lefort 2004), une situation qui a 

également été observée par les communautés autochtones. Cette expansion 

est probablement due à l'augmentation de la disponibilité de l'habitat des 

arbustes, à l'allongement de la saison de croissance et à la modification de 

l'habitat par l'exploitation forestière (Tape et al. 2016b). Au Québec, l'orignal a 

atteint le 53e parallèle dans les années 1950 et le 57°N dans les années 1970 (Brassard et al. 

1974). Au Labrador, l'orignal était historiquement absent. La première mention de leur présence 

remonte à la fin des années 1950 (Harper 1961). 

 

Caribou Certaines espèces consommées par les caribous migrateurs dans leur 

aire de répartition estivale ont récemment bénéficié de conditions 

climatiques plus douces (Ropars et al. 2015), permettant ainsi aux ongulés de 

consommer une ressource estivale plus abondante. C'est le cas notamment 

du Bouleau glanduleux, dont l'expansion a été observée au cours des 

dernières décennies au Nunavik (Ropars et Boudreau 2012, Tremblay et al. 

2012), mais aussi de diverses espèces d'arbustes au niveau circumpolaire (Myers-

Smith et al. 2011). Cependant, les avantages pour le caribou dépendront de conditions 
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différentes. Premièrement, l'allongement de la saison de croissance ne devra pas entraîner de 

désynchronisation entre la production végétale maximale et l'arrivée des caribous migrateurs 

sur leur aire de répartition estivale. Deuxièmement, la meilleure performance des espèces 

végétales consommées par le caribou devra se produire dans les habitats utilisés par celui-ci. 

Enfin, les effets négatifs du pâturage et du piétinement ne devront pas masquer les effets 

positifs d'une augmentation de la température. 

 

À leur arrivée sur leur aire de répartition estivale, les caribous migrateurs manquent de 

protéines en raison de leur régime hivernal dominé par les lichens (Gerhart et al. 1996). Ils 

doivent donc compter sur la consommation de feuilles nouvellement produites et riches en 

protéines pour retrouver un bilan protéinique positif. Ceci est particulièrement vrai pour les 

femelles allaitantes, car leurs petits dépendent uniquement du lait maternel pour satisfaire 

leurs besoins caloriques (Cebrian et al. 2008, Taillon et al. 2013). Comme la qualité des feuilles 

diminue rapidement avec la maturation des plantes  (Saucier 2014) et qu'une période de 

croissance plus précoce est à prévoir avec les changements climatiques, il est essentiel pour les 

caribous migrateurs de maintenir une synchronisation entre leur arrivée sur leur aire de 

répartition estivale et la production végétale maximale. Une étude récente montre que les deux 

troupeaux de caribous migrateurs du nord du Québec ont une certaine flexibilité quant à la date 

de début de la migration printanière (Le Corre 2016, Le Corre et al. 2017), comme c'est le cas 

pour d'autres espèces migratrices (Tottrup et al. 2006, Monteith et al. 2011, Altwegg et al. 

2012). Comme le début de la saison de croissance devrait être de plus en plus précoce au cours 

du 21e siècle, cette flexibilité devra être maintenue chez les caribous migrateurs pour éviter la 

désynchronisation. 

 

Bien qu'il s'agisse d'un phénomène circumpolaire, l'expansion des arbustes est hétérogène à 

l'échelle du paysage (Tape et al. 2006, Ropars et Boudreau 2012). Il est donc probable que les 

caribous migrateurs pourraient ne pas profiter pleinement de ce phénomène. L'expansion des 

arbustes semble être plus importante dans l'écotone de la forêt boréale et de la toundra 

(McManus et al. 2012), une région où des études dendrochronologiques ont montré que de 

grandes zones ont été peu fréquentées par les caribous migrateurs au cours des dernières 

décennies (Morneau et Payette 1998, A. Truchon-Savard et S. Boudreau, communication 

personnelle). Le broutage et le piétinement par les caribous migrateurs peuvent également 

limiter la croissance des espèces d'arbustes consommées, comme le suggèrent de nombreuses 

études en Europe (p. ex. Olofsson et al. 2009) et en Amérique du Nord (p. ex. Zamin et Grogan 

2013). L'effet positif des températures estivales plus chaudes sur la croissance des plantes 

pourrait donc être réduit par une augmentation de l'herbivorie. 
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Lièvres La tendance à l'augmentation de la couverture et de la hauteur des 

arbustes pourrait être bénéfique pour le lièvre d'Amérique. En hiver surtout, 

le lièvre d'Amérique dépend des arbustes pour ses ressources alimentaires 

(Wolff 1980, Hik 1994, Krebs et al. 1995, Hodges 2000) et pour se protéger 

des prédateurs terrestres (p. ex. lynx du Canada, renard roux, et loup; Christie 

et al. 2015). Plusieurs observations et données empiriques soutiennent cette 

hypothèse. Par exemple, la densité des granulés a augmenté avec l'accroissement 

de la couverture d'arbustes hauts dans la région de la limite des arbres du Manitoba (Ewacha et 

al. 2014). En Alaska arctique, le réchauffement et l'expansion de l'habitat arbustif sont les 

raisons les plus plausibles de l'établissement récent des lièvres d'Amérique (Tape et al. 2016a), 

bien que la disponibilité du fourrage n'ait pas été directement liée à la distribution des lièvres 

d'Amérique (Zhou et al. 2017). En utilisant des données de suivi à long terme en Alaska, Schmidt 

et al. (2018) ont trouvé que les précipitations annuelles et la température estivale expliquaient 

la tendance de la productivité primaire, qui à son tour correspondait à l'amplitude de 

l'abondance du lièvre d'Amérique. 

 

La récente augmentation de la couverture arbustive dans l'écotone de la toundra boréale 

(Ropars et Boudreau 2012, Tremblay et al. 2012) pourrait fournir les ressources nécessaires 

pour que les lièvres d'Amérique s'établissent au-delà de leur aire de répartition. Dans le 

contexte où le nord du Québec a probablement enregistré la plus forte densité d'arbustes au 

Canada au cours des dernières décennies (Ju et Masek 2016), il devient de plus en plus 

pertinent d'étudier la dynamique des populations de lièvres d'Amérique et l'impact qu'ils 

peuvent avoir sur les espèces qu'ils consomment ainsi que sur les autres espèces avec lesquelles 

ils pourraient interagir. 

 

Castor Il est généralement admis que la limite nord de la distribution du castor 

est délimitée par la disponibilité du bois (Tape et al. 2018). Le castor pourrait 

donc profiter de l'augmentation récente de la couverture arbustive et de la 

hauteur observée pour différentes espèces de saules, de bouleaux et d'aulnes 

(Myers-Smith et al. 2011) pour migrer dans la toundra. En effet, on sait que les 

castors se nourrissent beaucoup d'arbustes (Aleksiuk 1970), en particulier ceux 

qui bordent les plans d'eau où ils vivent. Étant de mauvais marcheurs, les castors 

fouillent généralement à moins d'un mètre de la rive et rarement au-delà de 40 m (Parker et al. 

2001). Avec la croissance accrue des arbustes observée dans le nord du Québec (Ropars et al. 

2015) et ailleurs dans l'Arctique (Myers-Smith et al. 2011), les rives des rivières et des lacs 

devraient devenir plus propices aux castors au nord de la limite des arbres et favoriser leur 

expansion au-delà de leur aire de répartition historique. 
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Porc-épic La répartition du porc-épic en Amérique du Nord s'est étendue à la 

limite des arbres dans le nord-ouest du Québec au cours de la deuxième 

moitié du 20e siècle, une expansion de l'aire de répartition qui coïncide avec 

celle de l'Épinette blanche en réponse au réchauffement climatique (Payette 

1987). 

 

 

3.3 Dégel du pergélisol et érosion thermique 

Le pergélisol couvre 23 à 25 % de l'hémisphère nord (Zhang et al. 2008) et une grande partie est 

vieille de plusieurs milliers d'années (Davis 2001). Un climat plus chaud se traduit au fil du temps 

par un profil vertical de température plus chaud dans le pergélisol et donc par une couche 

active plus épaisse. Cette tendance est observée dans tout l'Arctique (p. ex. Groenland : Lund et 

al. 2014, Alaska : Arndt et al. 2017). Dans la région subarctique de l’Est canadien, ce 

réchauffement a commencé en 1993 et une augmentation générale des températures du sol de 

2°C a eu lieu jusqu'en 2005 environ (Allard et al. 2007).  

 

Le dégel du pergélisol dans l'environnement naturel entraîne la formation de dépressions et de 

mares, qui sont les résultats finaux d'un processus appelé thermokarst. À mesure que 

l'épaisseur de la couche active augmente et que le thermokarst se produit, le terrain est 

perturbé et les écosystèmes qu'il supporte sont totalement modifiés. Dans certaines régions du 

nord du Québec, les lacs et les zones humides thermokarstiques s'étendent en raison du dégel 

et de l'érosion du pergélisol (p. ex. Vincent et al. 2011), ce qui produit davantage d'habitats pour 

les oiseaux aquatiques et d'autres animaux. 

 

Oies et canards Dans les zones de toundra des hautes terres où le pergélisol 

est continu, l'augmentation de la profondeur de la couche active peut en 

revanche entraîner l'assèchement du sol  (Liljedahl et al. 2016), limitant ainsi 

la croissance de la végétation. De plus, la glace de fond et les coins de glace 

influencent fortement l'hydrologie locale des terrains plats en limitant la 

percolation et l'écoulement latéral de l'eau, ce qui favorise la formation et le 

maintien de zones humides (Woo 2012) allant des petits lacs et des étangs peu 

profonds aux fens riches dans les polygones concaves (Billings et Peterson 1980, Gauthier et al. 

1996). Ces zones humides fournissent des habitats de haute qualité à de nombreuses espèces 

d'oiseaux aquatiques dans tout l'Arctique (Gauthier et al. 1996), y compris les oies et les 

canards. En terrain plat, la dégradation des coins de glace due aux changements climatiques 

peut initialement entraîner une augmentation transitoire de la superficie des masses d'eau, 

comme l'ont démontré Jorgenson et al. (2015) en Alaska. Avec le temps, cependant, la 
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dégradation augmente la connectivité et le drainage de ces creux, en particulier dans les 

terrains en pente (Liljedahl et al. 2016). 

 

3.4 Événements météorologiques extrêmes 
Entre autres choses, les changements climatiques augmenteront la fréquence et la gravité des 

phénomènes météorologiques extrêmes (Diffenbaugh et al. 2005). La tendance à la hausse de la 

température moyenne mondiale augmentera probablement tant pour les événements chauds 

que pour les événements humides, même si cette augmentation sera spatialement hétérogène 

(Diffenbaugh et al. 2005). 

 

Dans l'Arctique, des événements de pluie sur la neige se produisent régulièrement dans 

certaines parties qui ont un climat d'hiver maritime relativement doux et humide comme au 

Svalbard (Serreze et al. 2015), alors qu'ils sont encore suffisamment rares pour être caractérisés 

comme des événements extrêmes dans les zones continentales ayant un climat d'hiver froid et 

sec comme la Sibérie et le nord-est du Canada (Berteaux et al. 2017). Ces événements peuvent 

avoir des conséquences écologiques importantes, telles que l'encapsulation des plantes et 

d'autres ressources alimentaires de sorte qu'elles sont totalement inaccessibles aux herbivores. 

Étant donné que la fréquence et l'ampleur des événements extrêmes tels que la pluie sur la 

neige devraient augmenter avec le réchauffement climatique, les impacts écologiques de ces 

événements sur les espèces sauvages méritent une plus grande attention. 

 

Lagopèdes Les connaissances traditionnelles ont révélé que les lagopèdes 

auraient faim après des épisodes de pluie sur la neige parce qu'ils ne 

pourraient pas accéder aux sources de nourriture à travers les couches de 

glace (Gearheard et al. 2010). Hansen et al. (2013) ont également mesuré une 

diminution à court terme du taux de croissance de la population suite à des 

épisodes de pluie sur la neige au Svalbard. Avec le réchauffement prévu en hiver 

au nord du Québec (Mailhot et Chaumont 2017), ces événements pourraient devenir plus 

fréquents et avoir des impacts à long terme sur les populations de lagopèdes. 

 

Les épisodes de pluie sur la neige pourraient également limiter l'enterrement en hiver, comme 

Le Jeune et Lalumiere (1983) le suggèrent, la neige compacte ou croûtée pourrait limiter 

l'enterrement et inciter les lagopèdes à utiliser des épinettes prostrées. 
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Caribou L'accès au fourrage d'hiver deviendra probablement plus difficile en 

raison du réchauffement climatique et des précipitations abondantes, ce qui 

diminuera la condition physique générale des caribous (Lee et al. 2000, 

Weladji et Holand 2003). L'augmentation prévue des températures et des 

précipitations hivernales entraînera probablement une augmentation de 

l'énergie dépensée par les caribous pour creuser afin de trouver de la 

nourriture à travers un manteau neigeux plus épais (Russell et al. 1993). 

 

En outre, on a observé une importante mortalité hivernale des caribous dans le nord du Canada 

(Miller et Barry 2009) et dans l'archipel de Svalbard (Hansen et al. 2014). Ces décès sont en 

partie dus à une diminution de l'accès au fourrage en raison des conditions climatiques 

hivernales difficiles, notamment des chutes de neige abondantes et une augmentation du 

givrage (Miller et Gunn 2003, Gunn et al. 2006). 

 

Castor La variabilité des températures et des précipitations ainsi que la plus 

grande récurrence des phénomènes météorologiques extrêmes peuvent nuire 

à la survie et au succès de reproduction des castors. Pour le castor d'Eurasie 

(Castor fiber), la variabilité du climat et les fortes pluies estivales sont 

corrélées à des taux de survie et de reproduction plus faibles  (Campbell et al. 

2012, Campbell et al. 2013). Les fortes pluies estivales provoquent des 

inondations le long des rivières et des lacs, ce qui peut affecter la croissance des 

arbres et des arbustes et donc la performance du castor. L'augmentation prévue des 

événements extrêmes au Nunavik pourrait donc affecter les castors localement (Mailhot et 

Chaumont 2017). 

 

Eider à duvet Au cours des années 1990, la colonie d'Eiders à duvet des îles 

Belcher a connu un déclin de 70 %. Également signalé par les résidents locaux 

de Sanikiluaq (MacDonald et al. 1997), ce déclin est apparemment dû aux 

événements météorologiques hivernaux qui ont entraîné des niveaux élevés 

de mortalité en 1992 (Robertson et Gilchrist 1998). Les Eiders à duvet, comme 

d'autres espèces marines, dépendent des polynies et des eaux libres à la lisière 

de la banquise pendant les mois d'hiver. Cependant, ces polynies sont soumises au 

gel, et la population qui en dépend est vulnérable à la mortalité car elle ne peut pas s'échapper 

vers d'autres habitats (Robertson et Gilchrist 1998). 

 

 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://ebird.org/species/comeid&psig=AOvVaw1til3ohDlRzKXEbEy11eCW&ust=1585276882006000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCKj13OCOt-gCFQAAAAAdAAAAABAf
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3.5 Propriétés de la neige 
Comme les régions nordiques sont définies par leur cryosphère, tout changement dans la durée, 

l'étendue ou les propriétés de la couverture neigeuse peut avoir des impacts de grande portée. 

Dans la région terrestre panarctique (à l'exception du Groenland), la durée de la couverture 

neigeuse a diminué de 3,4 jours par décennie entre 1972 et 2009 (Callaghan et al. 2011). Le 

début plus précoce de la fonte printanière est observé dans tout l'Arctique, ce qui allonge la 

saison de croissance (Hoye et al. 2007). La dureté de la neige devrait augmenter dans l'Arctique 

côtier en raison de l'augmentation de la vitesse des vents (Steiner et al. 2015, Stopa et al. 2016), 

ce qui facilitera les déplacements des grands animaux. 

 

L'épaisseur de la neige devrait augmenter dans les régions arctiques en raison de la hausse des 

températures de l'air, des changements du régime des précipitations et de l'expansion de la 

couverture arbustive (AMAP 2012). La profondeur de la neige joue un rôle important pour de 

nombreuses espèces sauvages. Elle détermine l'accès à la nourriture et la couverture thermique 

(Wolff 1980, Halpin et Bissonette 1988, Morrison et al. 2003), permet aux individus de se 

déplacer plus ou moins facilement dans leur habitat et fournit de l'espace sous-nivéal (Korslund 

et Steen 2006). Par conséquent, l'épaisseur de la neige peut influencer la survie hivernale, la 

dispersion (Campbell et al. 2005, Kielland et al. 2010), les mouvements quotidiens et les niveaux 

d'activité de la faune (Fuller 1991, Murray et Boutin 1991). 

 

 

Lagopèdes Les lagopèdes creusent des tunnels dans la neige pour modifier leur 

température ambiante et atténuer les conditions de froid extrême (Braun et 

Schmidt 1971). Les hivers chauds pourraient réduire l'accumulation de neige 

dans les habitats hivernaux et donc diminuer la condition physique des 

lagopèdes. En outre, des conditions météo chaudes, dégagées et calmes en 

hiver semblaient réduire l'activité des lagopèdes et, par conséquent, pouvaient 

entraver leur recherche de nourriture (Braun et Schmidt 1971). 

 

Orignal L'orignal est affecté par une augmentation du manteau neigeux à l'Isle 

Royale, aux États-Unis (Post et al. 1999). Au cours des années où le manteau 

neigeux était épais, les orignaux étaient trois fois plus souvent tués par les 

loups que les années moins enneigées, principalement parce que les loups 

chassaient en plus grandes meutes. Suite à l'augmentation des taux de 

prédation, l'abondance des orignaux a diminué et, après un répit du broutage 

intensif, la croissance des sapins de sous-bois a augmenté (Post et al. 1999). 
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Caribou Comme l'orignal, les populations de caribous pourraient subir une 

mortalité accrue car les conditions de neige prévues profiteront aux 

prédateurs au corps plus léger, comme les loups (Gunn et Skogland 1997). 

Une neige épaisse rend impossible la fuite des caribous face aux prédateurs 

et les loups pourraient donc augmenter leur efficacité de chasse. 

 

L'accès au fourrage d'hiver, en particulier pour le caribou de la toundra, deviendra 

probablement plus difficile en raison du réchauffement climatique et des précipitations 

abondantes, ce qui diminuera la condition physique des caribous (Bergerud 1978, Lee et al. 

2000, Weladji et Holand 2003). Les augmentations prévues de la température et des 

précipitations hivernales entraîneront probablement une augmentation de l'énergie dépensée 

par les caribous pour creuser afin de trouver de la nourriture à travers un manteau neigeux plus 

épais (Russell et al. 1993). 

 

Le moment de la fonte des glaces et de la neige au printemps, qui a des implications 

importantes pour la migration des caribous et le succès de la mise bas (Gunn 1995), pourrait 

être retardé par l'augmentation des chutes de neige en hiver ou avancé par des printemps plus 

précoces (Gunn 1995, Weladji et Holand 2003). 

 

Porc-épic Les taux de prédation des porcs-épics semblent fortement liés aux 

conditions de neige dans l'est du Québec; 95 % des porcs-épics prédatés ont 

été tués lorsque la neige recouvrait le sol, et les taux de prédation étaient 

plus élevés les années où les précipitations hivernales étaient plus 

importantes (Mabille et al. 2010). De même, on a constaté que la prédation et 

les conditions hivernales difficiles agissent en synergie pour réduire la survie 

des adultes et le succès de la reproduction à la limite sud de l'aire de répartition du 

porc-épic (Pokallus et Pauli 2015). La prédation des pékans sur le porc-épic s'est avérée être 

additive, contrairement à d'autres herbivores tels que les ongulés prédatés par les loups, où la 

mortalité est principalement compensatoire (Wilmers et al. 2007). Les pékans sont des 

prédateurs spécialisés du porc-épic et repèrent systématiquement les zones de forte abondance 

de porcs-épics et tuent de manière opportuniste les porcs-épics qui se déplacent sur le sol 

pendant les périodes de recherche de nourriture (Powell 1993), indépendamment de la classe 

d'âge ou de l'état nutritionnel (Mabille et al. 2010). Ainsi, pendant les hivers rigoureux, la 

pression prédatrice, quels que soient l'âge ou l'état nutritionnel, s'ajoute à la famine et 

augmente la mortalité hivernale. 
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Ours polaire Les ours polaires femelles creusent des terriers dans des amas de 

neige épaisse près de la côte ou en creusant dans la terre et la tourbe. Les 

variations de température et de précipitations pourraient affecter l'intégrité 

structurelle de ces tanières (Derocher et al. 2004) en modifiant les propriétés 

de la neige.  

 

 

3.6 Saison de croissance/saison sans neige 

Les changements climatiques induisent et devraient induire un début plus précoce de la fonte 

printanière et donc un allongement de la saison de croissance (Hoye et al. 2007). Cela a déjà 

provoqué une avancée de la floraison et de l'apparition des insectes de 20 jours au cours des 

dernières décennies dans certaines régions (Hoye et al. 2007). Pour les mammifères herbivores 

dans les climats saisonniers, le moment de la disponibilité de la nourriture locale, définie au 

sens large pour englober l'abondance, l'appétibilité et la qualité nutritionnelle, a des 

conséquences sur des événements critiques du cycle de vie tels que la reproduction, la survie 

des juvéniles et le gain de masse corporelle saisonnier (Post et Forchhammer 2008). Les 

mammifères incapables de suivre les changements de la phénologie ou de la composition des 

plantes peuvent être confrontés à une désynchronisation trophique ou phénologique (Post et 

Forchhammer 2008, Post et al. 2008). 

 

De nombreuses espèces de l'Arctique muent de façon saisonnière du brun au blanc, de sorte 

que la couleur du pelage suit la présence de neige (Mills et al. 2013). Pour les prédateurs qui 

s'approchent de leurs proies comme pour ceux qui les évitent, l'adaptation du pelage à 

l'environnement de fond présente des avantages évidents (Caro 2005). Les changements 

climatiques risquent de créer un décalage phénologique entre les changements saisonniers de 

la couleur du manteau et la période de couverture de neige, car les deux processus ne 

répondent pas à des facteurs environnementaux similaires. Alors que les changements 

saisonniers de la couleur du manteau sont probablement régulés par la photopériode, la 

diminution du nombre de jours avec de la neige au sol est directement liée à l'augmentation de 

la température dans l'Arctique (McBean et al. 2005). 

 

Des saisons de croissance plus longues peuvent cependant être bénéfiques pour de nombreuses 

espèces, car elles permettent une plus longue période de recherche de nourriture et une 

période limitée de stress associée à la température froide. 
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Petite oie des neiges La reproduction des oies est fortement influencée par 

les conditions météorologiques, particulièrement au printemps. Lorsque le 

printemps est précoce et chaud, la probabilité de pondre des œufs 

augmente, la ponte est elle aussi précoce et les individus pondent de plus 

grandes couvées, ce qui se traduit généralement par un effort de reproduction 

élevé au niveau de la population (Skinner et al. 1998, Reed et al. 2004, Dickey et 

al. 2008). 

 

Bernache du Canada La Bernache du Canada pourrait être favorisée par une 

réduction de la couverture neigeuse, en particulier au printemps. En effet, on 

a constaté que la persistance de la couverture neigeuse réduisait la 

disponibilité des sites de nidification, retardait l'activité de nidification et 

entraînait souvent une baisse de l'effort de reproduction et de la productivité. 

En général, la productivité des Bernaches du Canada sera supérieure à la 

moyenne si la nidification commence à la fin mai dans les parties occidentales et 

centrales de l'Arctique et au début juin dans l'Arctique oriental (U.S. Fish et Wildlife Service 

2019). 

 

On s'attend à ce que le réchauffement climatique dans l'Arctique se traduise par des printemps 

plus précoces et un retard dans l'apparition des conditions hivernales qui affecteront la 

phénologie des plantes (p. ex. Schwartz et al. 2006, Prowse et al. 2009). Ces changements 

favoriseront probablement l'expansion de l'aire de répartition de la Bernache du Canada vers le 

nord. En dehors du nord du Québec, il y a peu de preuves de nidification par les Bernaches du 

Canada dans l'Arctique nord-américain. En 2013 cependant, Jantunen et al. (2015) ont 

documenté la nidification réussie d'un couple de Bernaches du Canada dans le nord de l'île de 

Baffin, à environ 1 200 km au nord du plus proche site connu de nidification régulière de cette 

espèce dans le nord du Québec. Pour les oies nichant dans l'Arctique, l'étroite fenêtre de temps 

disponible pour pondre et incuber les œufs et élever les jeunes jusqu'à l'envol est un 

déterminant majeur de la limite nord de l'aire de reproduction (Jensen et al. 2008). Des 

conditions climatiques plus douces pourraient donc favoriser une expansion vers le nord des 

Bernaches du Canada. 
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Bernache cravant Comme d'autres herbivores migrateurs, la Bernache cravant 

peut être affectée par l'avancement des saisons de croissance végétative 

causé par les changements climatiques. Les herbivores migrateurs ont évolué 

pour faire correspondre le moment de la migration et de l'arrivée dans les 

zones de reproduction avec la disponibilité optimale des ressources (Sedinger 

et Raveling 1986, Post et Forchhammer 2008). Les changements dans l'arrivée 

du printemps pourraient avoir de grandes conséquences sur les dates d'éclosion et 

la survie et la valeur adaptative des poussins. 

 

 Lagopèdes En été, les lagopèdes dépendent des champs de neige persistants 

pour se cacher, se refroidir et pour recevoir un apport continu de nouvelle 

croissance végétative à la limite des champs de neige (Martin 2001). Avec 

l'augmentation de la température et une fonte des neiges plus précoce au 

printemps, le nombre et l'étendue des champs de neige persistante 

pourraient être réduits.  

 

Dans le nord du Québec, on prévoit que la date de début de la couverture de neige continue 

sera retardée de 32 jours d'ici la fin du siècle (Mailhot et Chaumont 2017). Il est possible qu'il y 

ait un décalage entre la fin de la mue et la couverture de neige en raison des changements 

climatiques, ce qui augmenterait le risque de prédation des lagopèdes (Imperio et al. 2013). 

 

 

Ours noir La durée de la saison de croissance s'est allongée au cours des 

dernières décennies dans le nord du Québec (Charron 2015). Cela suggère 

que la quantité de ressources végétales disponibles pour l'ours noir a 

augmenté dans la frange nord de la répartition de l’espèce, ce qui lui aurait 

permis de se déplacer vers le nord. Les projections climatiques pour la région 

suggèrent que cette tendance va probablement s'accentuer dans le future 

(Mailhot et Chaumont 2017). Il doit également être noté que la durée de la période 

d'hibernation est liée à la disponibilité de la nourriture, à la température et à l'accumulation de 

neige (Schooley et al. 1994). Comme le réchauffement climatique actuel et prévu au Nunavik 

allongera la saison sans neige et favorisera une plus grande croissance des plantes, on s'attend à 

ce que l'habitat de l'ours noir soit plus approprié dans la frange nord de la distribution de 

l'espèce. 

 



 

 47 

Orignal La fréquence croissante actuelle et prévue des hivers plus courts en 

raison des changements climatiques est favorable à l'incidence des parasites 

et des maladies, une source commune de mortalité pour de nombreuses 

populations d'orignaux (Murray et al. 2006). Par exemple, au Canada, la limite 

nord de la tique d’hiver (Dermacentor albipictus) s'est déjà considérablement 

étendue (Kutz et al. 2009). Les tiques d’hiver peuvent être nuisibles pour les 

populations d'orignaux; dans le nord-est des États-Unis, Jones et al. (2019) ont 

observé un taux moyen de mortalité des jeunes de 70 % en 2014-2016, qui était lié à trois 

années consécutives d'épizooties de tiques d’hiver. Dans la forêt Montmorency, juste au nord 

de Québec, les tiques d'hiver constituent une nouvelle menace pour l'orignal et n'ont été 

observées que depuis les 5 dernières années (P. Vaillancourt, communication personnelle). 

 

Lièvre d'Amérique Avec la diminution de la durée de la couverture neigeuse 

due aux changements climatiques, les espèces qui subissent une mue 

saisonnière risquent d'avoir une couleur qui ne correspond pas à leur milieu. 

Il a été démontré que c'est effectivement le cas pour le lièvre d'Amérique 

(Zimova et al. 2014). Une mauvaise correspondance des couleurs peut 

entraîner un risque de prédation plus important car leur pelage blanc en hiver 

ne correspondrait pas aux conditions environnementales (Mills et al. 2013, Zimova 

et al. 2014, Zimova et al. 2016). Dans le Wisconsin (États-Unis) par exemple, la limite sud de 

l'aire de répartition du lièvre d'Amérique s'est déplacée vers le nord au cours des trois dernières 

décennies, et Sultaire et al. (2016) indiquent qu'elle est principalement due à une réduction de 

la couverture neigeuse. Leurs résultats confirment les conséquences sur la survie des 

différences de couleur du pelage documentées dans les populations méridionales du lièvres 

d'Amérique ailleurs et suggèrent que les différences phénotypiques associées à un climat 

hivernal modifié sont un facteur important de la répartition méridionale d'un mammifère 

adapté à l'hiver (Wilson et al. 2019). En outre, les lièvres d'Amérique présentent une plasticité 

phénotypique limitée pour le camouflage saisonnier et ne présentent aucune réaction 

comportementale au décalage des couleurs. (Zimova et al. 2014).  

 

Lièvre arctique Sur l'île d'Ellesmere, dans le Haut-Arctique canadien, l'arrivée 

précoce de l'hiver a été liée à un très faible nombre de levrauts (Mech 2000). 

Étant donné qu'avec les changements climatiques, les hivers qui commencent 

tôt devraient être moins fréquents, il pourrait y avoir un impact positif sur le 

succès de la reproduction du lièvre arctique. Cependant, il est peu probable 

que cette situation soit limitante dans le nord du Québec.   
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Plongeons Les changements climatiques devraient allonger les saisons de 

reproduction dans les régions subarctiques et arctiques (Hinzman et al. 2005, 

Lader et al. 2017). Si les plongeons sont capables de programmer leur arrivée 

sur les sites de reproduction selon la disponibilité des eaux libres, cela 

pourrait engendrer une amélioration de leur succès de reproduction. 

 

 

 

Guillemot À Cooper Island, dans le nord de l'Alaska, Divoky (1998) a constaté 

que les Guillemots à miroir avaient devancé leur saison de reproduction de 

4,6 jours en moyenne par décennie entre 1975 et 1995. Il a attribué ce 

changement à une fonte des neiges plus précoce qui permet aux femelles 

dans les crevasses de pondre des œufs. 

 

 

3.7 Bouleversement du régime de perturbations 
Les écosystèmes terrestres réagissent à différentes variables environnementales et leur 

maintien dans le temps dépend généralement d'un régime de perturbations naturelles. 

Certaines forêts boréales, par exemple, dépendent d'un régime d'incendies plus ou moins long 

pour une régénération efficace des arbres (p. ex. les forêts d'épinettes et de pins), tandis que 

d'autres sont plutôt sous l'influence d’épidémies d'insectes défoliateurs (p. ex. les forêts de 

sapins baumier et de mousses). Parce qu'ils se caractérisent par de faibles niveaux de 

combustibles et sont soumis à des conditions climatiques difficiles (Higuera et al. 2008), les 

écosystèmes de toundra arbustive et herbacée sont moins fréquemment soumis aux incendies 

que la forêt boréale (Kasischke et Turetsky 2006). En Alaska, par exemple, les feux de toundra 

ont été pratiquement absents au cours des 60 dernières années (Rocha et al. 2012). Des études 

paléoclimatiques ont toutefois montré que cela n'a pas toujours été le cas. En effet, des 

évidences indiquent que les anciennes zones de toundra dominées par les arbustes brûlaient 

aussi rapidement que la forêt boréale moderne (Higuera et al. 2008). Les écosystèmes arctiques 

ont subi des changements au cours des dernières décennies qui pourraient entraîner une 

augmentation de la récurrence des incendies, notamment une amélioration des conditions 

climatiques et une augmentation de la couverture d'espèces ligneuses. En conséquence, le 

nombre d'incendies de toundra enregistrés a augmenté ces dernières années (AICC Alaska 

Interagency Coordination Center 2014, French et al. 2015, Masrur et al. 2018), brûlant dans 

certains cas des zones pour lesquelles aucun incendie n'a été observé depuis 5 000 à 10 000 ans 

(Hu et al. 2010, Chipman et al. 2015, Hu et al. 2015). 
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Le régime des feux dans la forêt boréale est également influencé par les changements 

climatiques. La température est le plus important prédicteur de la superficie brûlée au Canada 

et en Alaska, des températures plus élevées étant associées à une augmentation de la superficie 

brûlée (Duffy et al. 2005, Flannigan et al. 2005). En conséquence, plusieurs recherches ont 

mesuré une tendance à la hausse de la superficie brûlée au Canada et en Alaska au cours des 

dernières décennies (Gillett et al. 2004, Kasischke et Turetsky 2006). 

 

Orignal et caribou Une augmentation de la fréquence et de l'intensité 

des incendies dans les régions arctiques et subarctiques peut 

également avoir des conséquences sur l'habitat de diverses espèces 

animales, y compris certains herbivores. Par exemple, Joly et al. 

(2012) affirment qu'une augmentation de l'intensité des feux pourrait 

réduire l'habitat hivernal du caribou mais augmenter celui de l'orignal. 

En hiver, les caribous se nourrissent principalement de lichens terrestres, dont 

la croissance peut prendre plusieurs décennies. L'orignal, en revanche, préfère les habitats plus 

ouverts caractéristiques des premiers stades de succession après une perturbation (Courtois et 

al. 1998). Une plus grande récurrence des feux limiterait donc l'étendue des habitats où les feux 

ont été absents pendant plusieurs décennies, tout en augmentant l'étendue des habitats qui 

sont dans leurs premiers stades de succession (Joly et al. 2012).  

 

3.8 Changement des interactions biotiques 
Alors que les changements climatiques auront un impact sur les espèces au niveau individuel, ils 

auront également un impact sur la chaîne alimentaire reliant les différentes espèces au sein 

d'un écosystème. L'un des défis auxquels les écologistes sont confrontés aujourd'hui est de 

comprendre comment les communautés formant une chaîne alimentaire complexe seront 

réorganisées en fonction des réactions individuelles des espèces aux changements climatiques 

(Woodward et al. 2010). Des décalages spatiaux ou temporels peuvent séparer des espèces qui 

interagissaient auparavant (Schweiger et al. 2008, Schleuning et al. 2020), tandis que de 

nouvelles interactions peuvent apparaître en raison de nouvelles cooccurrences spatiales 

(Gilman et al. 2010). Dans le Haut-Arctique canadien, par exemple, plusieurs vertébrés de la 

toundra ont montré peu de réaction au réchauffement climatique, contrairement aux plantes et 

aux arthropodes (Gauthier et al. 2013). Certaines espèces pourraient migrer plus rapidement 

que d'autres (Svenning et al. 2014), rompant ainsi la cohérence des réseaux d'interaction. Les 

interactions trophiques peuvent modifier les effets de perturbations telles que les changements 

climatiques et transférer des effets à des groupes d'organismes éloignés qui n'auraient pas été 

touchés autrement (Bruder et al. 2019). 
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 Petite oie des neiges Le long de la côte ouest de la baie d'Hudson, un 

chevauchement accru, dû au climat, entre les oies nicheuses et les ours 

polaires arrivant sur le rivage après la rupture des glaces fournit un exemple 

de décalage trophique. Ce chevauchement accru permet aux ours de se 

nourrir d'œufs d'oie riches en énergie, ce qui entraîne parfois l'échec 

généralisé des nids d'oie (Rockwell et al. 2011). 

 

 

 

Bernache cravant Le décalage phénologique est particulièrement probable 

pour les migrants de haute latitude et de longue distance comme la Bernache 

cravant et d'autres espèces d'oies, car les hautes latitudes se réchauffent plus 

rapidement que les basses (Visser et Both 2005). En effet, il a été prouvé que 

la capacité d'adaptation aux changements climatiques varie considérablement 

selon les espèces d'oiseaux et est souvent associée à la stratégie de migration 

d'une population donnée (Ahola et al. 2004, Both et Visser 2005, Tombre et al. 

2008, Moe et al. 2009, Van Der Jeugd et al. 2009). Les espèces qui migrent sur de courtes 

distances entre les zones de reproduction et d'hivernage sont susceptibles de connaître des 

changements climatiques similaires sur les deux sites, et les migrants qui font plusieurs escales 

au cours de leur migration peuvent fréquemment rééchantillonner les indices climatiques et 

réévaluer l’horaire de leur migration. En revanche, les espèces migrant sur de longues distances 

sans escale sont obligées de se fier exclusivement aux indices climatiques loin des zones de 

reproduction pour décider du moment de leur migration, et pourraient donc être 

particulièrement vulnérables aux réchauffements climatiques inégaux à travers l'hémisphère 

nord (Clausen et Clausen 2013). Ainsi, on s'attend à ce que les espèces qui migrent sur de 

longues distances, comme la Bernache cravant, arrivent tard, d’un point de vue fonctionnel, 

dans les zones nordiques de reproduction (Both et al. 2006, Kolzsch et al. 2015, Lameris et al. 

2017).  

 

Caribou Dans certaines régions, le début de la saison de croissance des 

plantes a avancé en réponse au réchauffement, alors que le moment de la 

mise bas des caribous n'a pas avancé. En conséquence, un décalage 

trophique s'est développé, et le pic de la demande en ressources par les 

femelles reproductrices arrive maintenant bien plus tard que le pic saisonnier 

de disponibilité des ressources, ce qui semble contribuer à réduire la production 

et la survie des veaux de caribou (Post et Forchhammer 2008).  
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Limités à l'heure actuelle par la rudesse du climat et l'isolement des populations insulaires, les 

insectes parasites pourraient devenir plus répandus à mesure que les températures annuelles 

moyennes de surface continuent d'augmenter (Klein 1999), ce qui pourrait avoir des effets 

néfastes sur les populations de caribous dans le monde entier. 

 

 Lièvre arctique Tel que mentionné dans la section 3.2, le lièvre d'Amérique 

pourrait bénéficier de la récente expansion des arbustes dans les régions 

subarctiques. Si c'est effectivement le cas, l'aire de répartition des deux 

espèces de lièvres pourrait se chevaucher encore davantage, ce qui pourrait 

avoir des effets néfastes sur le lièvre arctique. Suite à l'introduction du lièvre 

d'Amérique à Terre-Neuve, la distribution et l'abondance du lièvre arctique ont 

diminué, probablement parce que les populations de renards roux et de lynx ont 

augmenté et ont commencé à se déplacer avec les lièvres d'Amérique (Small et Keith 1992). En 

effet, les lièvres arctiques étaient nettement plus vulnérables que les lièvres d'Amérique à la 

prédation par les renards : ils étaient tués à un rythme plus élevé et bien que la probabilité de 

décès avait légèrement augmenté pour les lièvres arctiques au cours d'une période d'essai, elle 

avait diminué pour les lièvres d'Amérique. 

 

Castor En tant qu'ingénieur des écosystèmes, le castor peut avoir des impacts 

majeurs sur les écosystèmes riverains et d'eau douce, sur les espèces 

sauvages qui y vivent ainsi que sur la dynamique du  

pergélisol. L'arrivée des castors dans les écosystèmes de la toundra marque 

un point de repère dans la trajectoire des écosystèmes riverains et d'eau 

douce de l'Arctique. Les castors peuvent perturber la résilience de la toundra en 

créant des zones humides qui augmentent la température de l'eau en hiver et font dégeler le 

pergélisol sous et autour des zones nouvellement inondées, créant ainsi un terrain 

thermokarstique (Tape et al. 2018). Ces changements physiques créent une hétérogénéité 

accrue des habitats aquatiques, ce qui engendre probablement une augmentation de la 

diversité biologique, particulièrement pour les espèces d'oiseaux aquatiques. 

 

Les habitants du Nord ont exprimé des inquiétudes quant à la présence accrue des castors dans 

l'ouest du Nunavik, car ils pensent que les barrages de castors entravent physiquement la 

migration de l'omble chevalier (M. Neelin, communication personnelle). 
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3.9 Espèces et maladies émergentes 
Les changements climatiques rapides font potentiellement des régions nordiques un point 

culminant de changements dans les communautés de parasites (Polley et al. 2010). Entre 

autres, les espèces migratrices sont des véhicules importants pour le déplacement des parasites 

à travers de vastes zones géographiques munies de conditions environnementales appropriées 

et d’une disponibilité d'hôtes intermédiaires (Hoberg et al. 2008, Koprivnikar et Leung 2015). 

 

Orignal L'aire de répartition géographique d'Onchocerca cervipedis, un 

nématode des cervidés arrivé de l'Amérique centrale aux régions boréales de 

l'Amérique du Nord, atteint maintenant la latitude 66°N dans l'ouest du 

Canada. Des épidémies et des cas de mortalité associés à des perturbations 

climatiques ont été signalés pour des espèces de nématodes similaires, comme 

le Setaria tundra, et pourraient devenir un problème émergent pour O. cervipedis 

chez les ongulés de la région subarctique de l'Amérique du Nord (Verocai et al. 2012). 

 

Caribou On a émis l'hypothèse que l'augmentation du nombre d'orignaux 

pourrait entraîner une plus grande densité des populations de loups, ce qui 

entraînerait une augmentation des taux de prédation sur les caribous 

menacés (Courtois et Ouellet 2007). 

 

Les effets néfastes des insectes parasites sur les caribous du Haut-Arctique, limités 

par la rudesse du climat et l'isolement des populations insulaires, pourraient devenir plus 

fréquents à mesure que les températures annuelles moyennes de surface continuent 

d'augmenter (Klein 1999). 
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4. Les impacts des changements climatiques sur les écosystèmes d'eau douce 
 

Les habitats d'eau douce sont souvent naturellement isolés et fragmentés, ce qui signifie que les 

poissons et autres habitants d'eau douce ne peuvent pas se disperser dans des zones plus 

appropriées comme le font les animaux terrestres face à des changements tels que ceux induits 

par le réchauffement climatique. Parmi eux, les espèces de poissons d'eau froide sont 

supposées être fortement menacées par le réchauffement en raison de leur faible tolérance 

thermique, de leur distribution limitée et du manque de connectivité entre les systèmes d'eaux 

de tête qu'elles habitent (Almodovar et al. 2012). Cependant, des travaux récents suggèrent que 

certains cours d'eau de haute altitude habités par de nombreuses espèces de poissons d'eau 

froide sont relativement insensibles au réchauffement et peuvent servir de refuges climatiques 

(Isaak et al. 2016). 

 

Les écosystèmes des lacs et des rivières de l'Arctique canadien seront affectés par les 

changements climatiques en raison des modifications des régimes thermiques et hydrologiques 

annuels, modifications qui auront un impact significatif sur les propriétés hydrologiques et 

limnologiques des systèmes et sur les charges de contaminants. Ces changements 

environnementaux affecteront à leur tour la biodiversité des eaux douces, y compris les 

nouvelles espèces potentielles qui se déplacent vers le nord. De nombreux poissons du nord du 

Canada, dont un grand nombre de salmonidés importants, sont des spécialistes de l'hiver, qui 

s'adaptent à des périodes prolongées de basses températures, de faible luminosité et de faibles 

niveaux de nourriture (Shuter et Meisner 1992, Minns et Moore 1995). Cependant, ces 

adaptations au climat froid laisseront probablement de nombreux poissons arctiques 

vulnérables aux changements climatiques, car ils entraînent une diminution de la durée de 

l'hiver et une augmentation de la température des eaux de surface en été, ainsi que d'autres 

effets cumulatifs, en cascade et synergétiques. 

 

Au Québec, les changements climatiques prévus auront également un impact majeur sur les 

propriétés physiques des lacs, particulièrement pour les lacs du grand nord (50°N et plus; 

Belanger et al. 2017). Les simulations climatiques montrent qu'une augmentation de la 

température de l'air entraînera une augmentation de la température de l'eau dans les 10 

premiers mètres et que l'augmentation de la température aura lieu au début de l'été (Bélanger 

et al. 2013). Les lacs peu profonds pourraient donc devenir inadaptés aux poissons adaptés au 

froid au cours du 21e siècle, tandis que les grands lacs profonds pourraient servir de refuges 

climatiques pour ces espèces (Bélanger et al. 2013). 
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Dans le nord du Québec, il existe une relation inverse entre l'altitude et la profondeur des lacs 

(Belanger et al. 2017), ce qui signifie que les lacs situés dans les régions des monts Torngats et 

Puvurnituk sont moins profonds. 

 

4.1 Température/stratification de l'eau 

L'ampleur des impacts des changements climatiques varie selon les espèces et les régions, mais 

il est prévu qu'elle soit plus élevée dans les écosystèmes d'eau douce du nord. La température 

de l'eau des lacs et des rivières devrait augmenter plus rapidement dans les régions nordiques 

en raison de la réduction de la couverture de glace et de la diminution des effets de l'albédo 

(Karl et al. 2009). En outre, les caractéristiques morphométriques d'un lac donné sont 

susceptibles d'influencer sa réponse aux changements climatiques, car elles pourraient influer 

sa stratification et sa dynamique thermique (Kraemer et al. 2015). 

 

Dans les régions tempérées, les lacs suivent généralement un patron de renouvellement 

printanier / stratification estivale / renouvellement automnal / stratification hivernale. La 

stratification fait référence à un changement de la température du lac le long d'un gradient 

vertical, et est due à des changements de la densité de l'eau. Au fond, l'eau plus froide et plus 

dense forme l'hypolimnion, tandis que l'eau plus chaude, moins dense et bien oxygénée se 

trouve près de la surface, une région appelée épilimnion (Erreur ! Source du renvoi 

introuvable..2). Ces deux régions sont séparées par la région de la thermocline, où la 

température de l'eau diminue rapidement avec la profondeur. La stratification peut être 

transitoire ou persistante, variant à des échelles de temps allant de quelques heures à plusieurs 

décennies. La partition verticale de la colonne d'eau a des implications importantes sur la 

disponibilité de l'oxygène dissous et des nutriments, ainsi que sur la distribution verticale, la 

migration et l'alimentation du zooplancton et des poissons (MacIntyre et Melack 2009). Un 

changement des conditions climatiques affectant le climat local modifiera donc à la fois la 

structure thermique et le transport vertical par mélange, ce qui à son tour affectera le flux 

d'oxygène dissous et de nutriments, ainsi que la productivité et la composition des écosystèmes 

lacustres (Peeters et al. 2002). 

 

Les eaux froides de l’hypolimnion peuvent donc constituer des refuges estivaux pour les espèces 

d'eau froide dans les lacs plus profonds de leur aire de répartition méridionale. Toutefois, 

l'allongement de la période de stratification dans certains de ces lacs pourrait entraîner de 

graves déficits en oxygène à la fin de l'été. Cela pourrait réduire ou éliminer ces refuges, 

entraînant une diminution de l'abondance des populations locales qui en dépendent (Stefan et 

al. 2001, Plumb et Blanchfield 2009) et, ultimement, des contractions dans les aires de 

répartition zoogéographiques de ces espèces (Shuter et al. 2012). Cependant, de nombreux lacs 

peu profonds ne se stratifient pas en été, ou ne se stratifient que pendant de courtes périodes. 
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Figure 5.2 Stratification thermique d’un lac. Figure adaptée de Medina et al. (2018). 

Parce qu'elles sont des ectothermes (c'est-à-dire qu'elles ne peuvent pas réguler leur 

température corporelle par des moyens physiologiques) (Moyle et Cech 2004), les espèces de 

poissons sont très vulnérables aux changements climatiques. Une augmentation des 

températures mondiales peut affecter les individus de poisson en altérant leurs fonctions 

physiologiques telles que leur tolérance thermique, leur croissance, leur métabolisme, leur 

consommation alimentaire, le succès de leur reproduction et leur capacité à maintenir 

l'homéostasie interne face à un environnement externe variable (Fry 1971). La dispersion et la 

colonisation subséquente sont très probables, mais seront probablement limitées par les 

caractéristiques de drainage des bassins versants, et les filtres écologiques et historiques (Tonn 

et al. 1990). Dans les systèmes de bassins versants qui s'écoulent vers le nord, les 

augmentations de température sont très susceptibles de permettre à certaines espèces de 

déplacer leur distribution géographique vers le nord (Reist et al. 2006b). 

 

Les espèces de poissons des régions tempérées peuvent être classées en poissons d'eau froide, 

d'eau tempérée et d'eau chaude, en fonction de leur préférence thermique (Erreur ! Source du 

renvoi introuvable.). Parmi les espèces et groupes d’espèces examinés ici, 5 sont classés comme 

poissons d'eau froide (omble chevalier, touladi, corégone, morue, chabot), et 7 sont classées 

comme poissons d'eau tempérée (meunier, grand brochet, lotte, doré jaune, touladi, esturgeon 

jaune, saumon de l'Atlantique). Aucune espèce de poisson d'eau chaude n'a été incluse dans 

cette étude, mais certaines d'entre elles pourraient migrer vers le nord et constituer une 

menace sérieuse pour les espèces de poissons d'eau tempérée. 
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Tableau 2.2 Préférences de température pour certaines des espèces de poissons incluses dans cette revue 
littéraire.  

 

 

 

Esturgeon jaune La tolérance thermique maximale de l'esturgeon jaune est 

incertaine, mais il a été signalé que les températures de l'eau supérieures à 

28-30°C sont moins adaptées (Lyons et Stewart 2014). À l'autre extrême, les 

esturgeons jaunes qui vivent dans les rivières du nord sont capables de 

survivre à des températures de 0°C pendant une période pouvant aller jusqu'à 

6 mois (McDougall et al. 2014a, McDougall et al. 2014b). Les observations sur 

le terrain et les tests en laboratoire avec les juvéniles indiquent qu'en général, 

l'espèce survit et se développe mieux à des températures d'eau tempérée en été, 

intermédiaires entre les températures plus froides préférées par les salmonidés et les 

températures plus chaudes préférées par les centrarchidés et les percidés (Scott et Crossman 

1973, Wang et al. 1985, Holm et al. 2009). 

 

L'esturgeon jaune est une espèce de poisson menacée à l'échelle régionale qui est sensible aux 

facteurs de stress environnementaux au cours des premiers stades de sa vie et peut exprimer 

des modifications comportementales qui affectent sa survie (Wishingrad et al. 2015, Crossman 

et al. 2018). Entre autres choses, une température de l'eau chaude est connue pour être un 

facteur de stress pendant les premiers stades ontogénétiques (Van Eenennaam et al. 2005, 

Zubair et al. 2012, Bates et al. 2014, Dammerman et al. 2016). Par conséquent, une température 

chaude pendant l'incubation des œufs et pendant le stade d'embryon libre immédiatement 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://www.outdoorcanada.ca/taste-for-illegal-caviar-nets-ontario-men-over-20k-in-fines/&psig=AOvVaw1RAVwS50f5zOIU_W-0iVJI&ust=1585237923262000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCLCynM79tegCFQAAAAAdAAAAABAI
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après l'éclosion peut représenter un facteur de stress chronique et peut avoir des effets 

physiologiques et comportementaux qui influencent la sensibilité des larves à la prédation. 

Cette sensibilité du développement de l'esturgeon jaune à la température est particulièrement 

préoccupante compte tenu des changements climatiques actuels, en plus de la surexploitation 

et de la perturbation de l'habitat qui menacent les populations dans toute l'Amérique du Nord 

(Ferguson et Duckworth 1997). 

 

Les études intégrant un modèle de distribution des espèces (SDM) prévoient une diminution de 

l'abondance et de la distribution de quatre espèces d'esturgeons en Europe en raison de la 

hausse des températures de l'eau (Lassalle et al. 2008, Lassalle et Rochard 2009), ainsi qu'un 

déclin de l'habitat fluvial thermiquement adapté à l'esturgeon jaune dans le Wisconsin d'ici le 

milieu du 21e siècle (Lyons et Stewart 2014). Même si de grandes incertitudes subsistent quant à 

l'ampleur du déclin des habitats appropriés, les scénarios les plus optimistes prévoient que la 

quantité d’habitats stressants sera quintuplée (Lyons et Stewart 2014). Malgré cette 

augmentation substantielle prévue, la plupart des réseaux fluviaux et lacustres devraient avoir 

des tronçons de rivière en amont ou en aval ou de grands affluents qui resteront 

thermiquement adaptés à l'avenir selon la plupart des modèles climatiques. Ces zones 

pourraient servir de refuges thermiques, permettant peut-être aux populations d'esturgeons 

jaunes d'éviter les températures élevées de l'eau, même si une partie de leur habitat devenait 

moins adaptée thermiquement. L'esturgeon jaune est très mobile et peut entreprendre de 

longues migrations de frai à travers les rivières et les lacs (Auer 1999, Knights et al. 2002, Bott et 

al. 2009, Homola et al. 2012) et même traverser des barrages si des écluses de navigation 

régulièrement exploitées ou des installations de passage des poissons appropriées sont 

présentes (Knights et al. 2002, Thiem et al. 2011). Ces attributs suggèrent que l'esturgeon jaune 

pourrait se déplacer sur de longues distances à partir d'habitats thermiques moins adaptés vers 

des habitats thermiques plus adaptés au sein d'un réseau. 

 

Meuniers En tant que taxon d'eau tempérée, les meuniers peuvent être 

vulnérables à l'augmentation de la température de l'air et de l'eau dans leur aire 

de répartition méridionale. Par exemple, la limite nord de l'aire de répartition du 

meunier rouge est limitée par la température de l'eau, en raison de l'effet létal 

des températures froides sur les œufs de l'espèce pendant la période 

d'incubation (Hamel et al. 1997). Avec l'augmentation de la température de l'eau 

en réponse aux changements climatiques, la mortalité des œufs pourrait donc être réduite à la 

limite nord de son aire de répartition, ce qui pourrait avoir un impact sur la dynamique des 

populations. 
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Dans l'ensemble, la température préférée des meuniers se situe entre 14,1 et 21,2°C (Cincotta 

et Stauffer 1984).  

 

Grand brochet Ayant une température optimale pour une croissance maximale 

qui se situe entre 15 et 18°C (Casselman 1996, Larsson 2005, Larsson et al. 

2005), le grand brochet évite activement les températures de surface qui 

dépassent 25°C. Cependant, dans une grande partie de son aire de répartition, 

les températures de surface supérieures à 25°C sont très susceptibles de devenir 

plus fréquentes à mesure que la température de l'air augmente. Dans les lacs moins 

profonds, les changements de la chimie des lacs associés à l'augmentation de la température 

auront peut-être pour conséquence que les eaux de fond plus fraîches deviendront anoxiques et 

que l'habitat approprié du grand brochet sera restreint (Schindler et al. 2008). 

 

À sa limite sud, l'augmentation de la température de l'eau (en particulier dans les lacs peu 

profonds) peut limiter le potentiel de croissance du grand brochet (Breeggemann et al. 2016), 

ce qui pourrait entraîner une altération des taux de maturation, de la fécondité et de la 

condition physique générale (Roff 1984, Shuter et Meisner 1992). Les changements climatiques 

pourraient également affecter le recrutement et le développement des œufs (Straile et al. 2007, 

Karjalainen et al. 2015). Étant donné que la dynamique globale des populations pourrait être 

modifiée, les conséquences de l'augmentation des températures pour le grand brochet à sa 

limite sud pourraient s'étendre à l'ensemble du réseau trophique en raison de son important 

rôle de prédateur dans ces écosystèmes (Paukert et Willis 2003). Toutefois, une méta-analyse a 

révélé que les taux de croissance du grand brochet peuvent présenter des tendances complexes 

et non linéaires qui varient à de multiples échelles, y compris dans leur interaction avec le climat 

(Rypel 2012). Les populations de grands brochets vivant à la limite sud de l'aire de répartition de 

l'espèce pourraient donc présenter des réponses variables à l'augmentation de la température, 

ce qui indique une différenciation génétique de la plasticité du développement entre les 

populations (Sunde et al. 2019). 

 

Comparé à d'autres poissons d'eau tempérée, le grand brochet présente une tolérance 

relativement bonne aux températures élevées et a une tolérance limite médiane supérieure 

d'environ 29°C (Casselman 1996). Les effets thermiques létaux directs des changements 

climatiques sont donc peu probables pour cette espèce. Cependant, la croissance pourrait être 

affectée par des changements de température convergeant ou divergeant des températures 

optimales de 22-23°C et 19°C, pour les jeunes et les adultes respectivement (Casselman 1996), 

ou plus indirectement par des effets sur la disponibilité de la nourriture à travers les impacts sur 

les populations de proies. 
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Lotte La maturation du frai de la lotte est fortement liée à la température. Le 

frai a été observé entre 0 et 4°C (McPhail et Paragamian 2000), mais la 

maturation du frai était plus rapide lorsque les températures diminuaient 

rapidement à 1°C (Zarski et al. 2010). Wismer et Christie (1987) ont suggéré une 

température optimale de frai entre 1 à 2°C. 

 

La spécialisation de la lotte dans des conditions froides et oligotrophiques peut la rendre plus 

vulnérable aux changements anthropiques. Des températures de l'eau plus chaudes, dues soit 

au débit des barrages soit aux changements climatiques, ont été constatées dans les 

populations de lottes en déclin à l'extrémité sud de leur aire de répartition. Certains de ces 

déclins semblent être dus à des températures de l'eau plus chaudes en été (Jackson et al. 2008). 

En outre, la lotte est une mauvaise nageuse et pourrait donc être plus vulnérable aux 

changements climatiques en raison de son incapacité à atteindre les refuges climatiques tels 

que les cours d'eau surélevés (Walters et al. 2018). 

 

Doré jaune Les modèles climatiques ont prédit que le doré jaune pourrait 

s'étendre sur une grande partie de son aire de répartition, avec une faible 

probabilité qu'il s'étende dans les régions du sud de la Saskatchewan, de la 

Colombie-Britannique et des Maritimes (Chu et al. 2005). Cette expansion du 

doré jaune dans une grande partie de son aire de répartition et vers le nord est 

conforme à d'autres études. Par exemple, Van Zuiden et al. (2016) ont prévu que le 

doré pourrait disparaître des lacs du sud et du centre-sud de l'Ontario au cours du 21e siècle. En 

Ontario encore, Shuter et al. (2002) suggèrent que l'habitat thermique approprié pour le doré 

jaune se déplacera des régions du sud vers les régions du centre et du nord suite aux 

changements climatiques. Cela pourrait par conséquent déplacer la pêche au doré jaune vers le 

nord. 

 

L'augmentation des températures de l'air peut affecter le comportement de frai du doré jaune, 

car il a tendance à frayer dans des eaux froides (6 - 12°C) et peu profondes (McMahon et al. 

1984). Dans les eaux de 6 à 12°C, le taux de survie des œufs du doré jaune varie de 61,5 à 84 %, 

tandis qu'une baisse à 15 % est observée dans les eaux de 13°C (Koenst et Smith 1976). De plus, 

les hivers chauds ont favorisé un frai plus précoce pour le doré du lac Érié (May 2015). 

 

Les températures chaudes du printemps et de l'été ont eu un effet positif sur le recrutement du 

doré jaune dans les Grands Lacs (Honsey et al. 2016). Cependant, une étude multifactorielle a 
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montré que les effets des changements climatiques sur le recrutement du doré jaune 

dépendent du comportement spécifique de frai (frai en rivière vs frai en lac) et du stade de vie 

(juvénile vs. adulte; Jones et al. 2006). 

 

L'augmentation des températures de l'air due aux changements climatiques entraîne des 

périodes plus longues de stratification des lacs (Winder et Schindler 2004, Adrian et al. 2009), ce 

qui peut avoir un effet négatif sur la survie du doré jaune en augmentant le stress oxydatif dans 

l'épilimnion (Erreur ! Source du renvoi introuvable..2; McMahon et al. 1984). 

 

Ceci étant dit, Galarowicz et Wahl (2003) ont observé que la concordance entre les 

caractéristiques du cycle biologique et les conditions climatiques au sein des populations de 

dorés en Amérique du Nord différait selon les zones géographiques qui avaient été colonisées à 

partir de différents refuges glaciaires. Ces résultats suggèrent que l'adaptation du doré jaune 

aux conditions climatiques a été le résultat d'une divergence évolutive depuis la dernière 

glaciation, et fournissent des preuves de la variabilité génétique parmi les populations qui 

pourraient aider à la résilience du doré jaune face à un climat changeant (Stasko et al. 2012). 

 

Corégone Des récentes baisses du taux de croissance et de la condition du grand 

corégone des Grands Lacs ont été documentées (Pothoven et al. 2001, Lumb et 

al. 2007, Rennie et al. 2010). En effet, les déclins généralisés et constants de la 

condition des corégoninés tels que le grand corégone observés dans de grandes 

régions comme la province de l'Ontario (Rennie et al. 2010) sont révélateurs 

d'un impact environnemental à grande échelle tel que les changements 

climatiques (Stenseth et al. 2002). Il a été proposé que le déclin de la condition du grand 

corégone est probablement un processus  «bottom-up», la productivité pélagique annuelle de 

l'ensemble du lac étant réduite par les températures régionales plus élevées (Rennie et al. 

2010). La profondeur de la thermocline et donc le volume épilimnétique des lacs oligotrophes 

est négativement corrélée avec la température moyenne (King et al. 1999, Keller 2007, Rennie 

et al. 2009). Les périodes de stratification se sont également considérablement allongées 

(Winder et Schindler 2004, Jensen et al. 2008, Adrian et al. 2009). Ainsi, un volume réduit 

pendant une période de stratification plus longue peut entraîner une réduction de la 

productivité primaire en raison du réchauffement des climats régionaux. Par conséquent, moins 

d'énergie serait fournie aux deux habitats pélagiques pendant la période stratifiée dans des 

conditions plus chaudes. 

 

La variabilité du recrutement du grand corégone a été liée aux températures de l'eau et de l'air 

en automne et au printemps (Christie 1963, Lawler 1965, Freeberg et al. 1990, Brown et al. 
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1993). Christie (1963) a constaté que les températures froides de l'automne et les températures 

chaudes du printemps étaient corrélées avec de grandes classes d'âge dans le lac Ontario et que 

la combinaison inverse produisait des classes d'âge faibles (remarque : "classe d'âge" se réfère à 

tous les poissons d'une espèce donnée éclos pendant une période de frai annuelle). Un 

refroidissement rapide à l'automne peut favoriser des concentrations maximales de poissons 

frayant à une température optimale de l'eau (généralement en dessous de 6°C; Hooper et al. 

2001) et donc de meilleures chances de réussite des frayères (Christie 1963). Avec les 

augmentations observées et prévues de la température automnale, la période de mise en gage 

du grand corégone pourrait avoir lieu plus tard au cours de l'automne (Lyons et al. 2015).  

 

Les approches de modélisation bioénergétique suggèrent que, parce que le grand corégone et 

d'autres espèces de poissons sont capables de thermoréguler leur comportement, leur 

croissance devrait augmenter avec des habitats thermiques plus chauds, si les proies ne 

deviennent pas limitantes. En revanche, si les proies deviennent limitantes, la croissance devrait 

diminuer (Kao et al. 2015). Ces résultats suggèrent que les changements dans la disponibilité 

des proies associés aux changements climatiques peuvent être aussi importants, sinon plus, que 

les changements dans les habitats thermiques pour la croissance des poissons (Collingsworth et 

al. 2017). 

 

Les modèles de distribution du grand corégone prévoient la disparition d'un grand nombre de 

lacs d'ici le milieu du 21e siècle dans le centre et le sud de l'Ontario. Néanmoins, de nombreux 

lacs avec des habitats appropriés seront disponibles dans le grand nord de l'Ontario (Edwards et 

al. 2016). Il est également prévu que la répartition des ciscos se déplace vers le nord et diminue 

dans une grande partie de leur étendue méridionale en réponse aux changements climatiques 

(Jacobson et al. 2010, Sharma et al. 2011, Fang et al. 2012, Van Zuiden et al. 2016). Les ciscos 

préfèrent les températures froides de l'hypolimnion et sont stressés lorsque les niveaux 

d'oxygène dans cette couche sont épuisés, puisque cela les oblige à se déplacer vers des eaux 

chaudes qui ne sont pas adaptées à leur croissance, leur survie ou leur reproduction (Aku et al. 

1997, Ficke et al. 2007). Dans son aire de répartition méridionale, le cisco est déjà en voie de 

disparition en raison des changements climatiques et de l'invasion d'éperlans arc-en-ciel d'eau 

froide (Osmerus mordax, une espèce nord-américaine de la famille des Osméridés; Sharma et al. 

2011, Fang et al. 2012, Jiang et al. 2012). En outre, l'enrichissement des lacs en nutriments par 

l'agriculture favorise l'eutrophisation (Carpenter et al. 1998), ce qui limite davantage la 

conservation d'habitats appropriés pour le cisco (Jacobson et al. 2012). 
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Touladi La température affecte l'activité, le métabolisme, l'alimentation, la 

croissance et la reproduction des touladis, la sensibilité variant selon l'âge, la 

taille et la saison. Dans les expériences de laboratoire, la survie des alevins est 

réduite par les températures chaudes (0% de survie à 13°C) et les truites 

adultes montrent une nette préférence pour les températures froides (niche 

thermique préférée de 10 ± 2°C; Magnuson et al. 1990, Grande et Andersen 

1991). Bien que la préférence classique du touladi pour les températures froides puisse être 

différente dans les petits lacs (Sellers et al. 1998, Morbey et al. 2006), on considère que le 

touladi a une tolérance thermique étroite et une forte affinité pour l'eau froide (Reist et al. 

2006b). 

 

Des observations sur le terrain ont montré que l'habitat du touladi est limité en surface par une 

température inférieure à 12 à 15°C, et en profondeur par une concentration en oxygène 

supérieure à 4 ou 6 mg/L (Plumb et Blanchfield 2009). Ainsi, bien que les lacs d'eau profonde 

très froide continueront probablement à fournir un habitat approprié pour le touladi, les 

changements climatiques entraîneront probablement la disparition des populations locales qui 

n'ont pas accès à des refuges d'eau froide. Dans le nord de l'Ontario, l'augmentation des 

températures des lacs de fond a entraîné la perte de touladis juvéniles (Gunn 2002). Les 20°C 

enregistrés au lac Gullrock (nord-ouest de l'Ontario, 50,97°N 93,62°W) au cours de l'été 1998 

ont été désignés comme la principale cause de cette disparition, car le touladi préfère une 

température de 10 à 13°C (Martin et Olver 1980), et les températures létales supérieures 

mesurées en laboratoire varient entre 23,5 et 25,9°C (Gibson et Fry 1954, Grande et Andersen 

1991). 

 

L'augmentation de la température de l'eau et l'allongement de la période de stratification 

peuvent diminuer les concentrations d'oxygène hypolimnétique, ce qui entraîne une 

augmentation de la fréquence des eaux anoxiques. Cela entraînera sans aucun doute une 

réduction de la quantité d'habitats adéquats disponibles et de l'abondance des populations de 

touladi dans de nombreux lacs canadiens (Fang et Stefan 1998, King et al. 1999, Shuter et Lester 

2004). Par exemple, MacKenzie-Grieve et Post (2006) ont montré qu'une augmentation de la 

température de 2°C entraînerait une diminution de l'habitat thermique et de la récolte 

potentielle du touladi dans les lacs du sud du Yukon. Pendant le frai d'automne, lorsque 

l'hypolimnion n'existe plus, l'augmentation de la température pourrait être encore plus 

préjudiciable et provoquer une diminution massive de la survie à l'éclosion des embryons du 

touladi (Casselman 2002). Les changements de la température de l'eau affectent également le 

comportement du touladi. Les années plus fraîches, il a tendance à manger de plus grandes 

proies provenant des régions côtières peu profondes, ce qui entraîne une croissance plus élevée 

et une meilleure condition que les années plus chaudes, où les poissons mangeaient plus de 

petites proies provenant des régions en eaux profondes (Guzzo et al. 2017). Cela suggère que 
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les impacts du réchauffement sur les écosystèmes aquatiques peuvent s'étendre du niveau de 

l'individu à celui de la chaîne alimentaire. 

 

Les effets projetés des changements climatiques sur le touladi comprennent une réduction des 

habitats thermiques qui sera associée à des réductions de la reproduction, de la croissance et de 

la survie pour les populations du sud et les populations du nord vivant dans des lacs peu 

profonds (Jansen et Hesslein 2004, Mackenzie-Grieve et Post 2006, Reist et al. 2006b), ainsi 

qu'une réduction de l'habitat le long des limites sud des distributions zoogéographiques du 

touladi (Gunn et al. 2004). Par exemple, des modèles simulant l'impact d'une augmentation de 

3°C des températures épilimnétiques de juillet sur les jeunes touladis de l'année vivant dans un 

lac arctique peu profond (lac Toolik, Alaska) prédisent la décimation de tous les jeunes de 

l’année au terme de leur premier été, car les augmentations potentielles de la productivité 

primaire dues à des températures de l'eau plus élevées et à un ruissellement accru sont 

masquées par des taux métaboliques et des besoins alimentaires des touladis 10 fois plus élevés 

(McDonald et al. 1996). En combinant les scénarios de changements climatiques avec les taux 

de dispersion des espèces envahissantes et les interactions interspécifiques avec l'achigan à 

petite bouche, Sharma et al. (2009) ont prévu que 20 % des populations de touladi en Ontario 

pourraient devenir vulnérables d'ici 2050 (contre 1 % au cours de la période de référence). 

 

Omble chevalier La prévision des impacts climatiques généraux sur l'omble 

chevalier est compliquée en raison de la différenciation prononcée de la 

morphologie et du cycle de vie des populations d'omble chevalier, de 

l'utilisation combinée des habitats marins et d'eau douce par les populations 

diadromes, et de la complexité des impacts climatiques sur les régimes 

thermiques et la productivité des eaux arctiques (Reist et al. 2006b). De plus, 

l'augmentation de la température de l'eau pourrait avoir des conséquences variables sur les 

populations d'ombles chevaliers selon (1) si la température de l'eau qui en résulte est inférieure 

ou supérieure à la température optimale pour la croissance, (2) la manière dont la production 

de proies est affectée par la température, (3) le stade de vie qui est le plus touché par les 

changements climatiques (p. ex. la température létale supérieure pour les œufs est inférieure à 

celle des autres stades de vie, mais les températures printanières sont également plus froides), 

(4) si les microhabitats d'eau froide sont conservés ou non, et (5) si d'autres espèces de poissons 

sont présentes (Elliott 1982, Reist et al. 2006b, Elliott et Elliott 2010, Finstad et al. 2011). 

 

Bien que le réchauffement climatique soit susceptible de profiter à certaines populations 

d'ombles chevaliers du nord, il est probable qu'il entraîne un déclin important de nombreuses 

populations du sud (Reist et al. 2006b), en particulier dans les lacs peu profonds et de faible 

altitude, car les poissons peuvent être incapables d'éviter les températures néfastes en se 

https://www.google.com/url?sa=i&url=http://clipart-library.com/clip-art/130-1307855_pics-of-fish-arctic-char-fish.htm&psig=AOvVaw16mPOtStRbJrX6-n1tqcVE&ust=1585273609484000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCNijo8uCt-gCFQAAAAAdAAAAABAP
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déplaçant vers des eaux hypolimnétiques tempérées (Lehtonen 1998). L'augmentation de la 

température due aux changements climatiques éliminera les habitats thermiques appropriés, 

provoquera l'enclavement des populations diadromes et entraînera une concurrence accrue 

avec les poissons adaptés aux eaux plus chaudes dans une grande partie de l'aire de répartition 

de l'omble chevalier dans le sud (Reist et al. 2006b). Des preuves de la diminution de 

l'abondance des populations se trouvant à la limite méridionale de l'aire de répartition de 

l'espèce ont déjà été observées (Winfield et al. 2010). Cependant, dans les eaux où les 

températures sont inférieures à la plage optimale pour l'omble chevalier (12-16°C; tableau 2.2), 

on s'attend à ce que les augmentations de la température de l'air augmentent l’étendue des 

habitats thermiques appropriés dans les lacs profonds et stratifiés, ce qui entraînera une 

croissance et une smoltification accrues et, par conséquent, un meilleur recrutement (Johnson 

1980, Power et al. 2000).  

 

L'augmentation potentielle des précipitations peut également avoir des effets positifs sur la 

croissance et la survie des ombles anadromes, en augmentant la disponibilité des aliments 

grâce à l'augmentation de la charge en nutriments et en améliorant les refuges hivernaux grâce 

à la liaison des flux de surface et des eaux souterraines (Power et al. 2000). 

 

Les températures printanières élevées et l'accélération de la débâcle peuvent avoir des effets 

négatifs sur les populations qui migrent avec la débâcle (Nilssen et al. 1997). Dans le fleuve 

Fraser (près de Nain, au Labrador), la débâcle se produit généralement à la fin avril ou au début 

mai (Dempson et Green 1985) et serait bien avancée, tout comme la migration vers la mer, les 

années où les températures sont supérieures à la normale en mai. 

 

Sur la base de modèles de distribution des espèces, Chu et al. (2005) ont prévu une diminution 

de 63 % de la distribution de l'omble chevalier au Canada d'ici 2050, compte tenu des modèles 

de températures et de précipitations prévues. De même, Gerdeaux (2011) a prévu une 

réduction de la qualité des habitats en France pour l'espèce. 

 

Omble de fontaine L'omble de fontaine, également appelé truite mouchetée, 

est un poisson d'eau froide, dont la répartition géographique est fortement 

contrainte par les températures estivales maximales (Meisner 1990, Keleher et 

Rahel 1996). Dans les parties centrale et méridionale de son aire de répartition, 

des études ont montré que les températures estivales chaudes et les faibles 

débits des cours d'eau sont stressants. Ces conditions ont induit de faibles taux de 

croissance (Carlson et al. 2007) et de faibles taux de consommation de proies (Sotiropoulos et 

al. 2006) en raison de la faible disponibilité des proies dans ces conditions. Ces résultats sont 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://www.fws.gov/fisheries/freshwater-fish-of-america/brook_trout.html&psig=AOvVaw2KGoTuaUIZ4LpGFRx269fO&ust=1585274523827000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCMjq8PmFt-gCFQAAAAAdAAAAABAD
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importants étant donné l'augmentation prévue des températures estivales et la variabilité 

accrue des flux (en particulier la fréquence accrue des sécheresses) prévue sur de grandes 

portions de l'aire de répartition actuelle de cette espèce (Moore et al. 1997, Huntington et al. 

2009). 

 

À la limite nord de son aire de répartition, les températures extrêmes ont été liées à une 

importante mortalité de l'omble de fontaine. Par exemple, une mortalité accrue a été observée 

après qu'un lac des basses terres de la baie d'Hudson en Ontario ait enregistré des 

températures de surface supérieures à 20°C, dépassant de près de 10°C la valeur moyenne 

(Gunn et Snucins 2010). Cette période de chaleur inhabituelle s'est traduite par une 

température de l'air supérieure à 30°C ainsi que par des conditions de stratification thermique 

inhabituelles. Toutefois, en dessous d'un certain seuil, une température de l'eau plus élevée 

pourrait être bénéfique pour l'omble de fontaine, principalement en raison d'une croissance 

accrue au printemps et à l'automne. Les modèles bioénergétiques ont prévu qu'au-dessus d'un 

seuil de 2°C d'augmentation de la température de l'eau, la croissance serait limitée par la 

disponibilité de la nourriture, car une augmentation de 15 à 20 % de la consommation 

alimentaire serait nécessaire pour maintenir les taux de croissance actuels avec une 

augmentation de 2°C, et une augmentation de 30 à 40 % pour une augmentation de 4°C (Ries et 

Perry 1995). 

 

À la limite sud de la distribution de l'espèce, les températures estivales plus élevées stresseront 

de plus en plus les populations d'omble de fontaine et entraveront les efforts de rétablissement 

de cette espèce (Isaak et al. 2012). Par exemple, les températures élevées pendant l'été ont 

considérablement réduit les taux de survie de l'omble de fontaine dans presque toutes les 

classes de taille dans un réseau de cours d'eau de l'ouest du Massachusetts (Xu et al. 2010). 

Cependant, d'autres variables environnementales associées aux changements climatiques 

(débits estivaux extrêmement faibles) n'ont influencé que des classes de taille spécifiques dans 

un habitat spécifique (Xu et al. 2010). L'augmentation des températures en été a également été 

corrélée avec un retard de la fraie et une réduction du nombre total de nids construits pour 

l'omble de fontaine dans un lac de montagne au nord de l'État de New York (Warren et al. 

2012). Les ombles de fontaine qui fraient dans un lac choisissent les sites de nidification en 

fonction de la présence d'eaux souterraines qui se déversent et dont la température est 

relativement constante d'une année à l'autre, ce qui entraîne des temps d'incubation des œufs 

relativement constants (Curry et al. 1995b). Par conséquent, un frai retardé est susceptible de 

retarder l'émergence des alevins, ce qui pourrait influencer la synchronisation de l'émergence 

avec les proies. 
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L'omble de fontaine présente une remarquable plasticité d'habitat. En effet, il vit dans des 

habitats fluviaux d’eau douce, lacustres, ainsi que marins (Jardine et al. 2005, Spares et al. 

2014). Au sein des masses d'eau, l'omble de fontaine peut également modifier ses schémas 

d'activité ou l'utilisation de son habitat en fonction des conditions environnementales telles que 

le risque de prédation, la disponibilité de nourriture ou la thermorégulation (Curry et al. 1997, 

Goyer et al. 2014). Dans les habitats lacustres (Cote et al. 2020), les ombles de fontaine adultes 

présentaient un comportement complexe et variable, notamment des tendances à adopter un 

comportement diurne et une utilisation étendue de l'habitat sur une large gamme de 

températures de l'eau, de niveaux de lumière et de couvertures de glace. Cette aptitude de 

l'omble de fontaine suggère une forte capacité d'adaptation à son environnement saisonnier 

variable (Cote et al. 2020), ainsi que, dans une certaine mesure, à l'évolution des conditions 

climatiques. En fait, la performance thermique de l'organisme entier a été grandement 

augmentée par l'acclimatation, ce qui suggère que les populations d'omble de fontaine 

pourraient avoir un certain degré de plasticité pour faire face au stress thermique imposé par 

les changements climatiques. Cependant, les populations et les souches localisées auront une 

capacité différente à faire face à ces facteurs de stress thermique, selon les régimes thermiques 

historiques qu'elles ont connus au cours des périodes ancestrales et contemporaines (Stitt et al. 

2014). 

 

Un modèle climatique développé par Chu et al. (2005) a prédit une diminution de 49% de la 

distribution de l'omble de fontaine d'ici 2050. L'aire de répartition de l'espèce pourrait se 

déplacer dans deux directions, vers le nord-est en s'éloignant du centre du Canada vers la région 

Québec-Labrador et vers l'ouest en direction de la Colombie-Britannique (Chu et al. 2005). En 

1990, Meisner a prédit que l'omble de fontaine pourrait disparaître des zones les plus 

méridionaux de son aire de répartition naturelle du nord-est des États-Unis, en raison d'une 

augmentation prévue de 3,8°C de la température de l'eau. Toutefois, un exercice de 

modélisation plus récent dans l'est des États-Unis, à haute altitude, a prédit un degré élevé de 

variabilité spatiale et temporelle de la température future des cours d'eau, ce qui a donné lieu à 

une évaluation complexe de la vulnérabilité des habitats d'eau froide (Merriam et al. 2017). 

Notamment, Merriam et al. (2017) ont prédit qu'il n'y aurait aucune diminution de l'habitat 

disponible pour l'omble de fontaine à la fin du 21e siècle (c'est-à-dire entre 2091 et 2100). Ce 

résultat s'explique par l'effet de refroidissement du débit des cours d'eau sur la température de 

l'eau, qui devrait compenser pour l'augmentation causée par les températures élevées de l'air. 
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Saumon atlantique Pour les salmonidés comme le saumon atlantique, la 

température est une variable essentielle de l'habitat pour maintenir des 

populations saines (Daigle et al. 2015). Les projections climatiques révèlent que 

l'occurrence et la durée des épisodes de température élevée de l'eau dans les 

rivières à saumon de l'est du Canada entraîneront une demande accrue de 

refuges thermiques chez les populations de salmonidés (Daigle et al. 2015). En outre, 

il existe un large consensus sur le déplacement vers le nord de la répartition du saumon 

atlantique en réponse aux changements climatiques (Plante et Downing 1993, Ishida et al. 2001, 

Jansen et Hesslein 2004). Certaines observations récentes confirment cette tendance dans les 

habitats marins et d'eau douce (Power et Power 1994, Minns et Moore 1995, Friedland et al. 

1998, Friedland et al. 2000, Holm et al. 2000, Rikardsen et al. 2008, Jonsson et Jonsson 2009). 

 

Dans son aire de répartition septentrionale, l'augmentation prévue de la température aura un 

impact positif sur la survie du saumon atlantique en hiver. La période hivernale est considérée 

comme un goulot d'étranglement critique pour le saumon dans les habitats d'eau douce (Cunjak 

et al. 1998). Les conditions difficiles pendant l'hiver sont corrélées à l'épuisement des réserves 

d'énergie et à une survie plus faible, en particulier pour les stades juvéniles (Gibson et Myers 

1988, Metcalfe 1998, Zydlewski et al. 2005). Le relâchement de cette contrainte avec les 

changements climatiques pourrait permettre à cette espèce de survivre et de se propager au 

nord de son aire de répartition historique. 

 

4.2 Apports de carbone organique dissous 
Bien que l'augmentation des températures de l'air ambiant puisse avoir un impact direct sur la 

structure thermique, les plus grandes influences des changements climatiques sur les 

caractéristiques des habitats d'eau douce seront probablement dues à l'altération des processus 

biogéochimiques qui affectent les apports terrestres de carbone organique dissous (COD). Le 

COD est le principal déterminant de la clarté de l'eau et de la profondeur de l'épilimnion dans 

les petits lacs oligotrophes (moins de 500 ha) (Fee et al. 1996, Schindler et al. 1997, Keller et al. 

2006) typiques de ceux que l'on trouve dans les régions tempérées du nord de la forêt boréale. 

Le COD peut provenir à la fois des eaux lacustres (autochtone; COD provenant du lac lui-même) 

et des eaux externes au lac (allochtone; COD provenant d’un apport d’eau externe), mais c'est la 

fraction allochtone qui est la plus colorée (Cuthbert et Delgiorgio 1992, Schindler et Gunn 2003). 

Le COD coloré produit dans les bassins versants terrestres atténue la lumière par l'absorption de 

l'énergie solaire, qui à son tour affecte la teneur en chaleur des parties supérieures de la 

colonne d'eau. Le déterminant le plus important des concentrations en COD des lacs dans une 

grande partie de l'hémisphère nord est la proportion du bassin versant dominée par les 

tourbières (Stasko et al. 2012). 



 

 68 

 

La grande influence du COD sur les propriétés optiques et la structure thermique des lacs en fait 

donc un facteur primordial à prendre en compte lorsqu'on essaie de prévoir l'effet que les 

changements climatiques auront sur les poissons d'eau douce. Par exemple, des saisons sans 

glace plus longues entraîneront probablement un appauvrissement accru de l'oxygène dissous 

en fin de saison dans les eaux de fond des lacs plus profonds (DeStasio et al. 1996) avec 

quelques pertes d'habitat approprié pour les sténothermes froids. Un résumé des principaux 

effets que la modification des concentrations de COD aura sur les principales caractéristiques de 

l'habitat des poissons est présenté dans le tableau 2.3. 

 

On a constaté une augmentation générale du COD dans les systèmes aquatiques au cours des 

dernières décennies dans l'est de l'Amérique du Nord et dans de grandes parties de l'Europe 

septentrionale et centrale, qui peut être attribuée à la fois à l'évolution des conditions 

météorologiques et au rétablissement généralisé suite à l'acidification anthropique (Driscoll et 

al. 2003, Miettinen et al. 2005, Monteith et al. 2007, Parker et al. 2009). Cela est très 

probablement dû à l'augmentation des températures, qui fait augmenter les taux de 

décomposition dans les zones humides et les sols forestiers qui, par conséquent, produisent 

plus de matière organique disponible pour l'exportation à partir du bassin versant (Freeman et 

al. 2001, Keller 2007), ainsi qu'à l'augmentation des précipitations qui augmente les taux 

d'exportation du COD (Andersson et al. 1991, Hinton et al. 1997). 

 

Tableau 2.3 Résumé des principaux effets de la modification des concentrations de COD sur les principales 
caractéristiques de l'habitat des poissons. Modifié de Stasko et al. (2012). 
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Comme le résume le tableau 2.3, des apports plus élevés de COD produisent des lacs plus 

sombres avec des thermoclines moins profondes et un hypolimnion plus froid en raison d'une 

réduction de la profondeur à laquelle l'énergie solaire peut pénétrer (Fee et al. 1996, Snucins et 

Gunn 2000). Le réchauffement des eaux de surface induit par le COD peut également réduire les 

niveaux d'oxygène dans l'hypolimnion des lacs sombres en provoquant une stratification des 

lacs au début du printemps avant que le mélange ne puisse reconstituer les eaux profondes 

appauvries en oxygène (Wissel et al. 2003) et en encourageant la respiration bactérienne 

(Arvola et al. 1996). 

 

Bien que l'on pense souvent que des températures de l'air plus élevées entraîneront une 

diminution de l'habitat des espèces d'eau froide en réchauffant la colonne d'eau, les modèles 

actuels et les observations sur le terrain suggèrent que l'assombrissement des eaux des lacs 

atténuera généralement cet effet et entraînera plutôt un plus grand volume d'habitat d'eau 

froide et des températures d'hypolimnion plus basses malgré un épilimnion plus chaud (Snucins 

et Gunn 2000). Bien sûr, il y aura une certaine disparité entre les lacs, et cet effet tampon ne 

durera pas si la température continue d'augmenter. Ces modèles supposent que si les espèces 

d'eau chaude et d'eau tempérée bénéficient d'une expansion de leur habitat grâce à une plus 

grande épaisseur et à des températures plus élevées de l'épilimnion, les poissons d'eau froide 

auront la capacité de se déplacer plus profondément dans les eaux hypolimnétiques fraîches 

dont les températures dans les lacs stratifiés saisonnièrement sont déterminées par les 

conditions de renouvellement printanier et ne sont donc pas affectées par la clarté de l'eau 

(Stefan et al. 1996). Cependant, les eaux plus profondes ne sont souvent pas disponibles dans 

les petits lacs et même si elles le sont, de plus longues périodes de stratification peuvent 

prolonger la période d'appauvrissement en oxygène et de limitation de nourriture pour les 

prédateurs d'eau tempérée lorsque les espèces proies pélagiques ne sont pas présentes. 

 

Les avantages de l'augmentation du volume de l'habitat d'eau froide avec l'augmentation du 

COD (via des thermoclines moins profondes) doivent également être considérés à la lumière des 

coûts engendrés par une plus grande anoxie due à une stratification estivale prolongée (Stefan 

et al. 1996, Magnuson et al. 1997). Dans les lacs où l'anoxie empêche l'habitation par les 

poissons, les espèces d'eau froide ne pourront pas rester dans les refuges thermiques profonds 

et pourraient être forcées d'endurer les coûts énergétiques liés à de fréquentes incursions dans 

un habitat thermique sous-optimal, mais bien oxygéné (Pothoven et al. 2009, Roberts et al. 

2009, Brandt et al. 2011). 
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Omble chevalier L'augmentation de la production primaire terrestre due au 

climat devrait augmenter la production primaire dans les lacs et, à terme, 

réduire la prévalence de l'anadromie dans les populations d'omble chevalier 

(Finstad et Hein 2012). En effet, les ombles migrent vers les environnements 

marins en raison de leur plus grande productivité. Si les habitats d'eau douce 

deviennent plus productifs en raison de l'augmentation des apports de COD, les 

avantages de la migration vers les régions marines pourraient être annulés. 

 

L'augmentation potentielle des précipitations prévue pour le nord du Québec (Mailhot et 

Chaumont 2017) pourrait également avoir des effets positifs sur la croissance et la survie des 

ombles anadromes en augmentant la disponibilité de leur nourriture grâce à une meilleure 

charge en nutriments et en améliorant les refuges d'hiver en reliant les flux de surface et d'eau 

souterraine (Power et al. 2000). 

 

Saumon atlantique Les rivières de la baie d'Ungava deviendront peut-être plus 

productives en raison de l'augmentation de la température et des apports de 

COD, et il est donc probable que le nombre de saumons augmente. Les rivières 

qui ont actuellement de grandes montaisons de saumons deviendront 

probablement plus productives (p. ex. les rivières George, Koksoak et Whale) et 

connaîtront donc une augmentation de l'abondance des saumons (Power 1990). Une 

telle colonisation, cependant, se fera probablement au détriment des populations d'ombles 

chevaliers qui vivent actuellement dans les rivières en raison de la concurrence entre les deux 

espèces. 

 

4.3 Disponibilité de l'oxygène 
L'oxygène biologiquement disponible (dissous) est beaucoup moins concentré dans l'eau que 

dans l'air (Moyle et Cech 2004). Des concentrations d'oxygène dissous de 5 mg/L ou plus sont 

acceptables pour la plupart des organismes aquatiques (Stickney 2000), tandis que des 

concentrations inférieures à 2-3 mg/L sont considérées comme hypoxiques (Doudoroff et 

Warren 1965, Kalff 2000). 

 

La solubilité de l'oxygène dans l'eau a une relation inverse avec la température de l'eau. Étant 

donné que le taux métabolique aérobique de la plupart des organismes aquatiques à sang froid 

augmente avec la température, une augmentation de la température diminue à la fois 

l'approvisionnement en oxygène biologique disponible et augmente la demande biologique en 
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oxygène (Kalff 2000). Les poissons exposés à des températures d'eau élevées (p. ex. en raison 

des changements climatiques) peuvent être confrontés à une "compression de l'oxygène", c'est-

à-dire que la diminution de l'approvisionnement en oxygène ne peut pas répondre à 

l'augmentation de la demande (Kalff 2000).   

 

Grand brochet Le grand brochet est peu susceptible de rencontrer des problèmes 

d'anoxie en eau profonde, principalement parce qu'il est un prédateur 

essentiellement côtier (Chapman et Mackay 1984). 

 

 

 

 

Corégones Les populations de cisco ne peuvent persister que si un habitat 

d’eau froide bien oxygénée est disponible, car il préfère les lacs plus grands et 

plus profonds dans les régions géographiques plus fraîches. Ces conditions sont 

nécessaires à la croissance et à la reproduction du cisco (Rudstam et Magnuson 

1985, Jacobson et al. 2010, Fang et al. 2012), et donc au maintien d'une 

population viable. Avec les changements climatiques prévus pour augmenter les 

températures de l'eau et diminuer les concentrations d'oxygène dissous hypolimnétique, les 

mortalités de ciscos à la fin de l'été peuvent être exacerbées, entraînant des pertes 

dévastatrices de populations de ciscos dans les parties méridionales de leur aire de répartition 

(p. ex. Jacobson et al. 2010, Sharma et al. 2011). 

 

Touladi Comme il se nourrit principalement en eaux profondes, le touladi est 

susceptible de rencontrer de faibles concentrations d'oxygène causées par 

l'augmentation de la température de l'eau (Jansen et Hesslein 2004). Le touladi 

est connu pour être intolérant à un faible taux d'oxygène, avec une limite 

inférieure d'oxygène dissous pour les juvéniles d'environ 2 mg DO/L (Sellers et 

al. 1998), et une concentration d'oxygène privilégiée supérieure à 4 ou 6 mg/L 

(Plumb et Blanchfield 2009). 
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 Omble chevalier Les fluctuations accrues de l'eau et les niveaux élevés 

d'évapotranspiration, deux conséquences des changements climatiques, 

pourraient entraîner des pertes d'habitat dans les eaux arctiques peu profondes 

et non stratifiées. Conjugués à l'augmentation du rayonnement UV due à 

l'appauvrissement de l'ozone stratosphérique, ces effets feront probablement 

baisser les concentrations d'oxygène dissous dans les lacs stratifiés subarctiques 

(Magnuson et al. 1997, Rouse et al. 1997, Gunn 2002).  

 

 

4.4 Phénologie de la glace / durée de la saison de croissance 

Il a déjà été démontré que les changements climatiques se traduisent par des modifications des 

systèmes hydrologiques, dont l'un des effets les plus spectaculaires est la diminution de la durée 

de la couverture de glace dans certains lacs (Robertson et Gilchrist 1998, Magnuson et al. 2000, 

Futter 2003, Hodgkins et al. 2003, Duguay et al. 2006, Hayhoe et al. 2007, Huntington et al. 

2009). En effet, des tendances généralisées vers des saisons sans glace plus longues ont été 

observées au cours des 150 dernières années à travers l'Amérique du Nord  (Magnuson et al. 

2000) et plus régionalement dans le nord du Québec. 

 

Les impacts prévus des changements climatiques sur les lacs arctiques suggèrent que, 

globalement, la productivité de ces systèmes limités augmentera très probablement en raison 

d'une saison de croissance sans glace plus longue et de charges en nutriments plus élevées. Cela 

pourrait par conséquent avoir un impact sur le comportement des poissons (Reist et al. 2006b). 

Les espèces facultativement anadromes présenteront peut-être un comportement 

progressivement moins anadrome si, au fil du temps, les avantages de rester dans les systèmes 

d'eau douce l'emportent sur les avantages de migrer vers les zones côtières pour se nourrir en 

été. Cela a été le cas pour l'omble chevalier lorsque l'approvisionnement alimentaire en eau 

douce a été augmenté de manière expérimentale (voir section 4.2; Nordeng 1983). Cependant, 

l'augmentation de la production estuarienne pourrait éventuellement neutraliser toute 

tendance à réduire l'anadromie facultative en réponse à l'augmentation de la production d'eau 

douce (Reist et al. 2006b). La diminution de la durée de la couverture de glace réduira aussi 

progressivement l'avantage compétitif des espèces spécialistes des conditions hivernales sur les 

espèces eurythermiques (Portner 2006), engendrant à la fois la diminution de leur abondance 

locale et la contraction de leurs aires de répartition méridionales (Finstad et al. 2011, Helland et 

al. 2011, Ulvan et al. 2012). 

 

Les changements dans la phénologie de la glace peuvent également avoir un impact sur les 

espèces terrestres. Les ponts de glace sont largement utilisés par les animaux terrestres de 
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grande et moyenne taille pour leur permettre d'accéder à certains habitats autrement 

impossibles à atteindre. Certaines espèces, comme le renard arctique, se sont spécialisées dans 

l'utilisation de la glace de mer saisonnière comme plateforme d'alimentation (Lai et al. 2015) et 

peuvent parcourir des milliers de kilomètres sur terre et sur la glace (Tarroux et al. 2010). Les 

caribous en migration dans le nord du Québec traversent régulièrement de grands lacs lorsqu'ils 

sont gelés (Leblond et al. 2016). Pour les mammifères non aquatiques, l'utilisation de ponts de 

glace au lieu de nager dans les eaux libres nécessite moins d'énergie par unité de distance 

(Alexander 2002), tandis que la thermorégulation nécessite moins de dépenses énergétiques 

dans l'air que dans l'eau. La saison des ponts de glace pourrait être raccourcie dans les 

décennies à venir en raison de l'augmentation de la température, ce qui aurait des 

répercussions importantes sur les déplacements quotidiens, les migrations saisonnières et les 

événements de dispersion. 

 

Castor En plus de la disponibilité du bois, on soupçonne que l'accès à une 

source d'eau constante pendant l'hiver limite l'aire de répartition des castors 

dans le nord (Macfarlane et al. 2017, Tape et al. 2018). Les castors ont besoin 

d'eau libre sous la glace pour avoir un lieu d'hivernage, mais aussi pour 

pouvoir se déplacer, se protéger des prédateurs et accéder à leur réserve de 

nourriture (Macfarlane et al. 2017). Dans le nord du Québec, les températures 

hivernales ont augmenté durant les dernières décennies (Charron 2015) et 

continueront probablement à le faire au cours des prochaines décennies (Mailhot et Chaumont 

2017). Davantage de lacs et de rivières à la limite nord de l'aire de répartition du castor 

pourraient donc devenir des habitats hivernaux appropriés. 

 

Corégone Des hivers froids avec une couverture de glace au moment opportun 

sont nécessaires pour protéger les œufs de cisco et de grand corégone des 

dommages mécaniques (Taylor et al. 1987, McKenna et Johnson 2009, Lynch et 

al. 2015). La tendance au réchauffement menace de réduire la couverture de 

glace et peut-être de déplacer le moment du frai des poissons. La diminution de 

la fréquence de la synchronisation entre les conditions appropriées et les 

événements du cycle de vie augmente la probabilité d'extinction des espèces ayant des cycles 

saisonniers (Miller-Rushing et al. 2010). 
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Touladi Les changements dans la phénologie de la glace peuvent avoir des 

impacts importants sur l'habitat du touladi. Dans le nord-ouest de l'Ontario, les 

changements climatiques n'ont pas augmenté la durée de l'été, mais ont 

entraîné un déplacement de la période estivale. Le début de l'automne et le gel 

ont été retardés et, puisque ces phénomènes sont combinés à des dégels plus 

précoces, la période hivernale pour laquelle une couverture de glace est présente 

s’est raccourcie avec le temps. Cela a entraîné l'élimination de l'habitat optimal, à des degrés 

divers, dans tous les lacs étudiés, en particulier dans les lacs les plus sombres (Guzzo et 

Blanchfield 2017). 

 

L'omble chevalier En tant que spécialiste des eaux froides, l'omble chevalier 

est particulièrement vulnérable aux changements climatiques dans le nord du 

Québec, en particulier à la limite sud de son aire de répartition. En effet, la 

diminution de la durée de la couverture de glace réduira progressivement 

l'avantage compétitif des espèces spécialistes des conditions hivernales sur les 

espèces eurythermiques. Ceci favorisera à la fois la diminution de leur abondance locale et la 

contraction de leurs aires de répartition (p. ex. Finstad et al. 2011, Helland et al. 2011, Ulvan et 

al. 2012).  

 

Les changements dans la formation et la rupture de la glace pourraient avoir un impact sur le 

patron de migration de l'omble chevalier, ainsi que sur la migration des castors vers le nord (M. 

Neelin, communication personnelle). 

 

Harles L'abondance de harles est fortement associée à la quantité d'eau libre 

(Barker et al. 2014). Les harles pourraient donc bénéficier de la tendance 

observée et prédite des débâcles précoces des lacs dans le nord du Québec 

(Mailhot et Chaumont 2017). 

 

 

 

Saumon atlantique Les changements liés à la couverture de glace peuvent avoir 

un impact direct sur la productivité et la mortalité du saumon atlantique. Par 

exemple, il a été démontré que la suppression d'une couverture de glace a des 

effets négatifs importants sur leur budget énergétique (Finstad et al. 2004a). 

La carence énergétique influence la survie hivernale, et une modification de la 

couverture de glace peut réduire leur capacité à survivre à l'hiver (Finstad et al. 
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2004b). Le déplacement des salmonidés vers les habitats d'hivernage a lieu principalement 

avant la formation de la glace dans les rivières. Cependant, les déplacements locaux entre les 

habitats ont également lieu après la formation de la glace (Jakober et al. 1998, Linnansaari et al. 

2009). La glace de fond répandue empêche l'accès, alors que la glace fragmentaire et les zones 

couvertes de glace semblent être préférées (Linnansaari et al. 2009) En conséquence, la 

réduction de la couverture de glace ou de la durée de la glace sur les systèmes fluviaux est 

susceptible d'entraîner un compromis entre l'augmentation de la quantité d’habitat disponible 

et la diminution de la préférence pour cet habitat en raison du manque de couverture de glace 

de surface. L'accès des salmonidés anadromes aux habitats d'hivernage clés peut donc être 

bénéfique pour la survie et la productivité globales de la population (Prowse et al. 2011).  

 

L'augmentation des températures de l'air, d'autre part, peut entraîner de plus longues périodes 

d'absence de glace dans de nombreuses rivières arctiques, ce qui sera bénéfique pour le 

saumon des régions arctiques et subarctiques (Nielsen et al. 2013), comme le nord du Québec. 

 

 

4.5 Processus périglaciaires 

Dans l'Arctique, la glace de fond et les coins de glace influencent fortement l'hydrologie locale 

en terrain plat en limitant la percolation et l'écoulement latéral de l'eau, ce qui favorise la 

formation et le maintien des zones humides (Woo 2012). Ces zones humides fournissent des 

habitats de haute qualité pour l'alimentation, la reproduction et l'élevage de nombreuses 

espèces d'oiseaux aquatiques dans tout l'Arctique (Gauthier et al. 1996). Les oies se nourrissent 

de plantes graminoïdes de haute qualité dans les tourbières, les canards se nourrissent 

d'invertébrés aquatiques dans les étangs, et tous deux bénéficient de la protection que les plans 

d'eau offrent contre les prédateurs comme les renards (Gauthier et al. 1996). 

 

La stabilité des zones humides dans les paysages périglaciaires dépend essentiellement de 

l'intégrité du sol gelé en dessous, et en particulier des coins de glace. Ces coins de glace sont 

particulièrement sensibles à l'érosion thermique lorsque les eaux de surface pénètrent dans le 

sol (Jorgenson et al. 2015). En terrain plat, la dégradation des coins de glace peut initialement 

entraîner une augmentation transitoire de la superficie des masses d'eau, comme l'ont 

démontré Jorgenson et al. (2015) en Alaska. Avec le temps, cependant, la dégradation 

augmente la connectivité et le drainage de ces creux, en particulier dans les terrains en pente 

(Liljedahl et al. 2016). Une dégradation massive des tourbières gelées en permanence et un 

assèchement sévère des tourbières dans la région nord de l'est du Canada ont déjà été 

documentés (Tarnocai 2009). Cela contribuera à la disparition des zones humides arctiques 
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parcellaires qui sont maintenues par les flux d'eau de surface, ainsi qu'à l'augmentation de la 

charge en sédiments dans les lacs et les rivières. 

 

Les changements des conditions de drainage peuvent avoir des impacts dramatiques sur les 

communautés végétales, comme le démontrent Perreault et al. (2016) sur l'île Bylot dans le 

Haut-Arctique canadien. Les auteurs ont documenté une diminution de 40 % de l'humidité du 

sol dans les polygones drainés et un passage de la végétation de l'état humide à l'état mésique. 

La végétation qui était dominée par des graminoïdes tels que Dupontia fisheri, Eriophorum 

scheuchzeri et Carex aquatilis a été remplacée par d'autres graminoïdes comme Arctagrostis 

latifolia et par des arbustes comme Salix arctica. Cela a fait en sorte que la biomasse aérienne 

des herbes et des carex, qui sont les plantes fourragères préférées des oies des neiges dans la 

région, était cinq fois moins élevée suite à ces changements. Le réchauffement climatique a le 

potentiel de renforcer et d'accélérer ces processus, ce qui pourrait avoir des conséquences pour 

l'habitat des oies et éventuellement d'autres espèces sauvages de la toundra (Berteaux et al. 

2017). 

 

Les lacs formés par le dégel du pergélisol sont un élément clé de nombreux paysages nordiques, 

se développant dans les dépressions qui résultent du dégel du pergélisol (Pienitz et al. 2008). 

Dans certaines parties du Nunavik, les lacs thermokarstiques et les zones humides se 

développent en raison du dégel du pergélisol et de l'érosion (p. ex. Payette et al. 2004, Vincent 

et al. 2011), ce qui produit davantage d'habitats pour les oiseaux aquatiques et d'autres 

animaux. 

 

4.6 Variabilité du bilan hydrique des lacs et des rivières 

L'effet des futurs changements climatiques sur les milieux d'eau douce du Nord dépend 

également de l'ampleur relative des changements de température et de précipitations. À moins 

que les précipitations futures n'augmentent pour compenser l'évapotranspiration élevée 

associée à des températures de l'air plus élevées, on s'attend à une baisse des niveaux d'eau et 

à la disparition des tourbières (Rouse et al. 1997, Schindler et al. 1997). 

 

Grand brochet /Saumon atlantique Les changements dans le moment et l'intensité 

des conditions d'inondation et de sécheresse peuvent causer des 

problèmes pour les espèces lotiques et fortement migratrices (Poff 

et al. 1997). Par exemple, des conditions de faible débit au 

printemps ou un réchauffement au mauvais moment peuvent 

rendre difficile l'entrée du grand brochet et du saumon atlantique 

dans les zones humides pour le frai (Farrell et al. 2006). 
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Omble chevalier Le niveau de l'eau des environnements d'eau douce pourrait 

avoir un impact sur les patrons de migration de l'omble chevalier. Combiné à la 

migration vers le nord des castors dans le Québec subarctique, le faible niveau 

d'eau dû à l'augmentation de la température pourrait sérieusement entraver la 

migration de l'omble chevalier. 

 

Plongeons On prévoit que les changements climatiques augmenteront la 

variabilité intra et interannuelle des températures et des précipitations dans 

l'Arctique (Bieniek et al. 2014, Alexeev et al. 2016, Lader et al. 2017), ce qui 

pourrait renforcer les tendances observées en matière de ruissellement de 

surface et d'inondations des berges (Koch 2016). Cette variabilité accrue, 

associée au réchauffement des écosystèmes arctiques et au dégel du 

pergélisol, laisse penser que le niveau des lacs d'eau douce de l'Arctique va devenir 

plus variable. Les nids de Plongeons du Pacifique étaient susceptibles d'être inondés en raison 

des précipitations, ce qui contraste avec les Plongeons catmarin qui nichent sur des lacs plus 

petits où les variations du niveau d'eau sont moins importantes (Uher-Koch et al. 2018). 

L'augmentation prévue des précipitations et les niveaux d'eau plus variables pourraient donc 

avoir un impact différent sur les espèces de plongeons du nord du Québec. 

 

Rat musqué On prévoit que les changements climatiques augmenteront la 

fréquence des sécheresses et l'intensité des précipitations saisonnières dans 

de nombreuses régions (Dai 2013). Les mammifères semi-aquatiques comme 

le rat musqué devraient être vulnérables à cette variabilité accrue des 

précipitations (Ahlers et al. 2015). Dans une étude de 6 ans menée dans 

l'Illinois (États-Unis), Ahlers et al. (2015) ont constaté que les rats musqués 

étaient particulièrement touchés par les faibles précipitations estivales. Les taux 

d'occupation annuels estimés étaient plus de 10 fois plus faibles pendant la grave sécheresse de 

2012 (Ahlers et al. 2015). La fréquence accrue des sécheresses estivales est prévue par les 

modèles climatiques pour de nombreuses régions du monde, et les tendances observées en 

2012 pourraient donc être préjudiciables aux mammifères semi-aquatiques. 

 

Dans le nord du Québec, cependant, une augmentation des précipitations totales est prévue par 

les modèles climatiques (Mailhot et Chaumont 2017). L'augmentation des niveaux d'eau due à 

l'accroissement des précipitations fournira probablement un habitat plus approprié et 

augmentera la connectivité entre les zones d'habitat de haute qualité pour les rats musqués, à 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://varmentguard.com/wildlife-identification/muskrat&psig=AOvVaw3ppC8pTl3HRH3h7yPQg8RK&ust=1585277292313000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCLCm26KQt-gCFQAAAAAdAAAAABA8
https://www.google.com/url?sa=i&url=http://clipart-library.com/clip-art/130-1307855_pics-of-fish-arctic-char-fish.htm&psig=AOvVaw16mPOtStRbJrX6-n1tqcVE&ust=1585273609484000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCNijo8uCt-gCFQAAAAAdAAAAABAP


 

 78 

moins que les impacts du dégel du pergélisol sur les écosystèmes d'eau douce inhibent les effets 

de l'augmentation des précipitations (voir section 4.5). L'augmentation du niveau de l'eau peut 

également offrir des voies pour fuir les prédateurs terrestres et réduire le risque de prédation 

(Errington 1939). Des recherches antérieures ont démontré que l'occupation des sites par les 

rats musqués est positivement corrélée à la profondeur de l'eau (Messier et al. 1990). 

Cependant, des événements extrêmes tels que les inondations peuvent avoir un effet négatif 

sur la survie des petits (Kinler et al. 1990). 

 

 

4.7 Toxicité accrue des polluants 

Les changements climatiques, en particulier le réchauffement des conditions climatiques que 

connaissent les lacs des régions tempérées, sont considérés comme l'une des raisons probables 

de la récente augmentation des niveaux de mercure (Gandhi et al. 2014, Gandhi et al. 2015, 

Chen et al. 2018). Cela est conforme au fait généralement admis que le climat est l'un des 

principaux facteurs de variation à grande échelle de la concentration de méthylmercure dans les 

systèmes aquatiques (Gandhi et al. 2015, Chen et al. 2018). Toutefois, l'effet éventuel des 

changements climatiques sur les concentrations de mercure chez les espèces aquatiques est un 

processus complexe ayant lieu à plusieurs échelles et qui demeure mal compris à ce jour. Outre 

la température, les précipitations ont également un impact sur la disponibilité du mercure dans 

les systèmes aquatiques, notamment par le biais des dépôts atmosphériques humides et des 

écoulements de surface (Rudd 1995, Ward et al. 2010). Dans l'ensemble, les conditions 

climatiques à grande échelle ainsi que les facteurs environnementaux à l’échelle du plan d'eau 

et du bassin versant déterminent la quantité de méthylmercure (MeHg) biodisponible. Ainsi, ils 

établissent la base de référence pour l'exposition des poissons et autres espèces aquatiques.   

 

En outre, on s'attend à ce que le réchauffement de l'Arctique libère du mercure précédemment 

séquestré dans le pergélisol, les glaciers, la glace et le manteau neigeux (Rydberg et al. 2010, 

Zdanowicz et al. 2013, St Pierre et al. 2018) et modifie les processus liés au cheminement du 

mercure, tels que le transfert entre les compartiments aérien, océanique et terrestre. 

L'augmentation du transport maritime dans le passage du Nord-Ouest introduira également des 

sources locales de mercure anthropique (Braune et al. 2015, Obrist et al. 2018, Outridge et al. 

2018). Cependant, il s'agit de changements complexes et souvent concurrents dans ces 

processus. L’utilisation de modèles pourrait ainsi être bénéfique à la détermination de 

l’importance relative et de l’impact final de ces processus sur les concentrations de mercure 

dans les différents milieux environnementaux. De plus, l'Arctique est un puits pour le mercure 

émis au niveau mondial (Dastoor et al. 2015). 
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La contamination au mercure est une préoccupation importante pour les habitants du Nord. Il 

s'agit d'un polluant toxique, persistant et mobile qui s'accumule et se bio-amplifie dans 

l'environnement (Sundseth et al. 2015). Comme les Inuits dépendent fortement des espèces 

sauvages pour leur alimentation, le mercure finit par devenir une menace pour la santé 

humaine via la consommation de ces espèces, en particulier les poissons prédateurs au sommet 

de la chaîne alimentaire ainsi que les mammifères et oiseaux piscivores tels que les plongeons 

et les harles. 

 

4.8 Espèces émergentes et interactions biotiques changeantes 

Contrairement aux espèces terrestres, les poissons et les autres espèces aquatiques doivent 

chercher un habitat approprié dans les limites de leurs lacs et cours d'eau respectifs. Le 

réchauffement des températures facilitera les changements d'aire de répartition, car les eaux 

auparavant inhabitables deviendront appropriées aux limites nord, et les eaux auparavant 

appropriées deviendront inhabitables aux limites sud. Dans le sud du Canada, les espèces d'eau 

chaude comme l'achigan à petite bouche (Micropterus dolomieu) sont souvent limitées par la 

capacité des juvéniles à atteindre une taille suffisante pendant la saison de croissance pour 

éviter la famine en hiver (Shuter et Post 1990, Jackson et Mandrak 2002). Le réchauffement des 

températures et l'allongement de la saison de croissance libéreront probablement les 

populations actuellement à leur limite septentrionale des restrictions liées aux ressources. Ils 

pourraient ainsi permettre l'expansion de leur aire de répartition sur une échelle de centaines 

de kilomètres (Shuter et Post 1990, Minns et Moore 1995, Chu et al. 2005, Alofs et al. 2014) 

avec des conséquences potentiellement graves sur les communautés de poissons indigènes 

(Vander Zanden et al. 1999, Jackson et Mandrak 2002). 

 

Les changements de régime thermique peuvent affecter les patrons de répartition des 

ressources parmi la communauté de poissons indigènes (Vander Zanden et al. 1999, Amundsen 

et al. 2003, Hulsman et al. 2016). Bien que les piscivores co-occurrents soient capables de 

diviser clairement l'habitat et les niches alimentaires pendant la stratification thermique, les 

altérations potentielles de l'habitat causées en partie par le réchauffement climatique peuvent 

modifier les patrons de partage des ressources et entraîner des changements dans la 

dynamique de la communauté. Des températures de l'air plus chaudes développeront 

également un habitat thermique approprié dans les lacs du nord pour soutenir les poissons 

d'eau chaude, ce qui peut modifier l'utilisation de l'habitat et la communauté de proies des 

populations de poissons indigènes (Vander Zanden et al. 1999, Sharma et al. 2007). 

 

Des températures plus chaudes pourraient également favoriser une plus grande abondance des 

espèces parasites et donc avoir une influence sur les performances et la survie des poissons 
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(Marcogliese 2001). Il est bien connu que les parasites des organismes aquatiques sont sensibles 

aux changements de température, non seulement en termes d'effets directs sur leur cycle de 

vie et leur transmission, mais aussi sur la biologie de l'hôte (Marcogliese 2001). Les 

augmentations de température tendent initialement à améliorer la survie des invertébrés et des 

poissons, mais la persistance de conditions plus chaudes entraîne un stress (Aho et al. 1982). 

Des températures plus élevées entraîneront probablement une augmentation des épidémies de 

parasites pathogènes (Pojmanska et al. 1980, Harvell et al. 1999). Toute forme de stress, y 

compris thermique, peut augmenter la mortalité de l'hôte induite par les parasites (Esch et al. 

1975). Par exemple, les lamproies ont bénéficié du réchauffement du lac Supérieur depuis 1979 

en devenant plus grandes et plus fécondes (Cline et al. 2014). Ceci est problématique car la 

lamproie marine envahissante a déjà eu des effets négatifs dévastateurs sur les pêcheries en 

parasitant et en tuant des piscivores d'importance récréative et commerciale comme les grands 

corégones d'importance (Bence et al. 2003). De plus grandes lamproies pourraient 

probablement infliger un taux de mortalité plus élevé à leurs hôtes que les plus petites. 

 

 Esturgeon jaune Des inquiétudes concernant les effets des espèces 

envahissantes ont été soulevées pour différentes populations d'esturgeons 

jaunes. Les attaques de lamproies marines ont été documentées comme 

ayant des conséquences négatives graves sur l'esturgeon jaune (Patrick et al. 

2009, Sepulveda et al. 2012). Toutefois, le taux d'incidence actuel semble être 

faible (COSEWIC 2017b), probablement en raison du programme de lutte 

contre la lamproie marine dans les Grands Lacs (Sea Lamprey Control Program) qui 

réduit son abondance (O'Connor et al. 2017).  

 

Lotte Dans les lacs, les effets néfastes des espèces exotiques et la pollution 

semblent être les principaux facteurs de diminution de l'abondance de la lotte. 

Dans les Grands Lacs laurentiens, les invasions de poissons exotiques ont 

apparemment entraîné une augmentation substantielle de la mortalité des 

lottes adultes et des alevins (Stapanian et al. 2010). 

 

Doré jaune On prévoit une augmentation de la cohabitation entre le doré jaune 

et l'achigan à petite bouche dans les lacs de l'Ontario au cours du 21e siècle 

(Van Zuiden et al. 2016). Cette situation se produira probablement aussi dans le 

sud du Québec. L'achigan à petite bouche est un prédateur vorace dont on a 

constaté qu'il surpassait les prédateurs d'eau froide, comme le touladi, lors de 

la compétition pour les poissons-proies du littoral ayant une forte teneur 

énergétique (Vander Zanden et al. 1999). L'effet de l'expansion de l'achigan à petite bouche sur 

les poissons d'eau tempérée tels que le doré jaune est moins clair. En effet, leurs habitats se 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://www.outdoorcanada.ca/taste-for-illegal-caviar-nets-ontario-men-over-20k-in-fines/&psig=AOvVaw1RAVwS50f5zOIU_W-0iVJI&ust=1585237923262000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCLCynM79tegCFQAAAAAdAAAAABAI
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chevauchent sur de grandes régions géographiques et certaines études suggèrent que la 

coexistence est possible lorsque la disponibilité des proies est élevée (Johnson et Hale 1977, 

Frey et al. 2003, Galster et al. 2012). Cependant, dans les lacs de l'Ontario, l'abondance du doré 

jaune était négativement liée à la présence d'achigans à petite bouche, indépendamment de la 

taille, de la profondeur et de la température du lac (Van Zuiden et Sharma 2016). Les auteurs 

suggèrent différents mécanismes pour expliquer ce phénomène, comme la prédation directe 

sur les jeunes dorés et la compétition pour l'espace et les proies. Galster et al. (2012) ont 

analysé les changements d'isotopes stables de carbone et d'azote chez le doré jaune avant et 

après la colonisation de l'achigan à petite bouche dans quatre lacs. Ils ont constaté que les tissus 

du doré jaune devenaient plus riches en azote et plus pauvres en carbone après la colonisation, 

ce qui indique un changement de la consommation de proies benthiques vers les proies 

pélagiques. Il est possible que ce changement se produise parce que l'achigan à petite bouche 

présente un comportement territorial compétitif en présence d'autres prédateurs, ce qui 

pourrait empêcher l’accès aux ressources de proies proches du rivage pour le doré jaune 

(Wuellner et al. 2011, Galster et al. 2012). Ce comportement pourrait avoir des effets négatifs 

sur les populations de dorés dans les petits lacs où les proies sont limitées, car l'achigan à petite 

bouche s'est révélé être un prédateur plus efficace dans des conditions limitant la quantité de 

proies (Wuellner et al. 2011). 

 

Corégone Des recherches récentes ont suggéré que le cisco est déjà en train de 

disparaître de son aire de répartition méridionale en raison des changements 

climatiques et de l'invasion de l'éperlan arc-en-ciel (Osmerus mordax), un 

poisson non indigène introduit au début du 20e siècle à des fins de pêche 

sportive (Sharma et al. 2011, Fang et al. 2012, Jiang et al. 2012). Entre autres 

choses, l'invasion de l'éperlan arc-en-ciel a été directement liée au déclin du 

recrutement du doré (Beisner et al. 2003). 

 

Touladi Les invasions par des prédateurs littoraux efficaces tels que l'achigan à 

petite bouche peuvent avoir des effets importants sur les réseaux trophiques 

aquatiques des lacs boréaux par le biais de la prédation sur les poissons-proies 

du littoral, avec des conséquences négatives pour les prédateurs indigènes 

(Vander Zanden et al. 1999, Lepak et al. 2006). C'est le cas de l'impact de 

l'achigan à petite bouche sur le touladi. Les achigans à petite bouche 

envahissants agissent comme des prédateurs littoraux voraces qui réduisent considérablement 

la quantité de poissons fourrage du littoral disponibles pour les truites indigènes (Vander 

Zanden et al. 1999). En l'absence d'achigans et de poissons fourrage pélagiques et benthiques, 

le régime alimentaire du touladi se compose d'environ 60 % de cyprinidés du littoral (Vander 

Zanden et al. 1999). En présence de prédateurs littoraux comme l'achigan à petite bouche, 

l'assemblage de proies littorales est éliminé ou réduit en abondance (Jackson et al. 1992, 



 

 82 

MacRae et Jackson 2001, Jackson et Mandrak 2002). Ainsi, le touladi se nourrit principalement 

de proies pélagiques, plutôt que de proies littorales dans les lacs où se trouve l'achigan à petite 

bouche (Vander Zanden et al. 1999, Vander Zanden et al. 2000). Là où les poissons pélagiques 

fourragers sont absents des lacs avec des achigans à petite bouche, le touladi consomme du 

zooplancton comme principale source de nourriture (Vander Zanden et al. 1999, Vander Zanden 

et al. 2000) et seulement environ 20 % du régime alimentaire du touladi est composé de 

cyprinidés du littoral (Vander Zanden et al. 1999). Ce changement de régime alimentaire en 

faveur de proies moins énergétiques a des implications négatives sur la croissance et la 

reproduction du touladi (Vander Zanden et al. 2004). Par exemple, l'introduction de l'achigan à 

petite bouche a été associée à un déclin de 40 à 70 % de la population de touladis dans le nord 

de l'Ontario (Lepak et al. 2006, Kaufman et al. 2009). 

 

Cline et al. (2014) ont également montré que la mortalité induite par la lamproie marine chez le 

touladi peut augmenter avec la température de l'eau. 

 

Omble chevalier Il a été déclaré que les colonisations d'espèces liées au climat 

pourraient constituer une plus grande menace pour l'omble chevalier que les 

seules augmentations de température (Reist et al. 2006a,b). L'omble chevalier 

est généralement présent dans des lacs pauvres en espèces (Klemetsen et al. 

2003). Il est souvent exclu des lacs environnementalement adaptés par des 

concurrents tels que le touladi, la truite brune, le saumon atlantique et le 

corégone, mais il est généralement un concurrent supérieur dans les lacs froids et improductifs 

avec une longue période de couverture de glace (Hershey et al. 1999, Sandlund et al. 2010, 

Finstad et al. 2011). En sympatrie avec d'autres salmonidés, la niche écologique de l'omble 

chevalier est généralement réduite, mais l'habitat spécifique utilisé dépend de la morphométrie 

du lac, de la saison et de la composition de l'espèce (Langeland et al. 1991, Sandlund et al. 

2010).  

 

L'omble chevalier coexiste rarement avec le grand brochet, qui agit à la fois comme prédateur 

et comme concurrent (Bystrom et al. 2007, Spens et Ball 2008). Dans le nord de la Suède, par 

exemple, l'invasion d'un lac subarctique par le grand brochet, où l'omble chevalier est le 

principal prédateur, a considérablement modifié la composition de la communauté de poissons 

(Bystrom et al. 2007). Outre la réduction de l'abondance de l'omble chevalier, la communauté 

est passée de densités élevées d'épinoches à neuf épines en tant que consommateurs 

intermédiaires en 2002, à un système où le brochet est le prédateur supérieur et on l’on 

observe de très faibles densités d'épinoches à neuf épines et des densités plus élevées de 

zooplancton et de macro-invertébrés en 2005. (Bystrom et al. 2007). 

https://www.google.com/url?sa=i&url=http://clipart-library.com/clip-art/130-1307855_pics-of-fish-arctic-char-fish.htm&psig=AOvVaw16mPOtStRbJrX6-n1tqcVE&ust=1585273609484000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCNijo8uCt-gCFQAAAAAdAAAAABAP
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Saumon atlantique Les changements climatiques pourraient introduire des 

interactions entre les saumons du Pacifique et le saumon atlantique à mesure 

que les espèces se répandent dans l'écosystème arctique (Nielsen et al. 2013). 

L'issue de ces interactions est difficile à prévoir, en partie parce qu'elle 

dépendra des espèces de saumon du Pacifique qui colonisent l'Arctique avec le 

saumon atlantique ainsi que de l'abondance des poissons par rapport à la 

disponibilité des ressources. L'interaction potentielle concernerait le stade juvénile plutôt que le 

stade du frai car les saumons du Pacifique (à l'exception de la truite arc-en-ciel anadrome, 

Oncorhynchus mykiss, qui fraie au printemps) fraient à la fin de l'été et à l'automne alors que les 

saumons atlantiques fraient au printemps. 
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5. Impacts des changements climatiques sur les écosystèmes marins 

 

Comme les espèces terrestres et d'eau douce, les espèces marines sont aussi touchées par les 

changements climatiques de nombreuses façons. Entre autres, les espèces de mammifères 

marins sont étroitement liées à l'état de la glace de mer et l'augmentation actuelle et prévue de 

la température affectera leur performance et leur survie (Erreur ! Source du renvoi 

introuvable.). 

 

Tableau 2.4 Importance des caractéristiques physiques et biotiques des habitats arctiques pour les différentes 
espèces de mammifères marins de l'Arctique. Ces caractéristiques pourraient être modifiées en raison des 
changements climatiques. Légende : X, utilisé; XX, important; XXX, critique. Tableau modifié de Laidre et al. (2008). 

 

 

5.1 Glace de mer 

Au cours des dernières années, la distribution spatiale de la couverture de glace de mer arctique 

a considérablement diminué (Comiso 2002, Serreze et al. 2007), atteignant un taux de réduction 

de 10 % par décennie (Comiso et al. 2008)(Erreur ! Source du renvoi introuvable.). La perte de 

glace de mer diminue l'albédo de surface (rapport entre le rayonnement solaire total réfléchi et 

incident), ce qui engendre un réchauffement solaire accru des eaux supérieures de l'océan. Ce 

phénomène crée également une boucle de rétroaction du réchauffement qui contribue à un 

retrait considérable de la glace de mer vers le nord pendant la saison estivale productive. Les 
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modèles climatiques et les observations in situ ont estimé une réduction de la glace de mer de 

12 à 46 % d'ici 2100, et des étés essentiellement sans glace dans l'Arctique d'ici 2099 (Overpeck 

et al. 2006). Des recherches récentes suggèrent que la glace de mer arctique pourrait diminuer 

plus rapidement que prévu (Stroeve et al. 2007). Toutefois, certaines régions ont été 

caractérisées par une augmentation de la couverture et de la profondeur de la glace au cours de 

cette période, notamment la baie de Baffin/mer du Labrador et le golfe du Saint-Laurent 

(Parkinson et al. 1999, Barber et Iacozza 2004).  

 

 

 

Figure 2.6 Séries chronologiques de l'étendue totale moyenne mensuelle de la glace de mer pour tout l’Arctique 
(lignes continues) pour mars (rouge), septembre (bleu), et la moyenne annuelle (vert) pour 1979-2013 et la 
tendance linéaire (lignes pointillées). Figure tirée de Meier et al. (2014). 

 

La profondeur de la glace de mer s'est considérablement réduite, peut-être même de 40 % 

depuis les années 1970 (Lindsay et Zhang 2005). Les estimations de l'épaisseur indiquent un 

amincissement substantiel de la glace pluriannuelle entre 2003 et 2008 d'environ 0,5 m, mais 

peu de changements dans l'épaisseur de la glace de première année (Kwok et al. 2009). 
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Dans l'Arctique, la baie d'Hudson est l'une des régions qui devraient connaître les plus grands 

changements du régime des glaces de mer à cause de sa situation méridionale (Gough et Wolfe 

2001). En raison de la débâcle printanière qui s’y produit plus tôt et de la prise des glaces en 

automne qui s’y produit plus tard, la durée de la couverture de glace dans cette région a 

diminué d'environ trois semaines au cours des trois dernières décennies (Stirling et Smith 2004, 

Gagnon et Gough 2005, Hochheim et al. 2011, Ferguson et al. 2017). Parmi les effets indirects 

de la modification de la glace de mer dans la baie d'Hudson, l'augmentation des activités 

maritimes pourrait avoir des conséquences importantes sur les populations de poissons, 

d'oiseaux et de mammifères qui vivent dans la région (Andrews et al. 2016), notamment en 

nuisant à leur santé, en endommageant leur habitat ou en introduisant des espèces exotiques 

(Halpern et al. 2008). 

 

Les changements dans la répartition, la stabilité et la durée annuelle de la glace de mer et de la 

neige auront des répercussions importantes sur les réseaux trophiques marins. Il est très 

probable que la production primaire augmente (Arrigo et al. 2008, Pabi et al. 2008, Mundy et al. 

2009), ce qui, à son tour, augmentera probablement la production de zooplancton et 

possiblement de poissons (IPCC 2013). Du même coup, ces changements auront un effet négatif 

sur les espèces spécialistes ou dépendantes des habitats soumis aux glaces. Certaines espèces 

qui dépendent de la glace de mer comme plate-forme pour se reposer, mettre bas, muer ou se 

nourrir présentent déjà un stress à leurs limites méridionales (Learmonth et al. 2006). Les 

espèces qui dépendent de l'environnement en bordure de la glace, comme le béluga, le narval 

et le morse, sont les plus vulnérables aux effets de la diminution prévue de la couverture de 

glace de mer (Learmonth et al. 2006). 

  

 Eider à duvet La modélisation écologique des populations d'Eiders à duvet 

montre que les pertes de glace de mer arctique entraîneront une pression de 

prédation accrue des ours polaires sur les nids dans les zones où ces espèces 

se chevauchent (Dey et al. 2018). Néanmoins, l'augmentation de la 

propension à la reproduction et de la taille des couvées causée par le climat 

pourrait avoir un effet très positif sur la taille des populations d'eiders. Celles-ci 

devraient donc rester stables sur une période de 50 ans en raison de la 

combinaison de ces effets. Selon les modèles, si les populations d'eiders sont affectées par les 

changements climatiques de la manière prévue, elles ne devraient pas être plus vulnérables aux 

perturbations externes (p. ex. les phénomènes météorologiques violents et les épidémies de 

maladies) qu'elles ne l'ont été par le passé (Dey et al. 2018). 

 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://ebird.org/species/comeid&psig=AOvVaw1til3ohDlRzKXEbEy11eCW&ust=1585276882006000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCKj13OCOt-gCFQAAAAAdAAAAABAf
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 Morue arctique Comme la morue arctique est généralement associée à des 

températures d'eau plus froides (moins de 5°C; Laurel et al. 2016), le déclin de 

la glace de mer et le réchauffement de l'océan, en particulier aux basses 

latitudes, continueront à modifier la phénologie de reproduction et de 

développement larvaire de la morue arctique et entraîneront un retrait vers le 

nord de son aire de répartition (Hop et Gjosaeter 2013). 

 

 

 Saumon atlantique L'étendue, la distribution et la forme de la glace de mer 

arctique auront des effets critiques sur les saumons en migration dans les 

habitats côtiers et marins de l'Arctique. La glace de mer est largement 

reconnue comme un élément essentiel des systèmes de circulation 

atmosphérique et océanique ayant un impact significatif sur la chimie et la 

productivité de l'océan. Les changements des glaces de mer auront donc des 

répercussions sur le saumon atlantique dans l'Arctique (Stenseth et al. 2002, Smetacek et Nicol 

2005, Willis et al. 2006). Par exemple, la perte de glace de mer associée à des températures plus 

élevées augmentera la production primaire, ce qui influencera à son tour la survie en mer du 

saumon et l'abondance des habitats d'hivernage (Nielsen et al. 2013). 

 

Les archives historiques des pêches au saumon dans la région de l'Ungava (nord du Québec) 

montrent une corrélation entre les conditions de glace, l'arrivée tardive du saumon et les 

mauvaises prises. Cette relation suggère qu'une amélioration de l'abondance des saumons 

pourrait se produire à l'avenir, et sera associée à une réduction de l'étendue et de la durée de la 

couverture de glace de mer due au climat (Power et al. 1987).  

 

 Guillemot de Brünnich Les Guillemots de Brünnich dépendent fortement des 

proies associées à la glace de mer, qui est cruciale pour cette espèce. Les 

années avec une plus grande quantité de glace de mer sont associées à la 

production d'œufs plus gros et plus denses en énergie (Cusset et al. 2019). Le 

contenu énergétique des œufs de guillemots était plus important lorsque les 

ressources en glace étaient plus utilisées et lorsque les oiseaux se nourrissaient 

à un niveau trophique supérieur, ce qui suggère un investissement plus important 

dans les œufs pendant les années ayant une grande quantité de glace. En outre, les œufs plus 

gros contenaient plus d'énergie pour le développement du poussin, ce qui donnait finalement 

aux oisillons des chances de survie plus élevées (Cusset et al. 2019). D'autres études (Gaston et 

al. 2005, Hipfner et al. 2005) ont trouvé une relation inverse entre la taille des œufs et les 
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conditions de glace, mais dans ces dernières études, les conditions de glace ont été définies 

uniquement en fonction de la distance entre la colonie et la marge de glace. 

 

Morse Les impacts de la perte de glace de mer induite par les changements 

climatiques sur le morse de l'Atlantique sont incertains. Les écosystèmes 

marins de l'Arctique pourraient passer d'un système dominé par les algues de 

glace et fortement couplé à la productivité des communautés benthiques à 

un système plus ouvert. En tant que chasseur benthique spécialiste des 

bivalves, ces changements pourraient conduire à des habitats moins 

bénéfiques. D'autre part, la couverture de glace de mer ne semble pas être un 

déterminant essentiel de leurs populations, puisque diverses zones de leur habitat sont 

saisonnièrement libres de glace (Laidre et al. 2008). Les données fossiles suggèrent que le morse 

occupait des zones le long de la côte est du Canada entre 9 000 et 1 000 ans AP, où la 

température estivale de l'eau de surface pouvait varier entre 12 et 15°C (Miller 1997). En outre, 

une diminution de l'étendue et de la durée de la glace de mer arctique en réponse au 

réchauffement pourrait augmenter la disponibilité alimentaire pour le morse en améliorant 

l'accès aux zones d'alimentation dans les eaux côtières peu profondes qui sont actuellement 

couvertes par la glace de rive en hiver (Born et al. 2003, Laidre et al. 2008). Les morses de 

l'Atlantique seraient clairement capables de survivre grâce aux bivalves boréaux s'il y a un 

mouvement vers le nord de ces espèces en réponse au réchauffement (COSEWIC 2017a). 

 

Le morse de l'Atlantique est peut-être moins vulnérable à la perte de glace que le morse du 

Pacifique. En effet, les aires d'alimentation du morse de l'Atlantique ont tendance à être plus 

proches des échoueries terrestres et moins d'animaux occupent ces échoueries, sauf peut-être 

dans le centre-sud du bassin de Foxe. Fischbach et al. (2009) ont émis l'hypothèse que la 

mortalité de 131 jeunes morses du Pacifique le long de la côte de la mer des Tchouktches, près 

du Cap Icy, en Alaska, à la mi-septembre 2009, était liée à la perte de la couverture de glace de 

mer sur le plateau continental. En cas de diminution de la quantité de glace, le morse de 

l'Atlantique ne ressentirait probablement pas le même besoin d'augmenter ses dépenses 

énergétiques pour accéder à des zones d'alimentation éloignées, ou ne serait pas confronté au 

même degré de compétition intraspécifique accrue pour les ressources alimentaires à proximité 

des sites d’échouerie terrestres. Les femelles ayant des jeunes dépendants sont les animaux les 

plus susceptibles d'être affectés par les changements en dépense énergétique ou en 

compétition (Garlich-Miller et al. 2011). 

 

Les effets directs des changements climatiques (réchauffement ou refroidissement) sur le morse 

de l'Atlantique sont probablement limités et pas nécessairement négatifs, mais le potentiel 

d'effets indirects est inquiétant. La pression de la chasse hivernale sur les morses pourrait 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://en.wikipedia.org/wiki/Walrus&psig=AOvVaw2rKrEC7OuOnxritDbVTiIC&ust=1585278205202000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCJDgqteTt-gCFQAAAAAdAAAAABAD
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diminuer à mesure que l'état de la glace se détériore et devient moins prévisible (Laidler et al. 

2009). La durée de l'accès aux eaux libres pour le morse pourrait augmenter en réponse à la 

perte de glace, et le morse pourrait également se concentrer davantage sur les échoueries 

terrestres (NAMCO 2006). On ne sait toutefois pas si cela causera une augmentation de la 

pression de chasse. Une réglementation prudente de la chasse pourrait donc devenir nécessaire 

pour empêcher que le morse ne disparaisse des échoueries comme cela a été le cas dans l'ouest 

et le nord-ouest du Groenland au cours du 20e siècle (NAMCO 2006). De plus, la disparition 

précoce de la glace de mer pourrait inciter les pêcheries marines de l'Arctique à s'étendre dans 

des zones qui n'ont pas été exploitées jusqu'à présent à des fins commerciales (Christiansen et 

al. 2014), ce qui augmenterait le potentiel d'interactions entre le morse et les pêcheries. 

 

Les morses sont particulièrement sensibles au bruit mécanique causé par le trafic maritime et 

aérien, qui peut provoquer des mouvements de panique qui ont été associées à la mortalité due 

au piétinement, à l'avortement des fœtus et à la séparation des paires vache-veau (COSEWIC 

2017a). Des études menées dans la baie d'Hudson montrent que les morses peuvent 

abandonner les échoueries jusqu'à trois ou quatre jours après avoir été dérangés par des 

bateaux et des avions (Mansfield et St. Aubin 1991), tandis que des perturbations prolongées ou 

répétées peuvent entraîner l'abandon à long terme des échoueries et des zones d'alimentation 

préférées (Ferguson et al. 2019). La croissance prévue du transport maritime, du trafic aérien, 

du tourisme et du développement portuaire avec le déclin de la glace de mer peut donc avoir un 

impact négatif sur le morse dans toute la région marine de la baie d'Hudson. 

 

Phoque du Groenland La disponibilité d'une glace convenable est devenue un 

problème pour les phoques du Groenland dans leur zone de reproduction la 

plus méridionale. Les changements dans les conditions de la glace de mer 

(étendue, couverture et/ou épaisseur) ont été liés à l'échec de la 

reproduction (Bajzak et al. 2011, Johnston et al. 2012), à la mortalité globale 

(Johnston et al. 2012) et à la réduction considérable de la production et de la 

mortalité des petits (Stenson et Hammill 2014). La mortalité des petits était plus 

élevée les années où les conditions de glace étaient mauvaises, principalement en raison du 

risque accru de prédation lorsque les petits dérivaient sur le rivage. En outre, ces dernières 

années, un nombre sans précédent de phoques du Groenland a été observé en hiver, concentré 

le long du centre-ouest du Groenland, ce qui laisse penser que les naissances pourraient avoir 

lieu dans de nouvelles zones (Rosing-Asvid 2008). Si les jeunes phoques du Groenland 

connaissent une série d'années de mortalité accrue en raison des mauvaises conditions de 

glace, comme on le prévoit avec les changements climatiques (p. ex. Walsh 2008), cela pourrait 

avoir un impact important sur la dynamique de cette population (Hammill et Stenson 2009). 

 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://sites.nicholas.duke.edu/johnston/category/harp-seals/&psig=AOvVaw0rCiei9tX4yS8J3fV950wo&ust=1585278730724000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCKD4udKVt-gCFQAAAAAdAAAAABAJ
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Les changements de la température de la mer arctique et de la phénologie de la glace de mer 

ont facilité un déplacement ponctuel de la répartition des phoques du Groenland vers les pôles 

(Laidre et al. 2008). En effet, de grands troupeaux ont été observés de manière inattendue dans 

le nord, au Svalbard, à la fin de l'hiver (Kovacs et al. 2011). 

 

Phoque commun Florko et al. (2018) ont observé une augmentation du plus 

grand nombre de phoques communs recensé par an sur le site de l'échouerie 

de la rivière Churchill (nord-est du Manitoba), ce qui suggère une 

augmentation de la population entre les années 1990 et 2010. Cette 

augmentation a été simultanée aux changements dans la dynamique de la 

glace de mer. Le nombre de phoques communs utilisant le site d'échouerie de 

la rivière Churchill a peut-être été influencé positivement par la durée croissante de 

la saison d'eau libre, ce qui a permis d'allonger la saison comportant de l'habitat libre de glace 

pour les phoques communs (Florko et al. 2018). Si la distribution et l'abondance des phoques 

communs sont effectivement limitées par les conditions de glace, on peut s'attendre à ce que le 

nombre de phoques augmente dans d'autres parties de la baie d'Hudson. 

 

 Phoque annelé La diminution prévue de l'étendue de la glace de mer devrait 

avoir un impact négatif sur les populations de phoques annelés en diminuant 

la disponibilité de la banquise pour l'alimentation, la reproduction et la mue 

(Tynan et DeMaster 1997, Barber et Iacozza 2004, Ferguson et al. 2005). En 

outre, les changements climatiques pourraient contribuer à la surchauffe des 

phoques qui sont contraints de rester hors de l'eau, car les phoques sont 

dépourvus de glandes respiratoires et ne peuvent pas haleter pour dissiper la 

chaleur. L'habitat de reproduction des phoques annelés a déjà connu un déclin marqué dans 

certaines régions de l'Arctique, entraînant une détérioration de la condition physique et du 

succès reproducteur (Harwood et al. 2012). 

 

Plusieurs études ont démontré la sensibilité démographique des phoques annelés aux 

changements des conditions de la glace de mer ou de l’habitat relié. Au milieu des années 60, 

70 et 80, les échecs de reproduction des phoques annelés dans la mer de Beaufort et le golfe 

d'Amundsen étaient associés à des conditions de glace difficiles (Smith et Stirling 1978, Stirling 

et al. 1982, Stirling 2002). Il a fallu environ trois ans avant que la reproduction et la survie des 

petits ne reviennent à la normale, et l'immigration pourrait avoir été partiellement responsable 

de la récupération du nombre total de phoques. 

 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://en.wikipedia.org/wiki/Harbor_seal&psig=AOvVaw2ndV0IV28m_39Mp4jPFFPY&ust=1585278863426000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCOCz75SWt-gCFQAAAAAdAAAAABAD
https://www.google.com/url?sa=i&url=https://en.wikipedia.org/wiki/Ringed_seal&psig=AOvVaw30ywbKEt_5JBxR3c9UdT2s&ust=1585279003605000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCLCt1NeWt-gCFQAAAAAdAAAAABAO
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Il a été démontré que le recul de l'étendue de la glace de mer pendant l'été (Comiso 2002, 

Stroeve et al. 2005, Stroeve et al. 2007, Comiso et al. 2008) entraîne des coûts énergétiques 

importants pour les phoques annelés. En effet, la lisière de glaces est une région clé pour 

l'alimentation (Freitas et al. 2008). Les fortes concentrations de nourriture à la lisière de glaces 

(Engelsen et al. 2002) rendent probablement peu rentable en termes de gain énergétique le fait 

de s'arrêter et de chercher des parcelles de nourriture en chemin. En réponse au recul 

considérable de la lisière de glaces au Svalbard, les phoques annelés subadultes ont nagé sur de 

plus grandes distances, ont montré un comportement de recherche moins limité à certains 

secteurs, ont plongé pendant de plus longues périodes, ont montré des intervalles de surface 

plus courts, se sont moins reposés sur la glace de mer et ont moins plongé directement sous la 

glace lors des excursions de recherche de nourriture après la mue. Lorsque combinés, ces 

changements de comportement suggèrent une augmentation de l'effort de recherche de 

nourriture et donc probablement une augmentation des coûts énergétiques pour trouver de la 

nourriture. Le déclin continu de la glace de mer devrait entraîner des changements dans la 

répartition, des réductions de l'aire de répartition et des déclins de population de cette espèce 

clé de l'Arctique (Hamilton et al. 2015). 

 

Il a été démontré qu'une diminution de l'épaisseur de la neige et une débâcle plus précoce au 

printemps affectent la survie et le recrutement des bébés phoques annelés dans l'ouest de la 

baie d'Hudson. Le réchauffement printanier précoce et les précipitations ont quant à eux été 

liés à la fonte et à la destruction des tanières de phoques annelés dans le sud-est de l'île de 

Baffin (Stirling et Smith 2004, Ferguson et al. 2005). En outre, les petits dépendent des tanières 

sous-nivéales pour se protéger des prédateurs et des conditions difficiles. Les changements 

dans les conditions d'enneigement avec des températures plus chaudes et l'augmentation des 

pluies au printemps rendent les petits vulnérables (Stirling et Smith 2004). 

 

Dans la baie d'Hudson, les relevés aériens ont suggéré un déclin progressif de la densité des 

phoques de 1995 à 2013, la densité la plus faible se produisant en 2013. La condition corporelle 

s’est dégradée et le stress (cortisol) dans la population de phoques annelés a augmenté au fil du 

temps en relation avec des périodes d'eau libre plus longues (Ferguson et al. 2017). En 2010, la 

débâcle printanière la plus précoce et la formation de glace la plus tardive jamais enregistrées 

ont été observées. Le réchauffement a coïncidé avec un niveau de stress élevé, un faible taux 

d'ovulation, un faible taux de grossesse, peu de petits dans la récolte des Inuits et des 

observations de phoques annelés malades. Cet événement suggère qu'un événement 

climatique extrême pourrait avoir des impacts durables sur la population de phoques annelés 

(Ferguson et al. 2017). 
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Ces effets négatifs prévus des changements climatiques sur les phoques annelés pourraient être 

partiellement compensés par une productivité accrue de certaines populations de proies et une 

moindre sensibilité aux prédateurs (p. ex. les ours polaires et les renards arctiques; Derocher et 

al. 2004), ces deux facteurs résultant également de la réduction de l'étendue de la glace de mer. 

 

 Ours polaire L'augmentation prévue des températures sur une grande partie 

de l'aire de répartition de l'ours polaire et la réduction de l'épaisseur, de la 

durée et de l'étendue de la glace de mer qui en résultera auront des effets 

directs et indirects sur les ours polaires. Les effets directs pourraient inclure la 

perte d'habitat (c'est-à-dire l'étendue et la composition de la glace de mer), 

tandis que les effets indirects pourraient inclure des changements dans 

l'écosystème affectant la disponibilité des espèces proies (Hammill 2013). La fonte 

plus précoce en été et la formation plus tardive en automne de la glace de mer entraîneront 

probablement une plus grande dépendance des ours polaires aux zones côtières terrestres 

(Derocher et al. 2004, Stirling et Derocher 2012). En fait, le suivi à long terme de la sous-

population de l'ouest de la baie d'Hudson a établi un lien entre la fonte précoce de la glace de 

mer, la baisse du taux de natalité et la baisse de la condition physique des ours polaires 

(COSEWIC 2018). Cela a entraîné une diminution du taux de survie des ours adultes et, par 

conséquent, une diminution de la taille de la sous-population (Regehr et al. 2007). Dans la partie 

sud de la baie d'Hudson, un déclin de la condition des individus de toutes les classes d'âge de 

cette espèce a été observé depuis plusieurs années (Obbard et al. 2016), mais n'avait pas 

entraîné de déclin de la population jusqu'à très récemment. Cependant, les modifications de 

l'habitat n'ont pas nécessairement un impact négatif sur les ours polaires. Par exemple, la perte 

de glace pluriannuelle s'accompagne généralement d'une augmentation de la glace de mer 

annuelle, qui constitue un habitat plus optimal pour les ours polaires (Ferguson et al. 2000, 

Hamilton et al. 2014). En outre, la variabilité au sein de chaque écosystème signifie que 

certaines années seront plus productives pour les ours polaires que d'autres. 

 

En réponse à la diminution de l'étendue de la glace de mer, les ours polaires se déplacent de 

plus en plus vers les environnements terrestres, ce qui entraîne une augmentation des 

rencontres entre cette espèce et les populations indigènes. Des observations de plus en plus 

fréquentes d'ours polaires consommant des ressources terrestres ont été signalées, notamment 

dans la baie d'Hudson et le bassin Fox (Rode et al. 2015). Parmi les exemples de ressources 

consommées figurent diverses baies, des caribous, des bœufs musqués, des oies et différentes 

espèces de poissons (Dyck et Romberg 2007, Gormezano et Rockwell 2013). Toutefois, à ce jour, 

la consommation de ressources terrestres ne semble pas compenser le manque causé par la 

perte de glace de mer (Rode et al. 2015). 
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La réduction de l'étendue, de la durée et de l'épaisseur de la glace de mer augmentera 

probablement la présence et les activités humaines dans l'Arctique (Hovelsrud et al. 2008, 

Ragen et al. 2008). L'allongement des saisons sans glace et la réduction de la couverture de 

glace pourraient accroître les activités de transport maritime et augmenter l'exploration, le 

développement et la production de ressources dans les zones utilisées par les ours polaires. Les 

effets potentiels du transport maritime sur les ours polaires comprennent la pollution, le bruit, 

les perturbations physiques liées au déglaçage et les déchets. Le nombre et la portée des 

navires de croisière se déplaçant plus au nord dans les zones utilisées par les ours polaires 

pourraient également augmenter. Les effets potentiels de l'augmentation du tourisme 

comprennent la pollution, les perturbations et un risque accru de mort pour des raisons de 

défense. 

 

En raison de la relation fondamentale entre le maintien des populations d'ours polaires et la 

disponibilité de la glace de mer, les scientifiques conviennent que l'augmentation prévue des 

températures et la diminution de l'étendue et de l'épaisseur de la glace de mer peuvent avoir 

un effet négatif à long terme sur les ours polaires. En 2005, le groupe de spécialistes des ours 

polaires de l'UICN a convenu à l'unanimité que la population mondiale d'ours polaires pourrait 

diminuer de plus de 30 % au cours des 45 prochaines années (soit trois générations d'ours 

polaires) en raison de la réduction prévue de la glace de mer (Aars et al. 2006). Le maintien de 

suivis à long terme des sous-populations d'ours polaires est donc nécessaire pour une meilleure 

compréhension des effets des changements climatiques, ainsi que la poursuite des projets de 

recherche. 

 

Béluga En réponse aux changements observés dans la glace de mer, les 

bélugas de l'ouest du Groenland et des environs du Svalbard (Hamilton et al. 

2019) ont modifié leur distribution estivale. Ces changements ont également 

été associés à un changement de régime alimentaire puisque les bélugas se 

nourrissent principalement de proies associées à la glace (Kovacs et al. 2011). 

Des études récentes ont toutefois démontré que le béluga avait un régime 

alimentaire flexible, se déplaçant vers des espèces plus boréales lorsque 

l'abondance de leurs proies préférées diminue, ce qui améliore probablement leurs chances de 

s'adapter aux conditions de réchauffement (Yurkowski et al. 2018, Hamilton et al. 2019).  

 

 

5.2 Température de surface de la mer 

Depuis 1979, la température moyenne à la surface de la mer a augmenté de 0,13°C par 

décennie (IPCC 2013). En plus de l'augmentation du forçage radiatif, les changements 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://www.huffingtonpost.ca/wwfcanada/protect-beluga-habitat_b_8940152.html&psig=AOvVaw3NR-GdVNTCpAfFIFgRVJy4&ust=1585279230867000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCJjniMyXt-gCFQAAAAAdAAAAABAU
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climatiques provoquent une augmentation des rejets d'eau douce dans l'océan Arctique 

(Peterson et al. 2002). Ce phénomène se traduit par un réchauffement des couches de surface 

jusqu'à 3°C au-dessus de la moyenne dans les régions libres de glace qui étaient auparavant 

couvertes de glace (McPhee et al. 2009). Dans la baie d'Hudson, la température de la surface de 

la mer a augmenté de 0,11°C/an entre 1985 et 2007 (Erreur ! Source du renvoi introuvable.). 

 

 

Figure 2.7 Moyenne de la température de la surface de la mer dans l'est de la baie d'Hudson en septembre, de 
1985 à 2007. Figure modifiée de Bailleul et al. (2012). 

 

Les températures de surface de la mer, qui devraient se réchauffer de 0,5 à 1,0 ˚C d'ici le milieu 

du 21e siècle, augmenteront le stockage de chaleur dans l'océan et retarderont la croissance de 

la glace de mer de l'automne à l'hiver (Tynan et DeMaster 1997). Cela induira à son tour un 

mécanisme de rétroaction entre la glace et l'albédo par lequel la réduction de la couverture et 

de l'épaisseur de la glace de mer diminuera l'albédo de surface, permettant une plus grande 

absorption de la lumière solaire, ce qui diminuera davantage l'étendue de la glace (Curry et al. 

1995a, Lindsay et Zhang 2005).  
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Moule bleue Bien que le changement de la température de l'océan ne soit pas 

le seul qui aura un impact sur les bivalves, il a été démontré qu'il s'agit du 

facteur le plus déterministe influençant la croissance et la distribution des 

mollusques et crustacés. La température de l’océan est aussi l'un des 

facteurs abiotiques liés aux changements climatiques les plus largement 

étudiés (Zippay et Helmuth 2012, Rodrigues et al. 2015, Buckley et Huey 2016, 

Filgueira et al. 2016). 

 

Les données paléo-environnementales suggèrent que la distribution de la moule bleue a changé 

avec le climat. Par exemple, des fossiles suggèrent une colonisation plus au nord durant les 

périodes chaudes de l'Holocène, environ 9 000-6 500 ans avant J.-C., lorsque la température de 

la surface de la mer était plus élevée qu'aujourd'hui (Salvigsen 2002, Mangerud et Svendsen 

2018). Dans l'est du Groenland, les moules bleues ont disparu il y a 6 000 ans en raison du 

refroidissement du climat (Hjort et Funder 1974). La recolonisation récente des moules bleues 

dans quelques endroits du Haut-Arctique (y compris l'ouest du Groenland et le Svalbard) peut 

être attribuée au réchauffement et aux changements de la phénologie de la glace dans la région 

(Berge et al. 2005, Thyrring et al. 2015, Mathiesen et al. 2017). 

   

Une approche expérimentale « space-for-time » a révélé que les changements climatiques 

prévus pourraient avoir un impact majeur sur l'abondance des moules dans le Groenland 

arctique, en réduisant le stress thermique sur les recrues et/ou sur l'approvisionnement en 

larves (Thyrring et al. 2017).  

 

À l'extrémité sud de son aire de répartition, la moule bleue s'est contractée de plus de 350 km 

en réponse au réchauffement (Jones et al. 2010), a réduit sa distribution verticale intertidale 

(Harley 2011), et son abondance a diminué de plus de 60 % depuis les années 1970 dans le golfe 

du Maine (Sorte et al. 2017). Les M. edulis juvéniles étaient très vulnérables au stress 

thermique, subissant des réductions significatives de la survie, de la croissance de la coquille 

et/ou du poids des tissus à des températures élevées (Stevens et Gobler 2018). 

 

Morue arctique La morue arctique est une espèce cryopélagique généralement 

associée à des températures d'eau froide (moins de 5°C; Laurel et al. 2016). Le 

déclin de la glace de mer et le réchauffement de l'océan, en particulier aux 

basses latitudes, pourraient donc contribuer à son déclin à long terme (Tynan 

et DeMaster 1997, Bouchard et al. 2017). Une diminution à long terme du 

nombre de morues arctiques pourrait avoir plusieurs implications. La forte 

teneur en lipides des morues arctiques adultes les rend relativement riches en énergie par 
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rapport à d'autres espèces pélagiques et démersales proches du rivage, comme le capelan, le 

lançon et la lompénie tachetée (Van Pelt et al. 1997, Anthony et al. 2000). En rendant l'énergie 

disponible aux niveaux trophiques supérieurs, la morue arctique est capable de soutenir les 

prédateurs supérieurs en nombre que d'autres poissons ayant des réserves de graisse plus 

petites ne pourraient pas (Welch et al. 1992). 

 

Le déclin de la glace de mer et le réchauffement de l'océan, en particulier aux basses latitudes, 

continueront à modifier la phénologie de reproduction et de développement larvaire de la 

morue arctique et entraîneront un retrait vers le nord de son aire de répartition (Hop et 

Gjosaeter 2013). Combiné à une réduction de la glace de mer, le réchauffement de la 

température de la mer a été identifié comme le principal facteur de réduction de la biomasse 

reproductrice dans la mer de Béring (Overland et Stabeno 2004). Des études expérimentales ont 

fait état d'une faible tolérance thermique supérieure dans les premiers stades de vie de la 

morue arctique. Le succès d'éclosion de la morue arctique a décliné rapidement à des 

températures supérieures à 3,5°C (Laurel et al. 2018). 

 

Les observations empiriques indiquent déjà un recul vers le nord de la morue arctique par 

rapport à sa répartition la plus méridionale, par exemple dans les eaux au large de la baie de 

Disko, au Groenland, dans les eaux de la mer de Barents, de l'île Cooper, de la mer de Béring et 

dans la Région désignée des Inuvialuit (Hansen et al. 2012, Farrell et al. 2013, Divoky et al. 2015, 

Harwood et al. 2015, Astthorsson 2016). En outre, un exercice de modélisation prévoit un déclin 

important de l'abondance de la morue arctique dans le nord-ouest du Canada (Steiner et al. 

2019), ce qui suggère qu'elle pourrait déjà se trouver à sa limite nord et que son aire de 

répartition pourrait donc se réduire à mesure qu'elle est comprimée depuis le sud (Frainer et al. 

2017). 

 

Toutefois, à court terme, des conditions plus chaudes pourraient entraîner une augmentation 

de la biomasse de la morue arctique en augmentant la survie et le recrutement des larves 

(Bouchard et al. 2017). L'augmentation de la température de l'eau de mer a été associée à une 

augmentation du recrutement et de la longueur des morues dans la mer de Barents (Overland 

et al. 2004) et à une propagation vers le nord et à une augmentation de la biomasse et du 

recrutement des stocks reproducteurs dans l'Atlantique Nord (Drinkwater 2009). Pour le stock 

de morue de l'ouest du Groenland, l'abondance, le recrutement et le taux de croissance des 

individus ont augmenté avec la hausse de la température de la surface de la mer mesurée 

depuis les années 1990 (Drinkwater 2009). 
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Des études expérimentales ont étayé l'hypothèse selon laquelle le système cardiorespiratoire 

de la morue arctique a une certaine capacité d'acclimatation thermique, ce qui pourrait se 

traduire par une capacité de cette espèce à exploiter l'océan Arctique stratifié thermiquement 

en été (Drost et al. 2016). Les morues arctiques adultes ont été capables de s'acclimater à des 

températures de 6,5°C après un mois d'exposition. 

 

Morue de l'Atlantique En réponse à l'augmentation de la température de 

l'eau, on prévoit que l'aire de répartition de la morue de l'Atlantique dans 

l'Atlantique Nord-Est se contractera (Blanchard et al. 2005, Drinkwater 2005). 

Des preuves ont été apportées que sa limite sud s'est déjà déplacée vers le 

nord en raison du réchauffement de l'océan (Perry et al. 2005, Rindorf et Lewy 

2006, Dulvy et al. 2008). Le réchauffement des mers peut affecter la distribution et la 

productivité de la morue de l'Atlantique en dépassant la tolérance physiologique dans l'aire de 

répartition méridionale et en nuisant au recrutement par des changements dans l'abondance et 

la distribution des proies planctoniques pour les larves, les juvéniles (O'Brien et al. 2000, 

Beaugrand et al. 2003) et les adultes (Dulvy et al. 2008). Bien que les morues adultes puissent 

occuper la plupart des températures pendant la saison d'alimentation, la gamme des 

températures auxquelles le frai a lieu est beaucoup plus étroite. Les changements futurs de la 

température de la mer, en particulier au moment du frai, peuvent entraîner un ajustement 

spatial ou temporel du frai (Righton et al. 2010).  

 

Au cours de la première période chaude du 20e siècle, les stocks de la morue de l'Atlantique 

dans son aire de répartition septentrionale ont augmenté en abondance, la croissance 

individuelle était élevée, le recrutement était fort et leur distribution s'est étendue vers le nord 

(Drinkwater 2009). 

 

 Saumon atlantique Les saumons sont limités à des plages thermiques spécifiques 

pendant les migrations marines qui favorisent la croissance et le 

développement en mer (Welch et al. 1998). Ces conditions sont étroitement 

liées à un climat changeant à bien des égards. Les températures mondiales de 

surface de la mer se réchauffent à mesure que les océans passent à un nouvel 

état plus chaud (Polyakov et al. 2004, Polyakov et al. 2005). Cette tendance est 

particulièrement prononcée dans l'Arctique depuis 1995 (Steele et al. 2008). Des températures 

plus élevées à la surface de la mer et des photopériodes estivales plus longues dans l'Arctique 

pourraient donc créer des conditions favorables à la croissance des salmonidés (Farley et Trudel 

2009). 

 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://www.fisheries.noaa.gov/species/atlantic-cod&psig=AOvVaw1piV-5gypYc_WeVNs4ife6&ust=1588198150681000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCNiFtbaRjOkCFQAAAAAdAAAAABAD
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Chaboisseau à quatre cornes On ne sait pas très bien quels seront les effets des 

changements climatiques sur le chaboisseau à quatre cornes. Comme cette 

espèce est censée être eurythermique, elle ne serait pas affectée négativement 

par le réchauffement des températures. Cependant, sa rareté apparente au sud 

du détroit de Béring suggère que le chaboisseau à quatre cornes a une 

adaptation physiologique aux eaux plus froides ou qu’il possède un avantage 

compétitif sur les espèces d’eau froide à tempérée (Mecklenburg et al. 2002). Si ces hypothèses 

sont vraies, les effets des changements climatiques pourraient inclure un déplacement vers le 

nord de la distribution de l'espèce et une augmentation des interactions avec d'autres espèces 

marines. 

 

Guillemot à miroir Au Royaume-Uni, on a constaté que de nombreuses 

espèces d'oiseaux pondaient plus tôt depuis les années 1970 (Crick et al. 

1997) en réaction à la hausse de la température de la mer. Parmi elles, on a 

constaté que le Guillemot à miroir ajustait sa date de ponte avec la 

température de la surface de la mer en avril dans le nord de l’Irlande 

(Greenwood 2007). Il semble que les Guillemots à miroir utilisent la 

température de la surface de la mer comme un indice environnemental pour se 

reproduire plus tôt. 

 

Morse L'augmentation de la température de la mer et la perte de la 

couverture de glace pourraient provoquer un changement trophique des 

algues de glace - benthos vers une dominance du 

phytoplancton - zooplancton (Piepenburg 2005). Ce changement pourrait 

réduire la production benthique et donc la nourriture des morses (Bluhm et 

Gradinger 2008). Dans la mer de Béring, entre 1995 et 2005 environ, une 

augmentation des températures de l'air et de l'océan a coïncidé avec une réduction de la glace 

de mer, une diminution des populations de proies benthiques, une augmentation des 

populations de poissons pélagiques et un déplacement géographique de la répartition des 

mammifères marins, dont le morse (Grebmeier et al. 2006). 

 

Phoques Les changements de la température de la mer arctique et 

de la phénologie de la glace de mer ont entraîné un déplacement 

ponctuel de la répartition des phoques du Groenland vers le pôle 

(Laidre et al. 2008). Même s'ils ont une flexibilité relativement 

importante dans leurs préférences en matière d'habitat, les 

phoques du Groenland dépendent de façon critique de la glace 

stable pour la mise bas et la lactation (Laidre et al. 2008). Les changements dans 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://en.wikipedia.org/wiki/Fourhorn_sculpin&psig=AOvVaw3MUb5r0zjLXP4EJcm7vlo3&ust=1585277870805000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCIi-xLWSt-gCFQAAAAAdAAAAABAI
https://www.google.com/url?sa=i&url=https://en.wikipedia.org/wiki/Walrus&psig=AOvVaw2rKrEC7OuOnxritDbVTiIC&ust=1585278205202000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCJDgqteTt-gCFQAAAAAdAAAAABAD
https://www.google.com/url?sa=i&url=https://sites.nicholas.duke.edu/johnston/category/harp-seals/&psig=AOvVaw0rCiei9tX4yS8J3fV950wo&ust=1585278730724000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCKD4udKVt-gCFQAAAAAdAAAAABAJ
https://www.google.com/url?sa=i&url=https://en.wikipedia.org/wiki/Ringed_seal&psig=AOvVaw30ywbKEt_5JBxR3c9UdT2s&ust=1585279003605000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCLCt1NeWt-gCFQAAAAAdAAAAABAO
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la phénologie de la glace peuvent donc les forcer à se déplacer vers le nord pour suivre leurs 

besoins en matière d'habitat. 

 

Les périodes exceptionnellement chaudes de l'hiver peuvent être préjudiciables aux tanières de 

naissance des phoques annelés, dont ils ont tant besoin (Stirling et Smith 2004). Ces tanières 

servent de refuges aux nouveau-nés, tant pour échapper aux conditions difficiles que pour 

échapper à la prédation par les ours polaires et les renards arctiques. Avec la tendance à la 

hausse des températures observée dans l'Arctique, il est probable que les pluies seront plus 

fréquentes au début du printemps. La suppression prématurée de la protection offerte par ces 

tanières de naissance sous-nivéales pourrait exposer les jeunes bébés phoques annelés à une 

forte prédation, ce qui pourrait avoir un effet négatif sur les populations de phoques. 

Béluga Selon Ono (1995), le stress thermique dans les eaux réchauffées 

pourrait sérieusement affecter la survie et la distribution des bélugas. Cela 

pourrait être en partie attribué à la perturbation du réseau trophique. Bien 

que les bélugas soient généralistes, ils restent vulnérables aux cascades du 

réseau trophiques induites par le climat (Hansen et al. 2003). Par exemple, la 

connectivité entre le phytoplancton et les brouteurs de copépodes remontant 

des profondeurs à des moments spécifiques de l'année pourrait être affectée par la 

floraison phytoplanctonique précoce déclenchée par la réduction de la couverture de glace de 

mer (Hunt et al. 2002, Hansen et al. 2003, Bluhm et Gradinger 2008). Un tel découplage 

trophique pourrait affecter l'abondance des espèces consommées par les bélugas, entraînant 

une réduction de la disponibilité énergétique pour les bélugas (Bailleul et al. 2012). 

 

Les changements de température de la surface de la mer ont été impliqués dans la modification 

de la phénologie des mouvements du béluga dans l'Arctique canadien (Bailleul et al. 2012). 

Pendant l'été, on a constaté que les bélugas recherchaient activement des eaux plus froides, 

alors que le début de la migration d'automne était retardé. Les retards de migration dus à la 

température pourraient réduire la période passée dans les zones hivernales, où les bélugas sont 

censés acquérir la plupart de leurs réserves d'énergie, et pourraient modifier leur bilan 

énergétique (Bailleul et al. 2012). 

 

 

5.3 Salinité 

L'augmentation prévue des précipitations arctiques combinée à la tendance au réchauffement 

(IPCC 2013) pourrait augmenter le ruissellement d'eau douce dans l'océan Arctique, ce qui 

modifiera les niveaux de salinité en changeant l'équilibre entre les précipitations océaniques et 

l'évaporation. Par exemple, le débit d'eau douce des six plus grands fleuves eurasiens a 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://www.huffingtonpost.ca/wwfcanada/protect-beluga-habitat_b_8940152.html&psig=AOvVaw3NR-GdVNTCpAfFIFgRVJy4&ust=1585279230867000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCJjniMyXt-gCFQAAAAAdAAAAABAU
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augmenté à un taux de 2,0 (± 0,7) km3/an entre 1936 et 1999 (Peterson et al. 2002). Il en résulte 

une quantité d'eau douce sans précédent dans la couche superficielle de l'océan Arctique 

(Yamamoto-Kawai et al. 2009), ce qui peut déclencher une alternance de la circulation 

thermohaline (IPCC 2013), une augmentation de la température au-dessus de la moyenne 

(McPhee et al. 2009) et une réduction de la productivité des algues de glace (Hansell et al. 

1998). Cette tendance devrait s'accentuer au cours du 21e siècle. La salinité de l'océan Arctique 

devrait diminuer de 0,3 à 0,5 unité de salinité pratique (psu) d'ici 2050 et de 0,5 à 1,0 psu à la fin 

du 21e siècle (ACIA 2005). 

 

Dans la baie d'Hudson, les changements climatiques en cours devraient entraîner une 

augmentation du débit d'eau douce en hiver, car on prévoit des températures plus élevées et 

des précipitations accrues en hiver dans l'est de la baie d'Hudson (Huard et al. 2014). La baisse 

de la salinité le long de la côte de la baie d'Hudson pourrait accroître la dispersion des espèces, 

y compris celles qui ne sont pas indigènes au système de la baie d'Hudson. 

 Moule bleue Les communautés benthiques côtières sont particulièrement 

vulnérables aux changements de salinité le long de la côte et au sein de 

l'habitat des espèces benthiques. Goldsmit et al. (2018) ont mis en évidence 

l'existence d'habitats potentiellement appropriés pour les espèces 

aquatiques envahissantes telles que la mye commune (Mya arenaria) dans le 

sud de la baie d'Hudson et dans la baie James et le crabe royal (Paralithodes 

camtschaticus) dans la région marine de la baie d'Hudson. Si elles se rendent dans 

les systèmes de la baie James et de la baie d'Hudson, ces espèces pourraient affecter la 

structure des communautés benthiques et provoquer le déclin des populations indigènes de 

mollusques comme les moules bleues (Oug et al. 2011). 

 

Béluga En combinaison avec une stratification accrue de la colonne d'eau et un 

réapprovisionnement limité en nutriments, une augmentation du 

ruissellement d'eau douce en provenance des continents peut nuire aux 

conditions locales d'alimentation des larves de poisson et, par conséquent, 

aux possibilités d'alimentation des bélugas (Tynan et DeMaster 1997). La 

tendance à l'augmentation du ruissellement en eau douce pourrait également 

déclencher des changements interannuels dans l'apparition et la sévérité de la 

glace saisonnière, ce qui pourrait à son tour affecter la durée de la saison d'alimentation, le 

moment de la migration, la fécondité et la survie des populations de bélugas (Tynan et 

DeMaster 1997). 

5.4 Changements dans la chimie des océans 

L'acidification est favorisée à la fois par les changements climatiques et l'eutrophisation. Le 

niveau élevé de CO2 atmosphérique favorise un taux d'échange océan-atmosphère plus élevé, 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://www.huffingtonpost.ca/wwfcanada/protect-beluga-habitat_b_8940152.html&psig=AOvVaw3NR-GdVNTCpAfFIFgRVJy4&ust=1585279230867000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCJjniMyXt-gCFQAAAAAdAAAAABAU
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et des niveaux plus faibles de pH océanique, de CO3
2- et d’états de saturation en carbonate de 

calcium (CaCO3), qui favorisent tous l'acidification des océans (Doney et al. 2009, Doney et al. 

2012). D'autre part, l'eutrophisation contribue à l'acidification des océans côtiers en raison de la 

respiration accrue de la matière organique des algues, ce qui tend à augmenter les niveaux de 

CO2 et à diminuer le pH (Feely et al. 2010, Cai et al. 2011, Wallace et al. 2014, Cai et al. 2017, 

Baumann et Smith 2018). 

 

Des modèles prédisent que l'Arctique connaîtra la plus forte acidification de tous les océans, 

avec une diminution du pH de 0,45 unité, un changement qui est amplifié de plus de 20 % en 

raison de la dessalure et de l'augmentation de l'absorption de carbone en réponse au recul de la 

glace de mer (Feely et al. 2009, Steinacher et al. 2009).  

 

Certaines parties de la baie d'Hudson connaissent déjà certaines des plus fortes acidifications 

océaniques de toutes les régions arctiques et subarctiques, ce qui crée des conditions dans 

lesquelles le carbonate de calcium aurait tendance à se dissoudre (Capelle et al. 2019). En 

l'absence de glace de mer, on pourrait s'attendre à ce que les eaux douces et froides de surface 

de la baie d'Hudson absorbent du CO2 supplémentaire, ce qui entraînerait une acidification 

accrue. En outre, il existe de vastes zones de pergélisol et de dépôts de tourbe le long de la côte 

sud de la baie d'Hudson et dans toute la baie d'Hudson et les basses terres de la baie James 

(Capelle et al. 2019). Avec les changements climatiques, on prévoit que jusqu'à 50 % de ce 

pergélisol sera dégradé d'ici 2050 (Gough et Leung 2002), ce qui pourrait libérer de grandes 

quantités de carbone organique terrigène dans les eaux côtières de la baie d'Hudson (Lawrence 

et Slater 2005, Frey et McClelland 2009, Letscher et al. 2011). Ce rejet dans la baie d'Hudson 

favorisera probablement l'acidification des océans (Vonk et al. 2015). 

 

Des niveaux de CO2 plus élevés dans l'atmosphère ont également fait baisser les niveaux 

d'oxygène dans les océans (Keeling et al. 2010, Doney et al. 2012). Ces changements dans la 

chimie des océans, ainsi que les températures plus élevées des océans, influencent la 

physiologie, le comportement, la taille, la distribution et l'abondance de la vie marine (Doney et 

al. 2012). 
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Moule bleue Les changements dans la chimie des carbonates qui 

accompagnent l'acidification des océans peuvent inhiber la capacité des 

organismes calcifiants à produire un exosquelette. L'acidification des océans 

peut également avoir des effets en cascade sur les premiers stades de vie des 

bivalves, notamment causer un ralentissement de la croissance et la 

mortalité (Talmage et Gobler 2009, Gazeau et al. 2013, Waldbusser et al. 

2013). 

 

Les bivalves exposés à des conditions faibles en oxygène sont vulnérables au ralentissement de 

la croissance et à la mortalité (Diaz et Rosenberg 1995, Breitburg 2002, Levin et al. 2009), en 

particulier au cours des premiers stades de leur vie (Zhang et al. 2010, Gobler et Talmage 2014). 

Cela est dû à une plus grande quantité d'énergie métabolique dépensée pour les processus 

biologiques adaptatifs, y compris le métabolisme anaérobique (Wu 2002). 

 

Morse L'acidification de l'océan peut modifier la dynamique trophique en 

réduisant la disponibilité du calcium pour les invertébrés marins, y compris les 

bivalves dont le morse dépend fortement. Elle peut également modifier les 

relations hôte-pathogène en faveur des pathogènes, modifiant ainsi 

l'abondance et la composition des proies du morse (Azetsu-Scott et al. 2010, 

Kroeker et al. 2013, Asplund et al. 2014). La probabilité de tels changements 

trophiques, leur horizon temporel et leurs effets possibles sur le morse restent 

cependant inconnus. 

 

 

5.5 Changements climatiques et phénomènes météorologiques extrêmes 

Étant donné qu’une augmentation de la fréquence des événements météorologiques extrêmes 

est prévue avec les changements climatiques (IPCC 2013), il est important de comprendre les 

effets de la mortalité due à l'environnement sur les populations d'animaux marins (Frederiksen 

et al. 2007, Sandvik et al. 2008). Les phénomènes météorologiques violents peuvent entraîner 

une mortalité massive des oiseaux de mer, en particulier en hiver (Harris et Wanless 1996, 

Baduini et al. 2001). La mortalité hivernale en mer semble généralement attribuée à la famine 

suite à l’indisponibilité ou l’inaccessibilité des proies (Finney et al. 1999, Baduini et al. 2001, 

Sandvik et al. 2005), mais elle peut également être due à l'exposition à des conditions difficiles 

(Harris et al. 2007). Les anomalies météorologiques peuvent entraîner des changements dans 

l'abondance et la distribution des proies principales, ce qui oblige certaines espèces à modifier 

leur régime alimentaire et à chercher de la nourriture à des niveaux trophiques inférieurs. On 

sait également que les changements dans la couverture de glace modifient l'accès aux proies, 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://en.wikipedia.org/wiki/Walrus&psig=AOvVaw2rKrEC7OuOnxritDbVTiIC&ust=1585278205202000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCJDgqteTt-gCFQAAAAAdAAAAABAD
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exacerbant la demande énergétique imposée par des conditions difficiles (Vincent et Marsden 

2001, Wilson et al. 2001, Ballerini et al. 2009). 

 

Guillemot de Brünnich Un dépérissement massif des Guillemots de Brünnich 

à Terre-Neuve a coïncidé avec une période de vents du nord-est soutenus et 

de glace de mer côtière bloquant les baies côtières plus tard qu’à l'habitude 

(Tranquilla et al. 2010). La glace a probablement restreint l'accès aux sources 

de nourriture côtières ou en a modifié la distribution et a provoqué la famine. 

À l'île Coats, au Nunavut, Smith et Gaston (2012) ont constaté que le taux de 

survie des Guillemots de Brünnich adultes était plus élevé après des hivers avec des 

indices d'oscillation arctique plus faibles, plus de glace dans la partie sud-ouest de l'aire 

d'hivernage au printemps et des températures de surface de la mer plus fraîches. Même si la 

tendance à l'augmentation de la température de la surface de la mer n'a pas encore réduit leur 

succès de reproduction, une baisse significative et continue du taux d’apport en énergie aux 

oisillons suggère qu'un seuil critique pourrait être éventuellement franchi (Smith et Gaston 

2012). 

 

La survie hivernale est considérée comme le trait le plus important du cycle de vie des espèces à 

longue durée de vie comme le Guillemot de Brünnich (Fort et al. 2009). Avec leur modèle 

énergétique, Fort et al. (2009) prévoient une forte augmentation de la dépense énergétique 

entre novembre et décembre pour les guillemots de l'Atlantique Nord-Ouest, principalement 

due à la température de l'air et à la vitesse du vent. Ces résultats suggèrent fortement 

l'existence d'un goulot d'étranglement énergétique pour les oiseaux de mer de l'Atlantique 

Nord vers la fin de l'année, une phase énergétique difficile qui pourrait expliquer les 

événements récurrents de mortalité massive en hiver. Avec l'augmentation des températures 

atmosphériques moyennes, ce goulot d'étranglement de la demande énergétique pourrait être 

réduit. Cependant, la fréquence croissante des événements climatiques extrêmes pourrait avoir 

des effets inverses (Fort et al. 2009). 

 

Dans certaines circonstances, le harcèlement par les insectes peut être préjudiciable au 

Guillemot de Brünnich. Les changements des conditions de vent peuvent influencer le 

harcèlement par les insectes, entre autres choses. Ces dernières années ont vu une 

augmentation du nombre de jours sans vent et, conséquemment, une augmentation de la 

mortalité et des échecs de reproduction dus au parasitisme par les moustiques (Gaston et al. 

2002, Gaston et Elliott 2013). Par exemple, des taux élevés de désertion des œufs, de prédation 

par les mouettes et de pertes d'œufs pendant les périodes où les moustiques étaient 

abondants, même lorsque les températures de l'air étaient dans les limites normales, suggèrent 

que le harcèlement des moustiques est un facteur majeur à l'origine des pertes d'œufs à l'île 
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Coats depuis 1997 (Gaston et al. 2002). Des études récentes sur les îles Coats et Digges ont 

suggéré que le nombre de colonies pourrait avoir diminué de 10 % ces dernières années, 

probablement en raison de l'effet « top-down » du parasitisme accru des moustiques et de la 

prédation des ours polaires et de l’effet « bottom-up » de la réduction de la morue arctique. 

 

 

5.6 Espèces émergentes et interactions biotiques changeantes 

La principale menace potentielle indirecte des changements climatiques est qu'ils peuvent avoir 

des impacts importants sur les réseaux trophiques en modifiant la productivité primaire de la 

mer (Hoegh-Guldberg et Bruno 2010), ce qui aura à son tour des effets en cascade plus haut 

dans la chaîne alimentaire (Beaugrand et al. 2002, Hays et al. 2005, Osterblom et al. 2007). Le 

manque de nourriture en quantité suffisante pendant la saison de reproduction est donc une 

menace potentielle négative indirecte des changements climatiques (Divoky 2011). 

 

Eiders Parmi les nouvelles menaces qui pèsent sur les eiders 

figurent les maladies et la perturbation des colonies en 

reproduction par les ours polaires. En période de réchauffement 

climatique, les maladies infectieuses pourraient représenter une 

menace importante pour la biodiversité et la conservation car leur 

apparition et leurs impacts peuvent être liés à la température 

(Harvell et al. 2002, Kutz et al. 2005, Harvell et al. 2009, Rohr et Raffel 

2010). Par exemple, plusieurs centaines d'eiders à duvet sont morts du choléra aviaire dans les 

colonies du nord de la baie d'Hudson et de l'ouest du détroit d'Hudson en juillet et août 2004 et 

2005 (Descamps et al. 2011). Au cours de l'été 2006, le choléra a de nouveau été détecté dans 

les colonies d'eiders le long des côtes nord du Québec, au Nunavik et à East Bay, sur l'île de 

Southampton, au Nunavut. Ces épidémies ont brusquement inversé une augmentation de la 

population et ont réduit la population d'une grande colonie de 30 % en seulement trois ans 

(Buttler 2009). 

 

Les Inuits du Nunavut et du Nunavik ont récemment signalé des pertes catastrophiques d’eiders 

dans de nombreuses colonies de reproduction en raison de l'activité des ours polaires, un 

phénomène également signalé par des chercheurs travaillant dans l'Arctique canadien (Iverson 

et al. 2014, Dey et al. 2018). Bien que l'activité des ours polaires ait été observée de façon 

intermittente, elle n'a jamais été observée aux niveaux aussi élevés qu’actuellement. Comme la 

période sans glace s'est allongée, les ours polaires sont présents plus tôt sur le rivage, 

rencontrant des eiders à duvet en incubation. Depuis que l'invasion d'ours polaires est devenue 

annuelle à la fin des années 2000, il n'y a eu pratiquement aucun recrutement dans certaines 

https://www.google.com/url?sa=i&url=https://ebird.org/species/comeid&psig=AOvVaw1til3ohDlRzKXEbEy11eCW&ust=1585276882006000&source=images&cd=vfe&ved=0CAIQjRxqFwoTCKj13OCOt-gCFQAAAAAdAAAAABAf
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colonies, car les ours mangent tous les œufs ou poussins avant leur départ (Dey et al. 2017). 

L'effet des ours polaires sur la dynamique des colonies est prononcé, les ours ayant un effet 

disproportionné sur les grandes colonies. On s'attend à ce que la taille des colonies d'eiders 

diminue dans la baie d'Hudson, car les eiders choisiront des colonies plus petites pour éviter la 

prédation des ours polaires (Dey et al. 2017). 

 

Plongeons À notre connaissance, aucun effet direct des changements 

climatiques n'ont été observé et/ou mesuré pour le Plongeon catmarin. 

Cependant, les effets indirects des changements climatiques, notamment la 

disponibilité des petits mammifères (Bety et al. 2002, Gauthier et al. 2004) et 

l'apparition de la rage (Chautan et al. 2000), auront probablement un impact 

sur la population d'un de ses prédateurs (Rizzolo et al. 2014). 

 

Morue arctique Le retrait vers le nord de la morue arctique dû à 

l'augmentation de la température de la mer et au retrait de la glace de mer 

pourrait être exacerbé par l'expansion des espèces concurrentes, comme le 

capelan, une espèce plus tempérée. En effet, plusieurs éléments indiquent que 

les assemblages de poissons changent dans la baie d'Hudson et ailleurs dans 

l'Arctique. Par rapport aux assemblages de poissons larvaires signalés en 1988 près des îles 

Belcher dans le sud-est de la baie d'Hudson (Drolet et al. 1991), la morue arctique était moins 

abondante et les espèces de la famille des Stichaeidae plus abondantes en 2005 et 2010. En 

outre, la proportion de morue arctique dans le régime alimentaire des prédateurs supérieurs 

diminue (Gaston et al. 2003, Gaston et al. 2012, Provencher et al. 2012), tandis que l'incidence 

du capelan et du lançon a augmenté (p. ex. Gaston et al. 2003). Cela suggère un changement 

dans la communauté de poissons, qui passe d'espèces arctiques hyper-spécialisées à des 

espèces subarctiques généralistes. 

 

Les phoques annelés et les Guillemots à miroir font partie des espèces de super-prédateurs 

pour lesquelles un changement dans le régime alimentaire a été observé ces dernières années. 

Dans l'ouest de la baie d'Hudson, par exemple, le régime alimentaire des phoques annelés est 

passé d'une dépendance à la morue arctique et au lançon au début des années 1990 à une 

dépendance plus importante au capelan dans les années 2000 (Chambellant et al. 2013). Le 

Guillemot à miroir nichant dans la baie d'Hudson se nourrissait exclusivement de morue 

arctique. Cependant, ces dernières années, jusqu'à la moitié du contenu de l'estomac des 

oiseaux était constitué de petits capelans (Schiermeier 2007). 
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 Guillemot de Brünnich De nombreuses observations ont révélé une 

augmentation des interactions entre l'ours polaire et le Guillemot de 

Brünnich. Les incursions d'ours polaires dans les colonies de reproduction de 

Guillemots de Brünnich dans le détroit d'Hudson et le nord de la baie 

d'Hudson ont plus que septuplé depuis les années 1980 (Iverson et al. 2014). 

De plus, deux raids ont été documentés sur une colonie de reproduction de 

Guillemots de Brünnich à l'île Coats depuis 2000, une colonie où aucun ours n'avait 

été vu consommant des œufs ou des oisillons au cours des 17 saisons de terrain précédentes 

(Smith et al. 2010). De même, Stempniewicz (2005) a signalé que les ours sont devenus plus 

nombreux pendant la saison de reproduction des oiseaux dans l'ouest du Spitzberg (archipel du 

Svalbard) et ont été observés en train de consommer les œufs des Guillemot de Brünnich. 

Lorsqu'ils atteignent une colonie, les ours polaires peuvent avoir un impact considérable sur les 

populations de Guillemots de Brünnich car ils peuvent consommer jusqu'à 30 % des œufs (Smith 

et al. 2010, Gaston et Elliot 2013). On pense que l'augmentation apparente de la fréquence de 

consommation d'œufs par les ours polaires est le résultat du changement des conditions de la 

glace (Smith et al. 2010).  

 

Outre le phoque annelé et le Guillemot à miroir, le Guillemot de Brünnich a aussi connu un 

changement de régime alimentaire au cours des dernières décennies. Dans la plupart des 

colonies du Canada, la morue arctique est la principale proie du Guillemot de Brünnich, et ce fut 

le cas dans les colonies de la baie d'Hudson jusqu'au milieu des années 1990. Depuis 1997 

cependant, le régime alimentaire des guillemots a complètement changé et se compose 

désormais généralement de moins de 10 % de morue arctique et de plus de 50 % de capelan 

(Gaston et al. 2003, Gaston et Elliott 2013). Ce changement de régime alimentaire coïncide avec 

une diminution du succès de reproduction des guillemots dans la baie d'Hudson, probablement 

parce que le capelan est moins riche en énergie que la morue arctique (Gaston et al. 2005). On 

peut supposer que la réduction de la couverture de glace ces dernières années a fait que le 

capelan a remplacé la morue arctique dans les eaux environnantes du nord de la baie d'Hudson 

(Gaston et al. 2003). 

 

Les changements climatiques entraînent également une plus grande abondance de parasites 

dans l'Arctique. Descamps (2013) a montré que la température hivernale moyenne au Svalbard, 

en Norvège arctique, expliquait près de 90 % de la prévalence moyenne des tiques chez le 

Guillemot de Brünnich. Une augmentation de 1°C de la température hivernale moyenne sur le 

site de la colonie de reproduction a été associée à une augmentation de 5% du nombre 

d'oiseaux infectés par ces ectoparasites au cours de la saison de reproduction suivante. 

Cependant, la condition physique et le succès de la reproduction ne semblaient pas être 

affectés par la présence de tiques (Descamps 2013). 



 

 107 

 

Phoques Tout comme le changement de régime alimentaire 

de certains oiseaux de mer de l'Arctique canadien, les 

phoques ont modifié le leur dans différentes régions. Par 

exemple, les phoques communs du Svalbard ont modifié 

leur régime alimentaire de l'automne, passant d'une 

dominance de morue arctique à une dominance de morue de 

l’Atlantique sur une période de dix ans (Colominas 2012). Les 

analyses isotopiques ont révélé une plus grande importance du capelan dans le régime 

alimentaire des phoques annelés ces dernières années, probablement en raison des 

changements d'abondance des espèces proies (Young et Ferguson 2014). Les changements 

prévus dans la distribution des phoques annelés associés aux changements climatiques 

entraîneront l'apparition de nouveaux prédateurs (p. ex. les orques; Higdon et Ferguson 2009) 

et peut-être de nouveaux concurrents tels que les phoques communs (Florko et al. 2018). 

 

Une prévalence plus élevée du parasite Toxoplasma gondii a été observée chez les phoques 

annelés et barbus du Svalbard, ce qui pourrait être dû à une augmentation du nombre ou de la 

capacité de survie d'oocystes transportés par le courant de l'Atlantique Nord vers le Svalbard 

depuis les latitudes méridionales (Jensen et al. 2010). Les températures plus chaudes de l'eau 

ont entraîné des afflux d'invertébrés marins filtreurs tempérés qui pourraient être des vecteurs 

d'oocystes. L'eau plus chaude est également susceptible de favoriser une plus grande 

survivabilité des oocystes (Jensen et al. 2010). 

 

 

Béluga Les orques, le plus important prédateur des bélugas, ont élu domicile 

saisonnier dans les eaux arctiques, y compris dans la baie d'Hudson. Higdon 

et Ferguson (2009) ont résumé les registres d'observation des orques dans le 

détroit d'Hudson, la baie d'Hudson, la baie James et le bassin Foxe de 1900 à 

2006 et ont indiqué une augmentation exponentielle des observations par 

décennie. 
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CHAPITRE 3 : Expansion du castor au Nunavik 

 

L’aire de répartition du castor d'Amérique serait limitée au nord principalement par la 

disponibilité de la végétation ligneuse. Avec les changements climatiques et le verdissement des 

territoires de toundra forestière et de toundra arctique, le castor semble pouvoir repousser la 

limite nord de sa répartition et coloniser de nouveaux habitats dans l’Arctique québécois. En 

travaillant en étroite collaboration avec la Société Makivik, le RNUK et les LNUKs, nous avons pu 

valider l’intérêt et l’importance de la recherche sur l’expansion du castor au Nunavik, 

particulièrement sur les impacts qu’il peut avoir sur la connectivité des cours d’eau et sur 

l’omble chevalier. 

Nous avons d’abord complété une revue de littérature portant sur les interactions entre le 

castor et les salmonidés et sur les méthodes de gestion du castor (aménagement ou destruction 

des barrages, trappage, abattage, etc.) (voir annexe 3 et la section suivante de ce présent 

chapitre). En voici les conclusions principales: 

• Les activités du castor ont des effets connus sur les propriétés physiques, chimiques, et 
biologiques des écosystèmes aquatiques, incluant des changements de profondeur, de débit, 
de température, de concentration en oxygène et en nutriments, etc. 

• Ces effets ont des impacts sur l’habitat, les mouvements, et la productivité des salmonidés. 
Toutefois, ces impacts peuvent variés selon l’espèce de salmonidés, être négligeables, positifs 
ou négatifs, partiels ou temporaires. En effet, les impacts semblent dépendre du contexte et 
être fortement influencés par les conditions météorologiques, l’hydrologie et la nature des 
cours d’eau, ainsi que par l’intensité, l’emplacement, et la durée des activités des castors. 

• Pour mieux comprendre et gérer les impacts du castor sur l’omble chevalier au Nunavik, il est 
donc important d’étudier les impacts localement et ce, spécifiquement là où l’activité des 
castors s’est intensifiée et où elle est projetée d’augmenter. 

 

Selon cette dernière conclusion, la société Makivik avec l’assistance de Mikhaela Neelin (comme 

stagiaire et étudiante à la maîtrise) ont entrepris une série d’entrevues auprès de 57 chasseurs 

provenant de six communautés du Nunavik pour synthétiser leurs préoccupations et leurs 

recommandations concernant les populations d’omble chevalier. Au cours de ces entrevues, 

l'expansion géographique du castor au Nunavik et les impacts sur l'omble chevalier sont apparus 

comme une priorité en matière de connaissances locales (Makivik Corporation, 2021). Pour faire 

suite à ce stage et à ce rapport, Mikhaela Neelin a entrepris ses travaux de maîtrise ayant 

comme objectifs 1) de caractériser le changement dans la répartition des castors et de leur 

habitat au Nunavik, 2) de documenter les connaissances locales sur l'expansion des castors et 

leurs impacts sur la sécurité alimentaire des Inuits, et 3) d’identifier des stratégies d'adaptation 

pour minimiser ces impacts, tout en coproduisant des connaissances par le biais de partenariats 

et de collaborations de recherche. Puisque les Tasiujarmiut (Inuits du village de Tasiujaq) étaient 

particulièrement préoccupés par les impacts du castor et que le Conseil de la Faune Nanuapiit 

(HFTA de Tasiujaq) avait déjà des projets de gestion du castor en tête, ils ont donc été les 

https://pubs.aina.ucalgary.ca/makivik/86318.pdf
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principaux collaborateurs durant les recherches de Mikhaela Neelin (voir thèse dans l’annexe 4 

et la deuxième et troisième sections du présent chapitre). De plus, dans le cadre des travaux de 

maîtrise de Vanessa Caron (Université Ludwig Maximilian) et avec la collaboration de Nunavik 

Geomatics, nous avons évalué la possibilité d’utiliser des méthodes de télédétection par 

imagerie satellite afin de localiser l’impact de l’activité des castors sur les cours d’eau et la 

végétation (voir thèse dans l’annexe 5 et la dernière section du présent chapitre). 

 

État des connaissances sur les interactions entre l'activité des castors et les salmonidés 
Auteure : 

Nathalie Chéhab, Natural Resource Sciences, McGill University 

L’information présentée dans la présente section a été extraite et traduite en français à partir 

du document en anglais présenté dans l’annexe 3. 

Résumé 

Dans l'Arctique, des changements importants ont été observés en raison des changements 

climatiques et d'autres effets anthropologiques (Assessment-Arctic-Climate-Impact, 2004). Ces 

changements menacent la sécurité alimentaire des communautés nordiques (White, Gerlach, 

Loring, Tidwell, & Chambers, 2007). Les communautés du Nunavik ont exprimé des 

préoccupations concernant l'évolution de leur environnement, comme la récente invasion du 

castor sur leurs territoires (Johannes, 2018). Les castors sont des ingénieurs de l'écosystème qui 

modifient radicalement leur environnement en construisant des barrages avec les arbres 

environnants et la boue dans les cours d'eau qu'ils habitent (Collen & Gibson, 2000). Cela a des 

impacts sur les caractéristiques de l'écosystème telles que l'hydrologie, la qualité et la 

composition chimique de l'eau, et les communautés d'invertébrés et de poissons (examiné dans 

Kemp, 2012 et Collen & Gibson, 2000). 

Les effets de l'activité des castors sur les caractéristiques physiques, chimiques et biologiques de 

l'écosystème peuvent avoir un impact sur les poissons migrateurs, tels que les salmonidés, en 

modifiant leur habitat et en entravant leurs déplacements, ce qui peut finalement affecter la 

productivité des salmonidés. Les salmonidés sont, et ont été pendant des milliers d'années, 

importants pour les besoins alimentaires, sociaux, éducatifs, économiques et culturels des 

groupes autochtones (Columbia River Inter-Tribal Fish Commission, 2018 ; Garner & Parfitt, 

2006) et non autochtones du Canada (L. E. Anderson & Lee, 2013 ; Gordon, Edna, Gunnar, & 

Mouhcine, 2017). Par exemple, le ministère des Pêches et des Océans du Canada (2009) a 

signalé que plus de 40 Premières Nations et autres groupes autochtones du Canada atlantique 

et du Québec utilisent le saumon atlantique à des fins alimentaires, sociales et cérémonielles. 

De plus, selon des données d’une enquête sur la consommation alimentaire présentées par 

Lemire et al. (2015), il a été constaté que l'omble chevalier était le deuxième aliment traditionel 

le plus consommé par les communautés inuites du Nunavik, après le caribou. En fait, la 
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consommation moyenne d'omble chevalier dans les communautés inuites du Nunavik 

représentait 19 % de la consommation totale d'aliments traditionnels sur une base annuelle 

(Lemire et al., 2015). 

Des études ont démontré que, dans les habitats des salmonidés, les castors peuvent modifier la 

profondeur des cours d'eau (Ecke et al., 2017), le courant (Ecke et al, 2017), les niveaux 

d'oxygène dissous (Cook, 1940 ; Kemp et al., 2012 ; Snodgrass & Meffe, 1998), le substrat 

(Naiman, Johnston, & Kelley, 1988 ; Taylor, MacInnis, & Floyd, 2010), la composition en 

nutriments (Devito & Dillon, 1993 ; Ecke et al., 2017 ; Naiman & Melillo, 1984), et la 

température (Cook, 1940). Les barrages de castors peuvent entraver le déplacement et la 

distribution des poissons selon la taille du barrage, la durée de vie du barrage, l'emplacement 

du barrage, les conditions climatiques, le débit d'eau et les espèces de poissons en interaction 

(Mitchell & Cunjak, 2007 ; Schlosser & Kallemeyn, 2000 ; Snodgrass & Meffe, 1998 ; Taylor, 

MacInnis, & Floyd, 2010). En raison de ces nombreux facteurs, certaines études ont trouvé un 

impact partiel ou temporaire des barrages de castors sur les mouvements des poissons (Mitchell 

& Cunjak, 2007 ; Parker & Rønning, 2007 ; Taylor, MacInnis, & Floyd, 2010), tandis que d'autres 

n'ont trouvé aucun effet significatif des barrages de castors sur les mouvements et la migration 

des salmonidés (Bouwes et al., 2016 ; Ecke et al., 2017 ; Grasse, 1951). Des études locales et 

spécifiques aux espèces devraient être menées afin d'obtenir une meilleure compréhension de 

l'impact des barrages de castors sur les mouvements des salmonidés. 

L'impact de l'activité des castors sur les salmonidés varie selon la taille du cours d'eau. Dans les 

cours d'eau d'ordre inférieur, l’augmentation de la température de l’eau, des nutriments et de 

la productivité primaire et secondaire de l'habitat générée par les activités des castors a 

entraîné, chez les salmonidés, une augmentation de la densité et des tailles (Bouwes et al, 2016 

; Hanson & Campbell, 1963 ; Leidholt-Bruner, Hibbs, & McComb, 1992 ; Malison, Eby, & 

Stanford, 2015), des taux de survie (Bustard & Narver, 1975) et des taux de croissance (Bustard 

& Narver, 1975 ; Malison, Eby, & Stanford, 2015). Néanmoins, dans des cours d’eau d’ordre 

supérieur avec des plaines d'inondation plus importantes, une étude de Malison, Kuzishchin et 

Stanford (2016) a observé qu'en bloquant l'accès des salmonidés à certaines zones importantes 

pour leur croissance, les barrages de castors réduisaient la productivité globale des salmonidés 

dans la plaine inondable. 

De nombreuses pratiques de gestion du castor ont été développées dans l'aire de répartition 

historique du castor. Ces pratiques sont axées sur la protection des infrastructures et ne sont 

donc pas toutes pertinentes pour la gestion du castor dans l'Arctique, mais peuvent constituer 

une base de référence utile pour le développement de techniques de gestion appropriées au 

Nunavik. Les impacts localisés des barrages de castors sur des espèces spécifiques de poissons 

devraient être déterminés afin de mieux comprendre les risques associés aux interactions 

castor-salmonidés et de développer des plans de gestion appropriés et efficaces au Nunavik. 
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Introduction 

Les impacts des changements climatiques ont été observés sur une large gamme d'organismes 

(Hughes, 2000 ; Ishaya & Abaje, 2008 ; Krupnik & Jolly, 2002 ; McCarty, 2001) et sur un éventail 

d'écosystèmes et de groupes taxonomiques (Walther et al., 2002). Parmi ces impacts, l'un des 

mieux documentées, tant par les archives paléontologiques que par les observations récentes, 

est le changement de l'aire de répartition des espèces végétales et animales suivant le 

déplacement des conditions climatiques appropriées à l'échelle régionale (Bellard et al., 2012). 

Les communautés autochtones de l'Arctique ont signalé l'arrivée de nouveaux insectes, oiseaux, 

poissons et mammifères auparavant inconnus ou rares dans leur environnement, ainsi que des 

changements dans l'abondance et la distribution d'animaux familiers (Berkes, Berkes, & Fast, 

2007 ; Krupnik & Jolly, 2002 ; Riedlinger, 1999). En fait, en raison des changements climatiques, 

de multiples espèces ont déplacé ou étendu leur distribution vers les pôles, et/ou en altitude 

(Easterling et al., 2000 ; Hickling et al., 2006 ; Parmesan et al., 1999 ; Walther et al., 2002). Par 

exemple, par le biais de l'arbustification, les changements climatiques ont entraîné la 

colonisation récente des systèmes riverains de la toundra en Alaska par le lièvre d'Amérique 

(Lepus americanus), et l'expansion nordique de l'orignal (Alces americanus) dans la toundra de 

l'Alaska et du nord-ouest du Canada (Tape et al., 2016a ; Tape et al., 2016b). 

Au Nunavik, l'expansion de l'aire de répartition et la croissance des arbres et des arbustes dans 

les paysages de toundra ont été documentées par les Inuits (Cuerrier et al., 2015) et les 

scientifiques (Lemay et al., 2018 ; McManus et al., 2012 ; Tremblay, 2010 ; Tremblay, Lévesque 

& Boudreau, 2012). Puisque la présence et la répartition des castors (Castor canadensis) est 

fortement influencé par la disponibilité d'arbres et d'arbustes à feuilles caduques (Collen et 

Gibson, 2000, Jarema et al., 2009), l’arbustification pourrait permettre au castor de s’établir et 

de coloniser de nouveaux endroits dans la toundra arctique. 

Les castors ont été détectés pour la première fois dans l'Arctique de l'Ouest par les biologistes 

et les chasseurs inuvialuits (Jung et al., 2017). Selon Richard Gruben, vice-président de 

l'Association des chasseurs et trappeurs de Tuktoyaktuk, l'expansion de l'aire de répartition des 

castors cause des problèmes aux chasseurs locaux de Tuktoyaktuk, T.N.-O. (Wangkhang, 2017). 

Dans une entrevue avec le journaliste de la CBC Rignam Wangkhang, Gruben a déclaré : " Nous 

avons quelques problèmes avec nos ruisseaux à poissons [...] Certains d'entre eux sont bouchés 

par les castors [...] et il y a quelques lacs asséchés. " (Wangkhang, 2017). En raison de la capacité 

des castors à modifier radicalement leur environnement (Collen & Gibson, 2000), les membres 

des communautés inuites du Nunavik s'inquiètent également des impacts des barrages de 

castors sur le déplacement et la viabilité des populations anadromes d'ombles chevaliers et de 

saumons de l'Atlantique (Johannes, 2018), qui constituent des aliments traditionnels importants 

dans cette région (Van Oostdam & Feeley, 2003). 

En raison de la réintroduction généralisée et de l'expansion de l'aire de répartition du castor en 

Europe, en Amérique du Nord et en Amérique du Sud, ses effets sur l'hydrologie, la qualité et la 

composition chimique de l'eau, ainsi que sur les communautés d'invertébrés et de poissons 
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dans les cours d'eau ont été largement étudiés (Butler, 2018 ; Collen & Gibson, 2000 ; Ecke et 

al., 2017 ; Gaywood, 2018 ; Kemp et al., 2012 ; Pollock, Heim & Werner, 2003). Même si les 

écosystèmes aquatiques du Nunavik comprennent une variété d'espèces de poissons qui 

pourraient réagir différemment d’autres salmonidés à l'activité des castors, nous avons choisi 

de concentrer notre recherche sur les interactions castor-salmonidés - plutôt que sur les 

interactions castor-poissons - en raison de l'importance économique, nutritionnelle et culturelle 

des espèces de salmonidés pour les communautés du Nunavik. La plupart des publications font 

état des impacts du castor sur le saumon coho, le saumon atlantique, l'omble de fontaine, la 

truite brune, l'omble à tête plate et le saumon quinnat (Kemp et al., 2012). De plus, la littérature 

s'est principalement concentrée sur les côtes canadiennes et américaines (y compris l'Alaska) 

pour le castor nord-américain (Castor canadensis), et sur les écosystèmes suédois, britanniques 

et russes pour le castor eurasien (Castor fiber). Les deux publications traitant de C. canadensis et 

C. fiber seront incluses dans cette revue de la littérature car il a été déterminé qu'il n'y a pas de 

différences significatives entre les impacts écologiques des deux espèces de castors (Ecke et al., 

2017 ; Parker et al., 2012). 

Puisque la majorité de la littérature disponible sur les interactions entre le castor et les 

salmonidés ne représente pas l'écosystème et l'espèce que nous visons, cette revue ne tente 

pas d'expliquer ou de prédire les impacts du castor sur les salmonidés au Nunavik, mais cherche 

plutôt à mettre en évidence les nombreux effets interreliés que les activités du castor peuvent 

avoir sur la santé et la productivité des salmonidés, ainsi que les méthodologies pertinentes qui 

peuvent être utilisées pour évaluer ces effets et développer des pratiques de gestion. L’objectif 

de cette revue est donc d'examiner la littérature disponible sur les interactions entre les castors 

et les salmonidés. Cette revue comprendra une introduction à l'écologie du castor, suivie de 

sections sur les impacts du castor sur l'habitat, les mouvements et la production des 

salmonidés. La revue se termine par un bref résumé des pratiques actuelles de gestion des 

castors. 

Écologie du castor 

Le castor d'Amérique du Nord - que l'on trouve dans toute l'Amérique du Nord, de la limite des 

arbres de la toundra arctique aux déserts du nord du Mexique (Jenkins & Busher, 1979) - est 

communément reconnu comme un ingénieur des écosystèmes. Ce grand rongeur semi-

aquatique est connu pour modifier considérablement le paysage riverain en créant des barrages 

qui inondent les berges des rivières et des ruisseaux (Collen & Gibson, 2000). Au Québec, les 

castors peuvent influencer jusqu'à 30-50% de la longueur totale d'un cours d'eau (Naiman & 

Melillo, 1984). 

Selon Jenkins (1980), les facteurs hydrologiques et physiographiques, tels que le gradient du 

cours d'eau, la profondeur de l'eau, l'action des vagues, la vitesse d'écoulement et 

l'approvisionnement en eau, sont des caractéristiques déterminantes de la qualité de l'habitat 

pour le castor. En effet, les castors favorisent de manière significative la colonisation des 

habitats où la profondeur de l'eau et la stabilité du débit peuvent être contrôlées et où 
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l'approvisionnement en eau est permanent (Allen, Energy & Team, 1983 ; Slough & Sadleir, 

1977). Les petits cours d’eau sans affluents, qui sont classées comme des cours d'eau de 1er 

ordre (Horton, 1952), sont donc souvent trop peu profonds et trop variables pour convenir aux 

activités de construction de barrages, tandis que les débits trop rapides et abondants de plus 

grands cours d'eau (5e ordre) détruisent souvent les barrages de castors (Naiman et al., 1986). 

Par conséquent, en Amérique du Nord, les castors sont le plus souvent observés sur les cours 

d'eau de 2e à 4e ordre parce qu'il leur est possible de contrôler la profondeur de l'eau et l'action 

des vagues de ces cours d'eau (Naiman & Melillo, 1984 ; Naiman et al., 1986). Selon Slough et 

Sadleir (1977), le gradient du cours d'eau, qui est une mesure de la pente, est le facteur le plus 

important pour déterminer la qualité de l'habitat pour les castors dans les régions situées au 

sud de la limite des arbres. Selon Retzer (1956), les castors préfèrent construire des barrages 

dans les cours d'eau dont la pente est inférieure à 6 %, mais on les trouve régulièrement dans 

des cours d'eau dont la pente est comprise entre 7 et 12 %. Les cours d'eau présentant un 

gradient de 15% ou plus sont généralement évités par les castors (Schulte & Schneider, 1989 ; 

Żurowski, 1992). De plus, Allen, Energy et Team (1983) ont suggéré qu'un minimum de 0,8 km 

de cours d'eau et de 1,3 km2 d'habitat lacustre ou marécageux doivent être disponibles pour 

être propices à l'établissement de colonies de castors. Il a également été proposé que les 

castors préfèrent coloniser les rivières plutôt que les lacs (Żurowski & Kasperczyk, 1986). En ce 

qui concerne les facteurs physiographiques, les castors préfèrent les bassins versants qui 

reposent sur du till glaciaire, du schiste et du granite, car ils sont très résistants à l'érosion, et 

évitent les cours d'eau qui reposent sur du calcaire poreux, moins résistants à l’érosion (Retzer, 

1956). De plus, Banville (1978 ; 1919 ; tel que cité par Jarema (2006)) a démontré que les castors 

préfèrent les plans d'eau entourés de sédiments organiques qui stimulent la croissance de la 

flore arbustive. 

Les densités de population et les déplacements des castors le long d'une rivière sont influencés 

par la disponibilité d'arbres et d'arbustes à feuilles caduques (Collen & Gibson, 2000). Pendant 

la période de croissance végétative, les castors se nourrissent de plantes herbacées, comme les 

macrophytes aquatiques, et de rameaux de plantes ligneuses, y compris les feuilles et l'écorce 

(Simonsen, 1973). Pour se nourrir pendant l'hiver, les castors dépendent entièrement des 

plantes ligneuses qu'ils ont stockées dans les caches d'automne (Allen, Energy & Team, 1983 ; 

Jenkins, 1980). La disponibilité des plantes ligneuses est un facteur crucial pour déterminer 

l'établissement et la distribution des colonies de castors au Québec (Allen, Energy & Team, 

1983; Collen & Gibson, 2000). En fait, Allen, Energy et Team (1983) ont déterminé que la 

biomasse totale des plantes alimentaires hivernales accessibles limite l'établissement des 

castors. Parmi les plantes ligneuses disponibles, les castors nord-américains choisissent, par 

ordre de préférence, les trembles (Populus tremuloides) (Jenkins, 1980 ; Johnston & Naiman, 

1990), les saules (Salix spp.) (Semyonoff 1951 tel que cité par Collen & Gibson, 2000), les 

peupliers (P. balsamifera) et les aulnes (Alnus spp.) (Barnes & Mallik, 1996). Les castors peuvent 

également utiliser temporairement des conifères, mais n'établiront pas de colonies dans des 

zones dépourvues d'arbres et d'arbustes à feuilles caduques (Allen, Energy & Team, 1983). Pour 
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survivre, le castor a besoin de 620 à 650 g d'écorce et de brindilles par jour (Jenkins, 1980). Par 

conséquent, le castor préfère les forêts de feuillus associées à une canopée de 40 à 60 % de 

recouvrement, des arbres ayant un diamètre de 2,5 à 15,2 cm à hauteur de poitrine et des 

arbustes de plus de 2 m (Allen, Energy & Team, 1983). 

La combinaison de ces facteurs, qui déterminent la qualité de l'habitat, a un impact important 

sur la densité de la colonie, ce qui peut avoir une incidence sur le nombre de barrages (Collen & 

Gibson, 2000). En effet, le castor est un animal social qui vit en colonies composées de quatre à 

huit individus apparentés qui partagent un territoire et des ressources alimentaires (Novak, 

1977). Les colonies comprennent habituellement deux adultes parents, deux à quatre petits de 

la portée du printemps précédent et deux ou trois jeunes de l'année (Novak, 1977). En 

moyenne, la taille d'une colonie de castors nord-américaine est de 5,2 individus (Rosell et 

Parker, 1955, cités par Collen et Gibson, 2000), et le nombre moyen de colonies de castors par 

km de cours d'eau en Amérique du Nord varie de 0,01 à 1,55, tandis que le nombre moyen de 

colonies de castors par km2 varie de 0,01 à 3,51 (Jarema, 2006). 

Au cours des dernières décennies, le castor d'Amérique du Nord et celui d'Eurasie ont vu leurs 

effectifs augmenter et se sont étendus dans leurs aires de répartition d'origine en raison de la 

fin des activités de piégeage à des fins d'exploitation (Halley, Rosell, & Saveljev, 2012 ; Whitfield 

et al., 2015). Ils ont également été introduits en Argentine, dans les années 1960, où ils se sont 

rapidement répandus (Lizarralde, 1993). Bien qu'il ait été observé que la réintroduction des 

castors a eu des effets positifs sur les saumons et qu'elle est actuellement utilisée dans l'ouest 

des États-Unis comme une technique de restauration pour améliorer l'habitat du saumon 

(Bouwes et al., 2016 ; Pollock et al., 2014), cette augmentation de l'abondance des castors a 

soulevé d'importantes préoccupations concernant les interactions castor-salmonidé et l'impact 

des barrages de castors sur les habitats, les mouvements et la productivité des poissons (Kemp 

et al., 2012). 

Une introduction sur les habitats des salmonidés  

Plusieurs facteurs abiotiques sont particulièrement importants pour la santé et la production 

des salmonidés (Armstrong et al., 2003). Puisque les saumons sont sensibles aux conditions 

environnementales durant la phase embryonnaire de leur cycle de vie (Jensen, Johnsen, & 

Saksgård, 1989), il est pertinent d'examiner les facteurs clés qui affectent la santé des saumons 

dans leurs habitats de frai. Dans les sections suivantes, nous examinons les facteurs abiotiques 

connus pour avoir un impact sur le saumon atlantique et l'omble chevalier, puisque ce sont les 

principaux salmonidés du Nunavik et qu'ils ont été bien étudiés ailleurs en Amérique du Nord et 

en Europe. 

Les études sur le saumon atlantique soulignent que la profondeur des cours d'eau, le courant, le 

substrat, l'oxygène et la température sont les caractéristiques les plus importantes de l'habitat 

de frai qui influent sur la distribution et l'abondance de ce poisson (Heggenes, 1990). L'omble 

chevalier est un généraliste de l'habitat que l'on trouve dans les cours d'eau à débit rapide, en 

mer et dans les lacs oligotrophes à débit lent de toutes tailles (Klemetsen et al., 2003). Une 
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revue par Armstrong et al. (2003) rapporte que le saumon atlantique préfère les habitats de frai 

où la vitesse moyenne de l'eau est de 40 cm/s dans une rivière norvégienne (Heggberget, 1991), 

de 53,6 cm/s dans une rivière écossaise (Moir, Soulsby, & Youngson, 1998), et de 53 cm/s dans 

une rivière canadienne (Beland, Jordan, & Meister, 1982). La revue a également rapporté que la 

profondeur moyenne de l'eau utilisée par le saumon atlantique pendant le frai était de 50 cm 

dans une rivière norvégienne (Heggberget, 1991), de 25 cm dans un brûlis écossais (Moir, 

Soulsby, & Youngson, 1998), et de 38 cm (plage de 17 à 76 cm) dans les rivières canadiennes 

(Beland, Jordan, & Meister, 1982). La profondeur des frayères de l'omble chevalier est souvent 

inférieure à 5 m (Klemetsen et al., 2003). Pour frayer, l'omble chevalier préfère fortement les 

rochers et le substrat rocheux (Klemetsen et al., 2003), tandis que le substrat optimal du 

saumon est composé de 40-80 % de gravier, 10-40 % de galets, <20 % de rochers et <20 % de 

limon et de sable combinés (Semple, 1991 tel que cité par Armstrong et al. 2003). 

Le niveau optimal d'oxygène dissous pour la plupart des salmonidés se situe entre 70 et 80 % de 

la saturation en oxygène, avec un minimum de 6,0 mg/l et un maximum de 9,0 mg/l (Molleda, 

Thorarensen & Johannsson, 2008). Pour l'omble chevalier, la plage de température optimale 

pour les activités d'alimentation se situe entre 3 et 16°C, la température optimale pour la 

croissance se situe entre 11 et 14°C (Jensen, Johnsen, & Saksgård, 1989), et la température 

maximale pour les œufs est de 8°C. Pour le saumon atlantique adulte, il a été déterminé que la 

température optimale est de 15,9°C, avec des limites de température inférieure et supérieure 

pour la croissance de 6,0 et 22,5°C respectivement (Elliott & Hurley, 1997). La température 

maximale pour les œufs de saumon atlantique est de 16°C (Elliott & Elliott, 2010). 

Le pH de l'eau est essentiel pour le métabolisme des poissons car il influence leur absorption 

d'oxygène, l'équilibre entre le sel et l'eau et la régulation acide-base (Jobling, 1995). La 

productivité maximale des salmonidés se produit à un pH compris entre 6,5 et 8,5 (Jobling, 

1995). Les eaux de surface très acides peuvent être mortelles pour les poissons et il est prouvé 

que l'aluminium, et non la concentration de H+, est le principal agent toxique qui tue les 

poissons dans les eaux acidifiées (Poléo et al., 1997). Dans une étude expérimentale, Poléo et al. 

(1997) ont déterminé qu'un pH de 5 d'une eau riche en aluminium est létal pour le saumon 

atlantique (100% de morts) et pour l'omble chevalier (37% de morts). Le saumon atlantique est 

connu pour être extrêmement sensible à l'acidification en général, et en particulier en eaux 

riches en aluminium (Howells et al., 1990). Dans une autre étude expérimentale réalisée par 

Jones, Hara et Scherer (1985), il a été déterminé que des changements de comportement de 

l'omble chevalier se produisaient à un pH de 4,75 (eau acidifiée avec H2SO4). Néanmoins, à des 

niveaux de pH sous-létaux, une mortalité élevée pendant les premiers stades du 

développement des poissons a été observée sur le terrain (Sayer, Reader & Dalziel, 1993). 

Le carbone organique dissous (COD) absorbe le rayonnement solaire à des longueurs d'onde 

spécifiques, modifiant ainsi la couleur du lac, un processus communément appelé " 

brunissement " du lac (Roulet & Moore, 2006). Par conséquent, la distribution verticale de la 

lumière, de la chaleur, du cycle des nutriments et donc de la stratification générale du lac est 
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modifiée (Houser, 2006 ; MacIntyre et al., 2006). Cela a un impact direct sur les taux 

métaboliques des organismes présents dans le lac, la production primaire, les interactions entre 

les prédateurs visuels et leurs proies, et la taille de l'habitat thermiquement optimal pour les 

poissons, ce qui entraîne une plus grande compétition intraspécifique (Houser, 2006 ; Solomon 

et al., 2015). En outre, s'il est connu que les apports en COD constituent un apport énergétique 

allochtone à la base du réseau trophique lacustre (Pace et al., 2004), une incertitude 

substantielle demeure quant aux mécanismes qui relient la variabilité spatiale ou temporelle du 

COD à la productivité lacustre (Solomon et al., 2015). 

Les différents aspects des habitats des salmonidés mentionnés ci-dessus sont importants pour 

leur santé et leur productivité. Pour comprendre les interactions entre le castor et les 

salmonidés, il est essentiel de savoir si et comment ces éléments de l'habitat des salmonidés 

vont changer en fonction de la présence et l’activité du castor. Par conséquent, les sections 

suivantes examinent les effets documentés du castor sur l'hydrologie, la qualité, la composition 

chimique et la température de l'eau, ainsi que sur les habitats de frai. 

Impacts documentés du castor sur les salmonidés 

Habitats des salmonidés : Hydrologie 

Lorsque le castor endigue les cours d'eau en construisant des barrages, il modifie 

considérablement l'hydrologie des cours d'eau. Des effets significatifs sur l'écoulement de l'eau, 

la capacité de rétention d'eau, le contrôle des inondations, la rétention des sédiments et le 

niveau de la nappe phréatique ont été observés (Grasse, 1951 ; Naiman, Melillo & Hobbie, 

1986). Plus précisément, en aval des barrages de castors, la vitesse de l'eau est réduite en raison 

d'une augmentation du volume d'eau du bassin versant et en raison d'une élévation de la nappe 

phréatique, ce qui permet une libération lente des eaux souterraines (Ecke et al., 2017 ; Green 

& Westbrook, 2009 ; Nyssen, Pontzeele, & Billi, 2011). En outre, il est prouvé que ces effets 

hydrologiques dépendent de l'âge du barrage. Lorsque les barrages ont 10 ans et plus, en raison 

de la solidification du barrage, des effets plus prononcés sont observés, tels qu'une meilleure 

rétention des sédiments et une réduction de la vitesse du cours d'eau (Ecke et al., 2017 ; 

Meentemeyer & Butler, 1999). 

De plus, les barrages de castors ont la capacité de réduire l'incision fluviale dans les zones 

d'érosion par ravinement (Collen & Gibson, 2000 ; Pollock et al., 2014 ; Pollock et al., 2004). En 

effet, dans une étude récente de Bouwes et al. (2016), des analogues artificiels de barrages de 

castors ont été installés dans un cours d'eau incisé très dégradé afin d'analyser l'impact des 

barrages de castors sur les habitats des poissons. Après l'installation, les chercheurs ont observé 

des augmentations significatives en aval des niveaux d'eau souterraine, de la formation de 

chenaux latéraux, ainsi que de la densité, de la survie et de la production de truites arc-en-ciel 

juvéniles (augmentation de 175 % de la production de juvéniles) (Bouwes et al., 2016). 

Même s'il a été démontré dans certains cas que les barrages de castors peuvent avoir un impact 

positif sur le recrutement des salmonidés (Kemp et al., 2012), la qualité de l'habitat de 
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salmonidés peut être impactée négativement lors de certaines saisons plus sèches. En effet, 

l'assèchement des segments de cours d'eau en aval des barrages de castors lorsque le débit est 

plus faible peut avoir un impact négatif sur le déplacement des poissons (Lokteff, Roper, & 

Wheaton, 2013 ; Malison, Kuzishchin & Stanford, 2016 ; Malison et al., 2014 ; Taylor, MacInnis & 

Floyd, 2010), ainsi que sur la biodiversité des espèces lotiques en raison de l'augmentation des 

habitats lentiques (Rohde & Arndt, 1991). 

Habitats des salmonidés : Qualité de l’eau 

De multiples études ont démontré que la chimie de l'eau, et donc la qualité de l'eau, est 

influencée par la présence de castors dans les cours d'eau (Błȩdzki et al., 2011 ; Cirmo & 

Driscoll, 1993 ; Collen & Gibson, 2000 ; Smith et al., 1991). Cette section examine les effets 

documentés du castor sur les niveaux d'oxygène dissous, la sédimentation et les nutriments. Il 

est à noter qu'en raison des taux de décomposition réduits dus aux températures froides de 

l'Arctique, les effets rapportés pourraient ne pas être aussi importants au Nunavik. 

La réduction de l'oxygène dissous dans les étangs de castors est l'impact négatif le plus 

fréquemment cité des barrages de castors sur les cours d'eau (Burchsted et al., 2010 ; Cook, 

1940 ; Ecke et al., 2017 ; Kemp et al., 2012 ; Snodgrass & Meffe, 1998). En fait, cette diminution 

en oxygène dissous a entraîné des conditions anoxiques dangereuses et des préoccupations 

pour la faune dans une multitude d'étangs de castors à travers l'Amérique du Nord (Bertolo, 

Magnan & Plante, 2008 ; Schlosser & Kallemeyn, 2000). Les conditions anoxiques se manifestent 

habituellement dans les sites où les processus de décomposition sont importants et ne sont 

donc pas une grande préoccupation pour les écosystèmes qui ont de faibles taux de 

décomposition, comme ceux de l’Arctique qui sont couverts de neige et de glaces sur de 

longues périodes. En plus d'affecter les régimes d'oxygène, la déposition accrue des sédiments a 

le potentiel d'augmenter l'acidité dans les étangs de castors (Kemp et al., 2012). L'impact positif 

ou négatif de ces changements sur la chimie de l'eau pour la communauté de poissons 

dépendra de la chimie initiale de l'eau (Collen et Gibson, 2000). Néanmoins, il est important de 

noter que de nombreuses espèces de salmonidés ont besoin d'une eau bien oxygénée et que 

l'établissement de colonies de castors peut nuire au niveau d’oxygénation d’un cours d’eau 

(Cook, 1940 ; Dumke et al., 2010). 

De plus, et comme mentionné ci-dessus, la présence de barrages de castors dans un cours d'eau 

entraîne une augmentation du dépôt de sédiments en raison d'une réduction de la vitesse du 

cours d'eau et de la capacité de transport des sédiments (Naiman, Johnston & Kelley, 1988). Il a 

été démontré que même les petits barrages pouvaient retenir jusqu'à 2000-6500 m3 de 

sédiments au cours de leur durée de vie (Naiman, Melillo & Hobbie, 1986). Cet effet des 

barrages de castors peut être extrêmement néfaste pour les espèces de salmonidés. En effet, 

lorsque les courants sont réduits, les sédiments fins se déposent et entraîne l'enfouissement 

des graviers de frai (Butler & Malanson, 1995 ; Knudsen, 1962 ; Malison, Kuzishchin & Stanford, 

2016; Naiman, Johnston & Kelley, 1988). Par exemple, des chercheurs qui ont étudié des cours 

d'eau en Nouvelle-Écosse (Taylor, MacInnis & Floyd, 2010) et en Norvège (Halley & Lamberg, 
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2000) ont constaté que les barrages de castors réduisaient considérablement la qualité de 

l'habitat de frai des saumons, ce qui a entraîné une diminution du nombre de nids de ponte aux 

deux endroits. 

En reliant les écosystèmes terrestres et aquatiques, les castors peuvent influencer le régime des 

nutriments dans les ruisseaux, les rivières et les lacs. Naiman et Melillo (1984) ont étudié 

l'impact des activités des castors sur la dynamique de l'azote (N) et ont constaté que, dans un 

étang, une colonie de six castors pouvait contribuer jusqu'à 10,3 g N/m2/an. Ce chiffre 

représente l'azote libéré par les déchets des castors et exclut l'azote ajouté au cours d'eau par 

les arbres tués par l'inondation ou abattus par les castors. Par ailleurs, en aval d’un barrage de 

castor sur un cours d'eau, les sulfates, les formes ioniques de l'aluminium et la silice peuvent 

être réduit, tandis que le pH, la capacité de neutralisation des acides, le fer, le manganèse et le 

carbone organique dissous peuvent augmenter (Cirmo & Driscoll, 1993 ; Smith et al., 1991).  

Ecke et al. (2017) ont également constaté des niveaux de nutriments plus élevés, comme le 

carbone organique dissous, en aval des étangs de castors. Cet apport de matière organique par 

les castors est donc important pour la dynamique du phosphore et de l'azote et représente une 

source de nutriments à long terme pour l'écosystème (Devito & Dillon, 1993). Dans un cours 

d’eau, l'apport de nutriments augmente la productivité des poissons par le biais d’une 

augmentation de la production primaire (Carpenter, Kitchell & Hodgson, 1985), mais un excès 

de carbone organique dissous pourrait être néfastes pour les poissons (Kelly et al., 2014). Par 

conséquent, il n'est pas clair si l'augmentation des nutriments dans un cours d’eau a un impact 

positif, négatif ou nul sur les poissons. De plus, nous pouvons nous attendre à ce que cet effet 

soit moins important au Nunavik, où les taux de décomposition sont lents. 

L'augmentation du taux de décomposition en aval des barrages de castors peut être associée à 

la présence de méthylmercure (MeHg). En fait, les étangs de castors - surtout le plus jeune (Ecke 

et al., 2017) - ont été identifiés comme une source de MeHg (Levanoni et al., 2015 ; Roy, Amyot 

& Carignan, 2009). En raison de leurs faibles niveaux d'oxygène et de l'activité microbienne 

accrue due aux taux de décomposition plus élevés, les étangs de castors créent un 

environnement réducteur et, par conséquent, ont des taux de méthylation plus élevés (Ecke et 

al., 2017 ; Levanoni et al., 2015 ; Painter et al., 2015 ; Roy, Amyot & Carignan, 2009). Même si 

les taux de décomposition sont faibles dans l'Arctique, il pourrait s'agir d'un effet préoccupant 

de l'établissement des castors, car le MeHg est la forme la plus toxique du mercure, qui se 

bioaccumule efficacement dans le réseau trophique et qui peut se retrouver dans les poissons 

prédateurs, comme l'omble chevalier (Lockhart et al., 2005). 

Habitats des salmonidés : Température de l’eau 

L'activité des castors affecte le régime de température de ruisseaux, de rivières et de lacs (Cook, 

1940 ; Ecke et al., 2017 ; Majerova et al., 2015). La construction de barrages augmente les 

températures de l'eau en amont et en aval du barrage de deux manières. Tout d'abord, pour 

obtenir des matériaux de construction, les castors défrichent la canopée environnante et 

permettent à davantage de rayonnement solaire de réchauffer le cours d'eau. De plus, en 



 

 179 

endiguant les cours d'eau, les castors créent des étangs et augmentent la surface du cours 

d'eau, ce qui permet à l'eau d'être davantage chauffée par le rayonnement solaire (Cook, 1940). 

L'augmentation de la température de l'eau peut avoir un impact différent sur les populations de 

poissons selon l'endroit et l'espèce. Des températures plus élevées peuvent être bénéfiques 

pour les populations dont la productivité est limitée par la température, et qui se trouvent dans 

des régions où l'eau est bien en dessous des températures critiques pour les salmonidés (Swales 

& Levings, 1989 ; Weber et al., 2017). D'autre part, des températures plus élevées peuvent être 

néfastes aux populations de salmonidés lorsque les températures des cours d'eau s'approchent 

de la limite supérieure de leur tolérance thermique (Błȩdzki et al., 2011). Par exemple, une 

étude menée par Domagała et al. (2013) a révélé que la productivité de la truite fario (Salmo 

trutta trutta) dans les cours d'eau occupés par des castors dans le nord de la Pologne était 

inférieure à celle des cours d'eau sans présence de castors, potentiellement en raison de 

l'augmentation de la température dans les cours d'eau. Une attention particulière devrait être 

accordée à cet effet des barrages de castors dans le contexte des changements climatiques, 

notamment dans les régions fortement touchées par le réchauffement des températures. 

Les températures plus élevées dans les étangs de castors - en plus des faibles vitesses de 

courant et de la réduction de la couverture de glace - fournissent à certaines espèces de 

poissons des habitats d'hivernage cruciaux (Cunjak, 1996). Là où la température de l’eau est en 

dessous de la limite inférieure de leur tolérance thermique, certains salmonidés comme l'omble 

à tête plate (Salvelinus confluentus), la truite fardée (Salmo clarki) (Jakober et al., 1998) et le 

saumon coho (Oncorhynchus gorbuscha) (Nickelson et al., 1992 ; Pollock et al., 2004) présentent 

des taux de survie hivernale plus élevés lorsqu’ils passent l’hiver dans des étangs de castors 

qu’ailleurs où ils n’ont pas accès aux étangs de castors. 

Habitats des salmonidés : Refuges et habitats de frai 

En ralentissant le débit de l'eau et en augmentant la présence de bois mort dans les cours d'eau 

où ils construisent leurs barrages, les castors offrent aux poissons un refuge contre les 

prédateurs (Burchsted et al., 2010 ; Naiman, Melillo & Hobbie, 1986 ; Thompson, Vehkaoja & 

Nummi, 2016). De plus, même si les barrages de castors ont un effet négatif sur les habitats de 

frai de nombreuses espèces de salmonidés en augmentant la charge sédimentaire, ils créent 

également des habitats de frai importants pour certaines espèces de salmonidés anadromes, 

comme le saumon coho (Beechie, Collins & Pess, 2001), le saumon atlantique et l'omble de 

fontaine (Scruton, Anderson & King, 1998). 

Mouvements des salmonidés 

Les castors construisent des barrages semi-perméables, en scellant les troncs et les branches 

des arbres avec de la boue et de la végétation (Collen & Gibson, 2000). Selon la taille du 

barrage, son âge, l'emplacement, les conditions climatiques, le débit d'eau et les espèces de 

poissons en interaction, ces structures peuvent entraver le déplacement et la distribution des 

poissons (Mitchell & Cunjak, 2007 ; Schlosser & Kallemeyn, 2000 ; Snodgrass & Meffe, 1998 ; 

Taylor, MacInnis & Floyd, 2010). Cette interférence est l'impact négatif le plus souvent cité de 
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l'activité des castors sur les salmonidés (Cunjak & Therrien, 1998 ; Malison, Kuzishchin & 

Stanford, 2016 ; Mitchell & Cunjak, 2007 ; Parker & Rønning, 2007 ; Taylor, MacInnis & Floyd, 

2010). Pourtant, la plupart de ces études (78,4 %) sont spéculatives plutôt que fondées sur des 

preuves (examinées dans Kemp 2012). D'autres études montrent que les barrages de castors 

sont régulièrement inondés pendant les périodes de fortes précipitations, ce qui permet aux 

surplus d'eau et aux poissons de traverser ces barrages (examiné dans Kemp 2012). De plus, les 

débits élevés ainsi que les loutres perturbent les barrages et peuvent les détruire partiellement 

ou complètement (Andersen & Shafroth, 2010 ; Hillman, 1998). Par conséquent, de nombreuses 

études n'ont trouvé aucun effet significatif des barrages de castors sur la migration et la 

distribution des salmonidés (Bouwes et al., 2016 ; Ecke et al., 2017 ; Grasse, 1951). En fait, une 

étude de Bouwes et al. (2016) dans laquelle des truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) ont 

été marquées, a révélé que plusieurs géniteurs sont passés à travers plus de 200 barrages de 

castors (naturels et artificiels) au cours de leur migration. 

Néanmoins, la plupart des études ont révélé un impact partiel ou temporaire des barrages de 

castors sur les mouvements des poissons (examiné dans Kemp 2012). Par exemple, Taylor, 

MacInnis et Floyd (2010) ont constaté que la migration automnale (octobre-novembre) du 

saumon atlantique (Salmo salar) était entravée par les barrages de castors uniquement lorsque 

les niveaux de précipitations étaient faibles (175 mm/mois), et lorsque les précipitations étaient 

très variables (variation des précipitations quotidiennes >220 %). Une autre étude de Lokteff, 

Roper & Wheaton (2013) a démontré que les barrages de castors n'agissaient comme des 

barrières de déplacement que pour la truite brune invasive, mais pas pour la truite fardée de 

Bonneville ou l'omble de fontaine invasive. Même si le passage de certaines espèces n'est pas 

complètement bloqué, les barrages de castors peuvent avoir un impact négatif sur la production 

de salmonidés. Cunjak et Therrien (1998) ont constaté que, pendant les périodes de faibles 

précipitations, pour le saumon atlantique, les barrages de castors créaient une barrière aux sites 

de frai en amont et causaient un taux de survie des œufs inférieur à la moyenne et une forte 

prédation des œufs 

Naturellement, l'interférence des barrages avec les mouvements et la distribution des poissons 

entraîne une perte de continuité de l'habitat à travers les cours d'eau et les rivières. Malison, 

Kuzishchin et Stanford (2016) ont démontré que l'activité des castors réduisait 

considérablement la connectivité de l'habitat au sein d’un cours d'eau et bloquaient l'accès à de 

grandes parties de la plaine inondable pour les salmonidés juvéniles et adultes. En réduisant la 

connectivité de l'écosystème, les barrages ont bloqué l'accès des poissons à de nombreux 

habitats de croissance importants en amont des barrages. En bloquant l'accès à des habitats de 

qualité pour les poissons, la présence de barrages de castors dans la plaine inondable a réduit la 

qualité de l'ensemble du cours d'eau pour les poissons, entraînant une diminution de la santé et 

de la production des salmonidés (Malison, Kuzishchin & Stanford, 2016). En raison des 

nombreux facteurs différents qui influencent le passage réussi des saumons à travers les 

barrages de castors, des recherches spécifiques aux écosystèmes et aux espèces devraient être 
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menées afin d'obtenir des résultats significatifs qui pourraient être utilisés pour guider les 

pratiques de gestion. 

Productivité des salmonidés 

Un impact positif important de l'activité du castor sur les écosystèmes aquatiques est le fait 

que, en créant des écosystèmes lentiques dans un environnement lotique, les barrages de 

castor augmentent la diversité des habitats, ce qui tend ensuite à augmenter la biodiversité des 

cours d'eau dans son ensemble (Hanson & Campbell, 1963). De multiples études ont montré 

qu'en Amérique du Nord, les barrages de castors, qu'ils soient actifs ou abandonnés, peuvent 

augmenter de la richesse des espèces végétales et animales (Hanson & Campbell, 1963 ; 

Mitchell & Cunjak, 2007 ; Schlosser & Kallemeyn, 2000 ; Snodgrass & Meffe, 1998). Cette 

augmentation de la richesse en espèces peut être observée tout au long de la chaîne 

alimentaire (Kemp et al., 2012). 

Puisque les invertébrés sont la principale source de nourriture de nombreuses espèces de 

poissons, l'impact du castor sur leur productivité est un aspect essentiel des interactions entre 

le castor et les poissons (examiné dans Kemp 2012). On ne sait toujours pas si l'activité du 

castor a un impact positif ou négatif sur les communautés d'invertébrés. Des effets positifs sur 

la productivité des invertébrés peuvent être observés lorsqu'une augmentation des nutriments 

dans le cours d'eau provoque une explosion de la production primaire (Anderson et al., 2009 ; 

Hanson & Campbell, 1963 ; Keast & Fox, 1990). D'autre part, les changements dans la 

sédimentation et le débit de l'eau pourraient être néfastes aux espèces d'invertébrés adaptées 

aux conditions antérieures à la présence de castors (Arndt et Domdei, 2011 ; Kaller et Hartman, 

2004). 

L'augmentation des températures de l’eau, des nutriments, de la production primaire, de la 

productivité de l'habitat et des invertébrés générée par les activités des castors ont entraîné 

chez des salmonidés une augmentation de la densité et de la taille (Bouwes et al., 2016 ; Hanson 

& Campbell, 1963 ; Leidholt-Bruner, Hibbs & McComb, 1992 ; Malison, Eby & Stanford, 2015), 

des taux de survie (Bustard & Narver, 1975) et des taux de croissance (Bustard & Narver, 1975 ; 

Malison, Eby & Stanford, 2015). Certaines études ont fait état d'une augmentation des niveaux 

de productivité des salmonidés, mais uniquement dans les sections endiguées du plan d'eau 

(Nickelson et al., 1992 ; Pollock, Pess & Beechie, 2004 ; Hägglund & Sjöberg 1999 ; Bouwes et al., 

2016). Une revue de la littérature par Kemp et al. (2012) a révélé que plus de 35 études 

différentes ont détecté des effets positifs des barrages de castors sur la productivité des 

poissons. Le saumon rouge, le saumon coho et diverses espèces de truites font partie des 

espèces qui ont pu bénéficier de l'activité des castors, indépendamment du type d'écosystèmes 

(revue dans Kemp 2012). La plupart des effets positifs de l'activité des castors ont été détectés 

dans les cours d'eau d'ordre inférieur (examiné dans Kemp 2012). 

D'autres études ont montré que l'endiguement des cours d'eau par le castor peut nuire à la 

productivité des poissons. Par exemple, Malison, Kuzishchin et Stanford (2016) ont constaté 

qu'en considérant l'ensemble de l'écosystème, l'activité des castors réduisait la productivité des 
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salmonidés dans les grandes plaines d'inondation. En se concentrant uniquement sur la zone 

parafluviale de la rivière, l'activité des castors causait une augmentation de la productivité des 

salmonidés, mais en considérant les zones orthofluviales, de grandes parties des plaines 

inondable peuvent être bloquées et entraîner une perte d'habitats et donc de productivité pour 

les salmonidés. Malison, Kuzishchin et Stanford (2016) ont estimé que moins de la moitié de la 

biomasse et un tiers du nombre de saumons juvéniles sont élevés dans une plaine inondablen 

où il y a des castors comparativement à là où il n’y en a pas, concluant ainsi que l'impact global 

des castors dans la plaine d'inondation est négatif. Cela démontre l’importance de considérer 

l'échelle à laquelle est mesuré l'impact des castors sur la production des salmonidés. 

Pratiques de gestion des castors  

De multiples techniques ont été développées pour gérer les populations de castors et atténuer 

leurs impacts sur les écosystèmes. Dans les endroits où de fortes densités de castors et 

d'humains coexistent, les pratiques de gestion ont longtemps été axées sur la protection de 

différentes infrastructures telles que les routes et les ponceaux. Bien que ces techniques ne 

soient peut-être pas directement applicables au Nunavik, elles fournissent une base 

d’information sur des approches visant à atténuer les impacts du castor et seront donc 

résumées ici. De plus amples détails peuvent être trouvés à la fin de l’annexe 3. 

Des grilles et des clôtures ont été conçues pour protéger les ponceaux, et des dispositifs de 

nivellement des étangs pour minimiser les inondations causées par les castors (Vanderhoof, 

2017). Les dispositifs de nivellement des étangs consistent principalement à installer des 

systèmes de canalisation qui traversent le barrage de castor et permettent à l'eau, aux 

sédiments et aux poissons de se déplacer d'amont en aval et vice versa. Par leur conception, les 

castors ne détectent pas le flux d'eau à travers le barrage et ne tentent donc pas de bloquer le 

flux sortant des tuyaux, ce qui permet de minimiser les inondations (Langlois, Decker & Henner, 

2003). Des clôtures avec des grillages ont été utilisées pour protéger des arbres de valeur, tels 

que des arbres plantés pour éviter l'érosion du sol (Newbill & Parkhurst, 2000). La destruction et 

l'entaillage des barrages ont également été utilisés pour gérer les impacts du castor, mais ces 

techniques sont infructueuses lorsqu'elles sont utilisées seules (Vanderhoof, 2017). De plus, 

certains gestionnaires ont choisi d'utiliser la stérilisation comme moyen de contrôler les 

populations de castors (Vanderhoof, 2017). 

Les autres techniques de gestion courantes du castor comprennent le piégeage et la 

relocalisation ou le contrôle létal. Les pièges non-létaux les plus courants sont de type Hancock 

et Bailey (Vanderhoof, 2017). Les collets (équipés de blocs) sont des moyens peu coûteux et 

également efficaces de piéger les castors vivants (McNew, Nielsen & Bloomquist, 2007). Le 

contrôle létal des populations de castors a été réalisé en utilisant des pièges létaux ou des 

armes à feu pour abattre les castors en liberté ou ceux capturés vivants. Les pièges létaux les 

plus couramment utilisés sont les pièges à prise sur le corps tels que les pièges Conibear (voir 

figure 8a). Ces pièges sont relativement faciles à transporter et à poser (Vanderhoof, 2017). De 
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même, les trappeurs ont utilisé des pièges vivants tels que le piège Comstock (Figure 8b) sous 

l'eau pour les transformer en pièges létaux (Vanderhoof, 2017). 

  

Figure 3.1. Deux pièges courants. a) Conibear (Wild-about-trapping.com, 2018). b) Piège Comstock 

(Vanderhoof, 2017). 

Le piégeage est recommandé plutôt que l'abattage des castors car ils sont nocturnes et 

aquatiques, ce qui les rend difficiles à abattre à l’aide d’armes à feu (Vanderhoof, 2017). Malgré 

tout, lorsque des chasseurs compétents sont présents, l’utilisation d’armes à feu peut être une 

méthode efficace de contrôle des populations. Il est recommandé d'utiliser un fusil de chasse 

avec des charges lourdes pour gibier d'eau ou de la chevrotine plutôt qu'une carabine, car les 

tirs de carabine dirigés vers l'eau sont sujets à des ricochets et les balles qui glissent sur l'eau 

peuvent parcourir des distances importantes (Newbill & Parkhurst, 2000). Il est également 

recommandé d'essayer de tirer sur les castors lorsqu'ils sont sur la terre ferme, dans la mesure 

du possible (Newbill & Parkhurst, 2000). D'autres suggestions consistent à entailler le barrage et 

à attendre la nuit que le castor sorte pour réparer les dégâts, et à chasser aux moments où les 

castors sont les plus actifs, c'est-à-dire tôt le matin et en soirée, pendant le crépuscule (examiné 

dans Vanderhoof, 2017). 

Conclusion  

Les interactions castor-salmonidé sont caractérisées par une multitude de facteurs qui peuvent 

contribuer aux différentes réponses des salmonidés à la présence de castors. Par conséquent, 

des effets globaux positifs et négatifs sur les salmonidés ont été observés (Collen & Gibson, 

2000 ; Ecke et al., 2017 ; Kemp et al., 2012). Le fait que les salmonidés répondent positivement, 

négativement ou pas du tout aux impacts de l’activité des castors dépend souvent de l'espèce 

de salmonidés en particulier, de l'emplacement, du climat et des caractéristiques chimiques et 

physiques de l'écosystème initial (Ecke et al., 2017 ; Kemp et al., 2012). De plus, l'échelle 

d'échantillonnage est également susceptible d'affecter les observations des interactions castor-

salmonidés et l’évaluation des impacts de l'activité des castors sur les salmonidés - et donc les 

techniques de gestion appropriées – peuvent varier selon régionalement. 
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Un autre facteur important à considérer lorsqu'on tente d'élaborer des plans de gestion pour le 

castor dans l'Arctique est que la majorité de la documentation n'est pas représentative de cet 

environnement ni de l'espèce en question. De plus, les deux espèces de castors dont il est 

question dans cette revue, bien que semblables, diffèrent en termes de cycle de vie et de 

comportement, et les impacts écologiques ne seront donc pas identiques. Par exemple, le 

castor d'Amérique du Nord construit des barrages plus grands et plus fréquemment que 

l'espèce eurasienne, même lorsqu'il est présent dans la même région (examiné dans Kemp 

2012). 

De plus, une multitude d’autres facteurs, tels que les changements climatiques, le relèvement 

isostatique et d'autres formes de changement environnemental, influencent cette interaction 

complexe entre le castor et les salmonidés et peuvent causer un stress supplémentaire aux 

poissons. Les impacts localisés des barrages de castors sur des espèces spécifiques de poissons 

doivent être déterminés afin de mieux comprendre les risques associés aux interactions castor-

salmonidés et de développer des plans de gestion appropriés et efficaces. 
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Résumé 

Les changements climatiques et l'arbustification de la toundra facilitent l'expansion de l'aire de 

répartition des espèces boréales vers l'Arctique. Les chasseurs inuits ont fait part de leurs 

préoccupations concernant l'augmentation des populations de castors au Nunavik et leur 

impact sur les espèces alimentaires clés. Nous décrivons ici les connaissances des Inuits et les 

observations de relevés aériens de la répartition historique et contemporaine des castors au 

Nunavik, leur impact sur la récolte traditionnelle et les stratégies de gestion potentielles. Des 

entrevues auprès de 57 répondants de six communautés du Nunavik et des questionnaires 

remplis par 26 résidents de la communauté de Tasiujaq ont indiqué que les impacts des 

barrages de castors sur la migration de l'omble chevalier constituent une préoccupation 

majeure pour les chasseurs du Nunavimmiut et pour les organismes de gestion de la faune. Les 

résidents de Tasiujaq perçoivent les castors surtout de façons négatives ou neutres et les seules 

opinions positives étaient associées à l'utilisation de leurs fourrures pour l'habillement. De 

nombreux répondants avaient très peu de connaissances sur les castors, n'y avaient jamais 

goûté et étaient incertains ou peu favorables à l'inclusion de la viande de castor dans leur 

régime alimentaire, étant donné que la nourriture traditionnelle est largement préférée. Les 

premières observations de castors dans la région de l'Ungava du Nunavik ont eu lieu près de 

Kangiqsualujjuaq à la fin des années 1950 et près de Kuujjuaq dans les années 1970, tandis que 

des observations plus récentes confirment la présence de castors beaucoup plus au nord, près 

de Aupaluk et Kangirsuk. Les relevés effectués par hélicoptère le long de 867 km de lacs et de 

cours d’eau au nord et au sud de la limite des arbres dans l'ouest de l'Ungava ont permis de 

confirmer la présence de castor à 109 endroits, dont 78 sites actifs et 31 sites inactifs. Les 

recommandations de gestion du castor ont porté sur la promotion du piégeage par des incitatifs 

financiers et par le partage des connaissances avec les Cris, ainsi que sur la création de groupes 

de travail axés sur la recherche et la gestion par les Inuits. 
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Introduction 

Les changements climatiques ont un impact disproportionné sur les régions arctiques et les 

Inuits sont souvent parmi les premiers à constater et à subir les effets de la hausse des 

températures (Cuerrier et al., 2015; Meredith et al, 2019; Riedlinger et Berkes, 2001). Le savoir 

inuit, ou Qaujimajatuqangit, est une compréhension dynamique du monde qui est façonnée par 

les valeurs et la culture, mais qui ne se limite pas à ce qui est historiquement familier (Pedersen 

et al., 2020; Wenzel, 2004). Dans le contexte de la recherche sur les changements climatiques, 

le savoir inuit offre une expérience et des connaissances qui peuvent éclairer les politiques, 

améliorer les décisions d'adaptation et accroître la résilience (Downing et Cuerrier, 2011 ; 

Riedlinger et Berkes, 2001). Il est impératif d'inclure les observations des communautés sur la 

faune et les changements environnementaux, ainsi que les connaissances inuites plus larges 

définissant le contexte et la signification de ces observations, dans la recherche et les politiques 

axées sur les changements climatiques et sur les menaces qui pèsent sur les Inuits à une époque 

de changement rapide (Ford et al., 2010). 

Un impact frappant des changements climatiques dans l'Arctique est l'expansion vers le nord de 

l'aire de répartition des espèces du sud (Meredith et al., 2019). L'augmentation de la 

productivité, l'arbustification généralisée et le changement de la composition de la flore ont 

conduit à la boréalisation de l'Arctique (Fossheim et al., 2015) et à la propagation des vertébrés 

boréaux vers les biomes de la toundra (Meredith et al., 2019; Parmesan & Yohe, 2003), 

notamment l'ours noir (Ursus americanus), l'orignal (Alces alces), le wapiti (Cervus elaphus), le 

pika nordique (Ochotona hyperborea), le renard roux (Vulpes vulpes), le lièvre d'Amérique 

(Lepus americanus) et le castor (Castor canadensis) (Cuerrier et al., 2015; Elmhagen et al., 2017; 

Furgal et al., 2002; Safronov, 2016; Tape, Christie, et al., 2016; Tape et al., 2018; Tape, Gustine, 

et al., 2016). Une priorité essentielle en matière de connaissances sur l'Arctique est de savoir 

comment la présence de ces espèces en expansion vers le nord peuvent avoir un impact sur les 

écosystèmes locaux et sur l'accès à la nourriture traditionnelle pour les populations autochtones 

(Cuerrier et al., 2015; Elmhagen et al., 2017; Meredith et al., 2019; Wenzel, 2009). 

L’apparition récente des castors dans l'Arctique doit être considérée en raison de leur capacité à 

modifier leur environnement et les conséquences que leurs activités peuvent avoir sur les 

écosystèmes et les habitats fauniques (Brubaker, Bell, et al., 2011; Brubaker, Berner, Bell, et al., 

2011; Jarema, 2006; B. M. Jones et al., 2020; Jung et al., 2017; Tape et al., 2018). Les études de 

télédétection menées en Alaska ont documenté une augmentation spectaculaire des barrages 

de castors au-dessus de la limite des arbres entraînant une augmentation des eaux de surface et 

une dégradation accélérée du pergélisol (Jones et al., 2020; Tape et al., 2018). Bien qu'il soit 

difficile d'établir un lien de causalité, l'expansion des castors au-delà de la limite des arbres en 

Alaska a été attribuée à l’amélioration de l'habitat en raison de l'arbustification et de la 

réduction des pressions de piégeage (Tape et al., 2018). Dans de nombreuses régions arctiques, 

les membres des communautés ont fait part de leurs inquiétudes quant aux effets des castors 

sur l'environnement arctique, notamment leurs impacts sur les espèces de poissons arctiques et 

l'eau potable (Brubaker, Bell, et al., 2011; Brubaker, Berner, Bell, et al., 2011). Bien que ces 
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préoccupations soient communiquées à l'échelle locale, notamment lors de réunions 

communautaires, dans les nouvelles locales et dans les médias sociaux, il y a un manque de 

littérature scientifique décrivant ces inquiétudes des communautés face à la présence 

croissante des castors dans l'Arctique, leur impact sur d'autres espèces sauvages et les 

écosystèmes, et les solutions de gestion et d'adaptation envisagées ou utilisées. La présente 

étude résume les observations des Inuits et des scientifiques sur la distribution historique et 

contemporaine des castors au Nunavik, leurs impacts sur les espèces alimentaires clés et les 

stratégies potentielles d’atténuation et d’adaptation. 

Méthodes et résultats 

Lors de son stage avec Makivik, Mikhaela a mené des entrevues sur l'omble chevalier auprès de 

57 répondants de six communautés du Nunavik et dans le cadre de sa thèse, elle a envoyé des 

questionnaires sur le castor qui ont été remplis par 26 résidents de la communauté de Tasiujaq. 

Les réponses obtenues indiquent que les répercussions des barrages de castors sur la migration 

de l'omble chevalier sont une préoccupation majeure des Nunavimmiut et des organismes de 

gestion de la faune. Les perceptions des résidents de Tasiujaq à l'égard des castors étaient 

surtout négatives ou neutres. Les opinions positives étant associées à l'utilisation des fourrures 

pour l'habillement. De nombreux répondants avaient très peu de connaissances sur le castor, 

n'avaient jamais goûté de viande de castor et étaient incertains ou peu favorables à l'inclusion 

de la viande de castor dans leur régime alimentaire, puisque la nourriture traditionnelle 

existante est largement préférée. Les premières observations de castors dans la région 

d'Ungava, au Nunavik, ont eu lieu près de Kangiqsualujjuaq à la fin des années 1950 et près de 

Kuujjuaq dans les années 1970. Des observations plus récentes, provenant d’experts locaux, ont 

confirmé la présence de castors beaucoup plus au nord, près d'Aupaluk et de Kangirsuk (Figure 

3.2). 
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Figure 3.2. Présence d’activité de castors identifiée par des experts locaux dans la région d’Ungava, au 

Nunavik. L’année d’observation est indiquée lorsque disponible et les observations non datées sont 

indiquées en blanc. 

En 2019, l’équipe a également mené des relevés par hélicoptère des barrages, huttes et caches 

de nourriture de castors le long des rivières et des ruisseaux ayant été identifiés par des experts 

locaux (15) et ayant été sélectionnés systématiquement (54). Au total, 69 transects de 10 à 15 

km chacun, soit 867 km, ont été survolés (Figure 3.3). L’équipe a recensé plus de 100 

observations, incluant 46 huttes et 33 barrages qui représentent 26 colonies actives et 14 

colonies abandonnées réparties sur 13 des 69 transects.  
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Figure 3.3. Transects relevés par hélicoptère de façon systématique (en vert), ou préalablement identifiés 

par des experts locaux (en mauve), signes actifs de castor (en bleu) et signes inactifs de castors (en noir). 

Discussion 

L'expansion de la faune boréale vers l'Arctique restructure les écosystèmes et crée de nouvelles 

interactions entre espèces qui n'ont encore jamais été étudiées (Gilman et al., 2010; Meredith 

et al, 2019; Williams and Jackson, 2007). Les communautés inuites sont confrontées à la réalité 

des changements climatiques à un rythme sans précédent et leurs pratiques de récolte sont 

directement impactées par ces changements dans l'écosystème (Furgal & Prowse, 2007). Les 

populations de castors ont été observées en expansion au-delà de la limite des arbres dans 

plusieurs paysages d'Amérique du Nord. Les communautés autochtones et les chercheurs ont 

documenté les impacts de cette expansion sur la qualité de l'eau (Brubaker, Bell, et al., 2011; 

Brubaker, Berner, Bell, et al., 2011; Joling, 2011), la fonte du pergélisol (Jones et al., 2020; Tape 

et al., 2018), et des interactions nouvelles ou accrues entre espèces (Makivik Corporation, 2021; 

Tape et al., 2018; Turner et Lantz, 2018). Au Nunavik, l'une des principales préoccupations liées 

à l'expansion de l'aire de répartition du castor est l'interaction entre le castor et l'omble 

chevalier, en particulier sur l’impact de leurs barrages sur la migration de l'omble chevalier 

pendant l'automne. L'expansion de l'aire de répartition du castor dans l'Arctique a été 

principalement attribuée aux changements climatiques et à l'augmentation de la couverture 

arbustive (Tape et al., 2018). Bien que cette hypothèse ait été soutenue par certains lors des 

https://pubs.aina.ucalgary.ca/makivik/86318.pdf
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entrevues au Nunavik, d’autres ont suggéré que la réduction de la pression de chasse exercée 

par les trappeurs plus au sud et la détérioration de l’habitat associée au développement 

hydroélectrique pourraient aussi avoir contribué à l’expansion du castor au Nunavik. Un 

déplacement rapide de l'aire de répartition, l'ingénierie écologique et les nouvelles interactions 

entre les espèces font des populations de castors une réelle préoccupation pour les 

communautés inuites, et la compréhension de la dynamique spatio-temporelle de leur 

expansion est impérative pour une gestion efficace. 

Le suivi de la distribution et de l'abondance des populations fauniques en bordure de leur aire 

de répartition est essentiel pour documenter leur réponses aux changements climatiques 

(Parmesan & Yohe, 2003; Pecl et al., 2017) et à d'autres facteurs socio-écologiques (Gallego-

Zamorano et al., 2020; García-Valdés et al., 2015). Nous avons présenté ici une méthode mixte 

qui combine les observations locales des autochtones sur la faune avec un échantillonnage de 

terrain systématique et aléatoires au-delà des zones où ces observations étaient disponibles. 

L'inclusion des sites identifiés localement dans la conception du relevé aérien a grandement 

augmenté notre capacité à détecter la présence de castor dans une vaste région où l’abondance 

de la population est faible et agrégée. Le relevé aérien a permis de confirmer que les colonies 

observées localement étaient toujours actives au moment du relevé et de vérifier les zones 

présentant des conditions d'habitat similaires qui pourraient être moins accessibles pour les 

chasseurs. Ainsi, notre relevé a couvert une plus vaste région à un moment précis, tandis que 

les connaissances locales ont permis d'étendre les observations sur une plus longue période, ce 

qui est nécessaires pour comprendre les événements transitoires. Les observations des 

chasseurs inuits et des détenteurs de connaissances ont mis en évidence que les castors se 

déplacent vers le nord, depuis les limites de la forêt boréale jusqu'au paysage sans arbres de la 

toundra du Nunavik. Il est important de noter que ces observations incluent la présence 

occasionnelle de castors loin de la limite de leur aire de répartition, où l'on peut observer des 

individus sans la présence de barrages ou de huttes, ce qui indique que les individus explorent 

et se dispersent sans pouvoir s’établir. Dans le même ordre d'idées, il est intéressant de noter 

que, lors du relevé aérien, nous avons pu observer un plus grand nombre de signes récents 

d’activité du castor sur les transects plus au sud comparativement à ceux plus au nord. En 

d'autres termes, aux marges des aires de répartition, il était plus fréquent que les observations 

locales de la présence de castors ne soient pas documentées lors d'un relevé sur une courte 

période, ce qui souligne l'importance de la connaissance locale pour documenter les 

événements transitoires. Bien que la présence du castor ne soit qu'occasionnelle dans ces 

régions, si les changements climatiques augmentent la qualité de l’habitat du castor, 

notamment par l'arbustification (Duchesne et al., 2018; Myers-Smith et al., 2011), il est possible 

que les castors puissent s'y établir de façon plus permanente (Gallant et al., 2004; Tape et al., 

2018). De plus, des chasseurs du Nunavik ont observé des castors nageant le long du littoral et 

bien que les castors soient presque toujours associés à des systèmes d'eau douce, ils ont été 

observés nageant dans des eaux marines et s'établissant dans des marais littoraux dans d'autres 

régions côtières, par exemple sur la côte atlantique des États-Unis (Anderson et al., 2009; Hood, 
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2012; Pasternack et al., 2000). Au Yukon, on suppose que les castors ont colonisé la plaine 

côtière de Beaufort en utilisant la mer de Beaufort comme corridor de dispersion, ce qui leur 

aurait permis de contourner la barrière créée par la ligne de partage continentale nord-sud 

(Jung et al., 2017). Ainsi, bien que l'établissement du castor dans les habitats d'eau salée soit 

peu fréquent, la connectivité marine entre les habitats d'eau douce peut faciliter la dispersion et 

l'établissement des populations en bordure des aires de répartition. Dans le cas de l'ouest de 

l'Ungava, la baie peut fournir un couloir de déplacement entre des systèmes d'eau douce 

autrement isolés, par exemple entre le bassin versant de la rivière aux Feuilles, où les castors 

sont établis, et le bassin versant de la rivière Payne, plus au nord, où des castors ont été 

observés occasionnellement. Comme le montre la présente étude, les connaissances des Inuits 

et la surveillance communautaire sont plus susceptibles de détecter ces événements de 

dispersion rares et éphémères que les relevés systématiques occasionnelles. 

Les impacts négatifs du castor les plus souvent observés et communiqués par les Nunavimmiut 

sont les barrages, créant une barrière à la migration de l'omble chevalier. Lors des conversations 

de suivi, des préoccupations ont également été soulevées concernant les impacts du castor sur 

le frai de l'omble chevalier, d'autres espèces de poissons et l'eau potable. Lorsqu'on a demandé 

aux Tasiujarmi de décrire le castor en trois mots, la plupart des termes choisis par les Tasiujarmi 

étaient neutres ou négatifs. Les termes positifs étaient généralement associés aux vêtements et 

à la couture, comme l'utilisation de la fourrure de castor pour garnir les mitaines (quliuti) ou les 

bottes (kamiik). Malgré son utilité pour l'habillement, le castor est généralement perçu comme 

ayant un effet négatif sur la sécurité alimentaire, en raison de son impact sur l'omble chevalier. 

De nombreux Nunavimmiut qui ont exprimé des préoccupations au sujet de l'expansion des 

castors vers le nord avaient des idées sur la façon de s'adapter aux castors ou de les gérer. Les 

recommandations comprenaient des recherches supplémentaires sur la distribution et les 

impacts du castor au Nunavik et des incitations financières pour encourager le piégeage du 

castor. Les suggestions portaient également sur l'amélioration des connaissances des Inuits sur 

le piégeage et la préparation du castor par des ateliers de partage des connaissances avec des 

trappeurs cris plus expérimentées. La possibilité d'intégrer le castor au système alimentaire a 

été rejetée par de nombreuses personnes qui estimaient que le goût du castor n'était pas 

apprécié par les Inuits et il a été suggéré que la viande puisse être partagée avec le Cris. Parmi 

les répondants de Tasiujaq, malgré une hésitation à inclure le castor dans leur alimentation, 

certains ont informellement déclaré être ouverts à la possibilité de reconsidérer leur opinion, en 

particulier s'ils pouvaient améliorer leurs techniques de préparation et de cuisson en 

échangeant des conseils et des recettes avec des Cris. À Kuujjuaq, un groupe de travail sur le 

castor a été formé entre l'Association de chasse, de pêche et de piégeage de Kuujjuaq, le Centre 

de recherche du Nunavik et la Landholding Corporation afin d’améliorer la gestion du castor et 

la planification de la recherche. Les conversations, les groupes de travail et les recherches liées à 

la gestion du castor se multiplient dans tout le Nunavik, car les communautés reconnaissent les 

impacts potentiels sur les habitats et les espèces clés du système alimentaire traditionnel. Des 

politiques d'adaptation et d’action fondées sur le savoir inuit, dirigées par les Inuits et 
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soutenues par la recherche sont essentielles afin d'établir des solutions à long terme pour 

contrer l'expansion vers le nord des espèces boréales dans les régions arctiques. 
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L’information présentée dans la présente section a été extraite et traduite en français à partir 

du deuxième chapitre la thèse de maîtrise de Mikhaela Neelin présentée dans l’annexe 4. 

Résumé 

L'expansion des espèces boréales dans les régions arctiques, et leurs impacts sur la biodiversité 

locale et la subsistance des Inuits, est une priorité essentielle en matière de connaissances dans 

la science arctique et pour les communautés nordiques. Les castors (Castor canadensis) sont des 

ingénieurs de l'écosystème qui reconfigurent les habitats aquatiques et terrestres dans les 

biomes forestiers et maintenant, au-delà de la limite des arbres dans l'Arctique, selon leur 

récente expansion vers le nord. Nous combinons ici le savoir inuit, les relevés par hélicoptère et 

la classification des habitats pour documenter la distribution et l'utilisation de l'habitat du castor 

dans l'ouest de l'Ungava, au Nunavik (Canada). Les connaissances inuites des communautés de 

Tasiujaq et d'Aupaluk ont permis de répertorier 24 localités connues pour être habitées 

récemment ou dans le passé par des castors. Un relevé par hélicoptère des huttes, des caches et 

des barrages de castors le long des cours d'eau a consisté en 69 transects, chacun d'une 

longueur de 10 à 15 km, dont 15 transects avec des emplacements de castors identifiés 

localement et 54 transects systématiques où la présence ou l'absence de castors était inconnue. 

Sur l'ensemble des 867 km survolés, les signes observés de la présence du castor comprenaient 

46 huttes, 22 caches de nourriture, 33 barrages complets et 8 barrages partiels situés dans 5 des 

15 (33 %) transects identifiés localement et 8 des 54 (15 %) transects systématiques. La densité 

des colonies actives était en moyenne de 0,06 colonie/km pour les transects identifiés 

localement (maximum = 0,5 colonie/km), de 0,02 colonie/km pour les transects systématiques 

(maximum = 0,3 colonie/km) et de 0,03 colonie/km pour l'ensemble de la région d'étude. En 

comparant les transects avec et sans présence de castor, l'analyse de sélection de l'habitat à 

l'échelle du paysage (à travers les transects) a indiqué que le castor sélectionnait le type de plan 

d'eau (ruisseaux > rivières > petits lacs > grands lacs), la présence de conifères, une faible 

altitude et une faible latitude, tandis que l'analyse de sélection à l’échelle locale (à l'intérieur 

des transects) a indiqué une importance primordiale du type de plan d'eau (ruisseau > rivière ≈ 

petit lac > grand lac). Ces résultats fournissent une quantification par méthodes mixtes de la 

distribution, de l'abondance et de la sélection de l'habitat du castor au-dessus et au-dessous de 

la limite des arbres dans la région ouest de l'Ungava au Nunavik et démontrent que la présence 

de castors est concentrée autour des cours d'eau de basse latitude et de faible altitude, des 

ruisseaux, des rivières et des petits lacs. Ces informations peuvent être utilisées pour suivre 
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l'expansion du castor au Nunavik, pour modéliser la qualité actuelle et future de l'habitat et 

pour prioriser les emplacements pour l'évaluation et le contrôle potentiel des impacts du castor 

sur les écosystèmes arctiques et le système alimentaire inuit. 

Introduction 

Les castors sont des ingénieurs de l'écosystème qui modifient considérablement leur 

environnement (Naiman et al., 1988 ; Collen & Gibson, 2001 ; Kemp et al., 2012 ; Macfarlane et 

al., 2017). Les activités de construction des castors leur procurent une sécurité contre les 

prédateurs, un abri pour passer l'hiver et un accès à leur nourriture préférée (Gallant et al., 

2004 ; Müller-Schwarze, 2011 ; Salandre et al., 2017 ; Mumma et al., 2018). Les castors 

construisent des structures, notamment des barrages, des huttes, des terriers sur les berges et 

des canaux, qui peuvent restructurer les communautés végétales, transformer les cours d'eau 

en zones humides et modifier la biodiversité (Naiman et al., 1988 ; Pollock et al., 2003 ; Brazier 

et al., 2021). Ces rongeurs sont appréciés pour les services écosystémiques qu'ils fournissent 

dans la majeure partie de leur répartition spatiale; cependant, leur récente expansion dans 

l'Arctique a suscité des inquiétudes quant à l'effet de leurs activités sur le pergélisol, la 

biodiversité indigène et le déplacement des espèces de poissons arctiques (Tape et al., 2018 ; 

Jones et al., 2020 ; Neelin, 2021). L’expansion du castor vers le nord pourrait menacer le succès 

des espèces indigènes et de la récolte autochtone, c'est pourquoi de nombreux chasseurs et 

organismes de gestion autochtones sont investis dans la compréhension et la résolution du 

problème (Brubaker, Bell et al., 2011 ; Brubaker, Berner et al., 2011 ; Meredith et al., 2019 ; 

Jones et al., 2020 ; Makivik Corporation, 2021). 

Afin de gérer efficacement une espèce nouvelle et peu familière, il est important de 

comprendre sa distribution. Dans une région aussi vaste et peu habitée que l'Inuit Nunangat, la 

région du nord du Canada occupée par les Inuits, il peut être difficile de localiser les castors 

malgré certains indicateurs de leur présence. Au Nunavik, les communautés ne sont accessibles 

que par avion et les réseaux routiers autour des villages ne s'étendent pas très loin. Les 

chasseurs et pêcheurs se déplacent en bateau, en motoneige ou en véhicule tout-terrain, 

principalement le long des réseaux fluviaux, de la côte et des sentiers à proximité du village 

(Chanteloup et al., 2018 ; Ready & Collings, 2020). L'observation des signes de présence du 

castor par les chasseurs inuits est précieuse pour suivre l'expansion du castor, mais il existe 

encore de nombreuses régions qui sont rarement parcourue. Ainsi, certaines routes de 

colonisation du castor peuvent être négligées (Neelin, 2021). Afin de combler ces lacunes dans 

les connaissances et d'améliorer la compréhension de la répartition et de l'expansion du castor, 

les chercheurs peuvent effectuer des relevés aériens. Puisque le suivi et la surveillance par 

relevé dans l'Arctique est coûteuse et logistiquement difficile (Christensen et al., 2020), il est 

important de comprendre la sélection de l'habitat et des sites de colonisation par le castor afin 

de prioriser et de concentrer les efforts lors de la planification des relevés. Une meilleure 

documentation des signes d’activité du castor et des variables environnementales susceptibles 

d'influencer son utilisation de l’habitat au Nunavik peut aider les planificateurs et gestionnaires 

à évaluer quels plans d'eau sont capables de soutenir la colonisation actuelle et future. Ces 
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informations peuvent être précieuses pour les chercheurs et les organismes de gestion qui 

souhaitent comprendre et gérer cette espèce peu connue dans l’Arctique québécois. 

Les recherches sur la sélection de l'habitat par les castors ont révélé que leur présence est 

principalement déterminée par la disponibilité de la végétation riveraine et aquatique, 

l'approvisionnement constant en eau, la taille du plan d'eau, la pente du cours d'eau et son 

caractère accidenté, en plus d’autres caractéristiques géomorphologiques et végétales 

(Smeraldo et al., 2017 ; Touihri et al., 2018 ; Mumma et al., 2018 ; Hood, 2020 ; Ritter et al., 

2020). Les castors sont bien connus pour leur consommation de végétation ligneuse, qui se 

compose principalement d'arbres et d'arbustes à feuilles caduques. Les plantes herbacées et la 

végétation aquatique constituent toutefois une part importante du régime alimentaire des 

castors dans de nombreux environnements (Jenkins, 1979 ; Busher, 1996 ; Parker et al., 2007 ; 

Milligan & Humphries, 2010). Pour le castor, la majorité des activités de recherche de nourriture 

ont lieu dans une zone d’environ 50 m autour des plans d'eau (Stoffyn-Egli & Willison, 2011), ce 

qui limite leur dispersion dans de nouvelles zones et peut compliquer l'analyse de la sélection 

de l’habitat (McGinley & Whitham, 1985 ; Basey et al., 1988 ; Basey & Jenkins, 1995 ; Raffel et 

al., 2009 ; Hood, 2020). De plus, la sélection de l'habitat par les castors dans une région ne peut 

généralement pas être appliquée directement à une autre région, car les variables importantes 

de l'habitat peuvent varier en fonction de l'échelle spatio-temporelle et du cadre écologique (St-

Pierre et al., 2017 ; Touihri et al., 2018 ; Hood, 2020). Les variables importantes de l'habitat 

pendant l'expansion et la colonisation initiale du castor peuvent différer de celles des régions où 

les populations de castors sont à des densités élevées (Pinto et al., 2009). Ainsi, les études sur la 

sélection de l'habitat du castor au cœur de son aire de répartition ne peuvent être extrapolées à 

ses limites septentrionales, où l'hiver long et froid et le manque d'arbres à feuilles caduques 

peuvent limiter sa survie (Aleksiuk & Cowan, 1969 ; Jarema, 2006). Les études sur la sélection de 

l'habitat réalisées au Québec se sont limitées au sud du Nunavik, à l'exception de Jarema et al. 

(2006), de sorte que les facteurs liés à l'habitat qui peuvent influencer la présence du castor 

dans cette région sont méconnus. Au Nunavik, autour de la rivière Koksoak, près de Kuujjuaq, 

les castors ont choisi des zones avec un couvert de conifères et de petits lacs, mais ont évité les 

rivières (Jarema, 2006). Dans cette étude, la caractérisation de la végétation aquatique et des 

arbustes n’a pas été considéré, alors qu'il s'agit de deux éléments importants du régime 

alimentaire et de la survie des castors à la limite nord de leur aire de répartition (Novakowski, 

1965 ; Aleksiuk & Cowan ,1969 ; Milligan & Humphries, 2010). Au nord de Kuujjuaq, en 

particulier au-dessus de la limite des arbres, nous supposons que la couverture d'arbustes à 

feuilles caduques est le principal facteur limitant pour la survie des castors et qu'elle sera 

fortement sélectionnée. Nous nous attendons également à ce que les castors soient plus 

abondants dans les zones de faible altitude, où il y a présence de conifères et d’autre végétation 

ligneuse et plusieurs cours d'eau avec une faible pente riveraine. Enfin, nous nous attendons à 

ce que les colonies de castors soient présentes le long des cours d'eau (ruisseaux et rivières) 

étant suffisamment larges et ayant une faible pente (environ 2-4%) (Touihri et al., 2018). La 

présente étude vise à évaluer les caractéristiques, la densité et la sélection d'habitat des 
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colonies de castors le long de l'ouest de l'Ungava afin d'éclairer les recherches futures et les 

pratiques de gestion. 

Méthodes et résultats 

Des experts et détenteurs de connaissances de quatre communautés (Kangiqsualujjuaq, 

Kuujjuaq, Tasiujaq, et Aupaluk) ont identifié les zones où ils avaient vu des signes de la présence 

de castors (observation de barrages, de huttes ou de l'animal lui-même). Ces zones, qui ont pu 

être habitées par des castors récemment ou dans le passé, sont appelées sites de castors 

identifiés localement. Nous avons réalisé un relevé en hélicoptère sur 69 transects, certains 

incluant les sites de castors identifiés localement à proximité de Tasiujaq et d'Aupaluk et 

d’autres ayant été défini de façon systématique. Lors du relevé, nous avons enregistré la 

position des signes de la présence de castors, incluant une distinction entre ceux démontrant 

des signes récents d’activité et ceux semblant inactifs, et pour chaque segment de 500 m le long 

des transects, nous avons déterminé s’il y avait présence ou absence de castors. Nous avons 

défini les colonies actives par la présence d’une seule cache de nourriture ou comme étant 

séparées par plus de 1 km. Pour évaluer les déterminants environnementaux de la présence du 

castor, nous avons utilisé les sept variable suivantes : 1) pourcentage de couvert arbustif à 

l’intérieur de 50 m du rivage, 2) présence ou absence de conifères à l’intérieur de 50 m du 

rivage, 3) pourcentage de couvert non-ligneux à l’intérieur de 50 m du rivage, 4) type de lacs ou 

cours d’eau (petit ou grand lac, ruisseau ou rivière, 5) latitude, 6) altitude moyenne à l’intérieur 

de 50 m du rivage et 7) le niveau moyen du caractère accidenté (pente et escarpement) à 

l’intérieur de 50 m du rivage. 

L’estimé de la densité des colonies actives varie entre 0 et 0.49 colonies par km de cours d’eau 

recensé (Figure 3.4) et l’estimé moyen de densité à travers les transects est de 0.03 

colonies/km. À l’échelle des transects, en comparant ceux avec et sans présence de castors, 

l’analyse de la sélection de l’habitat du castor révèle l’importance du type de plan d'eau 

(ruisseau > rivière > petit lac > grand lac), de la présence de conifères, d’une faible altitude et 

latitude, tandis que l'analyse de la sélection de l’habitat à l'échelle locale (à l'intérieur des 

transects) indique principalement l’importance du type de plan d'eau (ruisseau > rivière ≈ petit 

lac > grand lac). 
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Figure 3.4. Estimés de la densité des colonies de castors le long de transects identifiés par des experts 

locaux (en vert) ou sélectionnés systématiquement (en rouge). 

 

Discussion 

L'incorporation d'observations locales dans la conception du relevé aérien a augmenté le succès 

de la détection des castors dans l'ouest de l'Ungava tout en engageant les communautés dans la 

surveillance et la gestion de la faune. À mesure que les populations de castors s'étendent vers le 

nord, le suivi de leur expansion et l'évaluation de leurs impacts sur la faune locale sont apparus 

comme des priorités clés en matière de connaissances et de gestion au Nunavik (Makivik 

Corporation, 2021), mais le vaste paysage et la faible densité de castors (par rapport aux 

densités au nord de la limite des arbres, résumées dans Jarema et. al, 2006) rendent les activités 

de surveillance difficiles et coûteuses sur le plan logistique (Danielsen et al., 2014 ; Christensen 

et al., 2020). Les relevés par hélicoptère peuvent être rendus plus rentables en prenant d'abord 

en compte les observations des experts locaux et en incorporant ces observations, ainsi qu'un 

échantillonnage systématique supplémentaire, dans la conception du relevé. Les connaissances 

inuites sur la faune et les impacts des changements climatiques vont bien au-delà des simples 

données ou des points sur une carte ; ces observations doivent être considérées dans le 

contexte du système de connaissances inuites dont elles sont issues (Berkes et al., 2007 ; 

Gofman, 2010). Bien que notre étude se concentre principalement sur la distribution spatiale 

des observations locales, elle se situe dans un projet plus large qui élucide les connaissances, les 

observations, les préoccupations et les priorités des Inuits en matière de gestion des castors au 

Nunavik, et ce en étroite collaboration avec les détenteurs de connaissances locales et les 

organismes de gestion dirigés par les Inuits (Makivik Corporation, 2021). La surveillance 

communautaire collaborative a le potentiel d'habiliter les communautés et d'encourager les 

organismes décisionnels dirigés par les Inuits à prendre des mesures de gestion éclairées et à 



 

 208 

réagir efficacement aux menaces liées aux changements climatiques (Tidball & Krasny, 2012 ; 

Ford & Pearce, 2012). 

Les corrélations environnementales à l'échelle locale et du paysage de la présence de castors à 

la limite de leur aire de répartition peuvent contribuer à la cartographie de la qualité de l'habitat 

et à la hiérarchisation du potentiel de sélection des cours d'eau. L'analyse de la sélection de 

l'habitat peut compléter les approches de surveillance communautaire en étendant les 

observations locales à la prédiction d'habitats appropriés dans des cours d'eau inconnus et 

inaccessibles. Les résultats de notre analyse de sélection de l'habitat ont mis en évidence 

l'importance du type de cours d’eau comme prédicteur de la présence du castor aux deux 

échelles d'analyse ; les signes de castors étant le plus souvent observés le long des ruisseaux, 

puis des rivières, puis des petits lacs. À l'inverse, les grands lacs défavorisent l'établissement du 

castor en raison de l'exposition aux vagues et de l'incapacité pour le castor d'élever le niveau de 

l'eau pour accéder à la végétation riveraine qui est souvent limitée (Milligan & Humphries, 2010 

; Slough & Sadleir, 1977). Le caractère accidenté des berges est négativement lié à la présence 

de castors à l'échelle locale. L'escarpement des berges peut entraver la construction de barrages 

et limiter la superficie inondable, ce qui restreint l'accès à la végétation riveraine pour le castor 

(McComb et al., 1990). Cependant, pour la construction de terriers sur les berges, les pentes 

raides peuvent être favorables en fournissant des entrées multiples vers les huttes (Dieter & 

McCabe, 1989), si le substrat est approprié (Slough & Sadleir, 1977 ; McComb et al., 1990). À 

l'échelle du paysage, les transects avec des signes de castors se trouvaient plus au sud et étaient 

plus susceptibles d'avoir un couvert de conifères, que les transects sans signes de castors qui 

avaient tendance à être plus au nord et à ne pas avoir de conifères (voir aussi Jarema, 2006). Le 

dénivelé des cours d'eau documentés dans notre étude était généralement plus faible et moins 

prédictif de la présence de castors que dans d'autres régions (Touihri et al., 2018). Les dénivelés 

inférieurs à 6 % sont généralement préférés pour la construction de barrages de castors et 

l'occupation des sites (Northcott, 1964 ; Cotton, 1990 ; Suzuki & McComb, 1998), alors que dans 

notre étude, la majorité des dénivelés étaient < 1 %, et très rarement > 5 %. À l’intérieur de ces 

valeurs, le dénivelé des cours d’eau contribue très peu à la qualité de l'habitat du castor ou à sa 

capacité de construire des barrages (Northcott, 1964 ; Barnes & Mallik, 1997). Le dénivelé des 

cours d’eau pourrait être un facteur important dans d'autres régions où le relief topographique 

est plus élevé (Jakes et al., 2007), notamment à Umiujaq sur la côte hudsonienne du Nunavik où 

le castor est également présent. La présence de castors dans l'ouest de l'Ungava était 

faiblement associée à la largeur des cours d'eau. Si nous avions analysé les prédicteurs 

environnementaux des barrages séparément des huttes, il est possible que nous aurions 

détecté un effet plus important du dénivelé et de la largeur du cours d'eau sur la présence de 

barrages (Touihri et al., 2018), mais le nombre limité des observations de signes de castors ne 

nous permettait pas de faire cette séparation. Puisque la latitude et de la présence de conifères 

étaient de meilleurs prédicteurs de la présence de castors à l'échelle du paysage et que le 

caractère accidenté des berges était plus important à l'échelle locale, mais que le type de plan 

d’eau était important aux deux échelles, notre étude confirme l'influence et l’importance de 
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considérer l'échelle spatiale dans la recherche sur la sélection des habitats (Touihri et al., 2018 ; 

Zwolicki et al., 2019 ; Rather et al., 2020). 
 

L'augmentation de la couverture et de la hauteur des arbustes peuvent faciliter l'expansion des 

castors vers le nord (Tape et al., 2018). Par contre, dans notre étude, les endroits sans signe de 

castors avaient une couverture arbustive plus importante que les endroits avec signes de 

castors. Puisque nous avons seulement considéré la couverture arbustive à l’intérieur d’une 

bande de 50 m le long des cours d'eau, il est possible que nous ayons omis des facteurs 

importants, comme la hauteur ou le diamètre des arbustes (Barnes & Mallik, 1997 ; Myers-

Smith et al., 2011), la composition des espèces, la qualité nutritionnelle et la proximité des 

arbustes des cours d'eau (Gerwing et al., 2013). Alternativement, la présence des castors peut 

réduire la couverture arbustive autour des sites récemment occupés en raison de l'inondation et 

de la récolte de nourriture par les castors (Donkor & Fryxell, 1999 ; Hood & Bayley, 2009). Cette 

possibilité d'appauvrissement des arbustes pourrait être mieux testée en suivant les 

changements de la couverture arbustive au fil du temps dans les localités où le castor reste 

absent, où il s'est établi récemment et où il maintient une occupation à long terme (Hood & 

Bayley, 2009 ; Hood, 2020 ; Ritter et al, 2020). 

 

L'inspection des barrages, des huttes et des caches de nourriture de castors visités sur le terrain 

dans l'ouest de la région d'Ungava, a révélé que la construction de huttes sur le rivage était plus 

fréquente que celle de huttes entourées d’eau. Les huttes de rivage, souvent appelées terriers 

ou tanières de rivage, offre généralement une meilleure isolation thermique (Ranawana, 1994 ; 

Müller-Schwarze, 2011). L'occupation préférentielle des huttes de rivage peut être influencée 

par le substrat et la hauteur des berges (Müller-Schwarze, 2011) ou par les propriétés 

d'isolation. Buech et al. (1989) ont démontré que les tanières de rivage étaient plus fraîches que 

les huttes entourées d’eau pendant les mois chauds de l'été, mais n’ont pas fait de mesures 

pendant les mois plus froids de l’hiver. Une comparaison des températures dans différents 

types de huttes en hiver pourrait être utile pour comprendre si l'utilisation des huttes de rivage 

par les castors au Nunavik peut être motivée par des facteurs thermiques. Une inspection 

minutieuse des sites où les castors étaient présents a permis d’observer de la végétation 

aquatique sur plus d'un quart des sites. Cela contraste avec Jarema et al. (2006), qui ont 

rapporté une absence de végétation aquatique autour des sites de castors dans le sud de la baie 

d'Ungava. Des experts locaux dans l'est de la région d'Ungava ont mentionné avoir observé une 

quantité croissante de plantes aquatiques ressemblant à des herbes qui poussent dans les plans 

d'eau près de Kangiqsualujjuaq, au Nunavik (Makivik Corporation, 2021). La végétation 

aquatique est un élément important du régime alimentaire des castors à la limite nord de leur 

aire de répartition, de sorte que l'augmentation de la végétation aquatique pourrait favoriser la 

colonisation de nouvelles zones (Milligan et Humphries, 2010 ; Allen, 1982 ; Howard et Larson, 

1985). La végétation aquatique est difficile à observer lors des relevés par hélicoptère ou à l'aide 

de méthodes de télédétection, mais une meilleure compréhension de la distribution et de la 

diversité de la végétation aquatique dans les plans d'eau du Nunavik pourrait être pertinente 
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pour les modèles d'occupation et de persistance du castor dans les environnements 

subarctiques et arctiques. 

 

La télédétection pour identifier la présence, l'habitat et les impacts du castor a été explorée 

avec succès dans de nombreuses régions, y compris au nord de la limite des arbres en Alaska 

(Tape et al., 2018 ; Jones et al., 2020), et peut capturer avec succès les événements d'inondation 

causés par les barrages (Townsend & Butler, 1996 ; Anderson & Bonner, 2014 ; Martin et al., 

2015 ; Morrison et al., 2015 ; Pasquarella et al., 2016 ; Henn et al, 2016). La possibilité d'utiliser 

la télédétection pour évaluer la présence du castor au Nunavik n'en est qu'aux premiers stades 

d'exploration (voir section suivante et annexe 5) et offre une opportunité prometteuse pour 

l’identification d'un plus grand nombre de sites avec des signes de présence du castor, pour la 

validation des prédictions lors de l'extrapolation de modèles de sélection d’habitat et pour 

l'évaluation des impacts de la présence du castor dans cette région. Le faible nombre de 

barrages observés lors du relevé par hélicoptère (seulement 26 des 40 colonies incluaient un 

barrage) rendra cette approche plus difficile, mais pas impossible (Henn et al., 2016). Dans tous 

les cas, les préoccupations soulevées par les communautés concernant la présence du castor 

sont généralement liées à la construction de barrages, donc ces détections sont prioritaires pour 

la prise de décision et les approches de gestion (Tape et al., 2018 ; Makivik Corporation, 2021). 

 

La sélection de l'habitat est depuis longtemps un instrument important dans la boîte à outils des 

autorités chargées de la gestion de la faune. La compréhension de la sélection de l'habitat du 

castor aide à identifier les zones où une colonisation peut se produire (Ritter et al., 2020). Dans 

le contexte du Nunavik, la compréhension de la sélection de l'habitat du castor au nord de la 

limite des arbres peut contribuer à cibler des zones où il est plus probable que le castor soit 

capable de s’établir, ce qui peut aider à la priorisation des projets de gestion visant à réduire les 

impacts sur l’omble chevalier (Makivik Corporation, 2021). D'autres recherches sont 

recommandées pour améliorer le modèle de sélection d’habitat au Nunavik, notamment par 

l'ajout d'une variable prédictive décrivant plus précisément la hauteur et la couverture des 

arbustes, l'inclusion d'un indicateur de la présence de végétation aquatique. Le modèle de 

sélection d’habitat pourrait également intégrer des informations plus détaillées provenant de la 

surveillance communautaire sur les dates des événements de colonisation, afin de caractériser 

l'habitat avant et après, de même que des informations sur l’augmentation du nombre de sites 

où il y a présence de castors. Bien que la recherche présentée ici constitue une caractérisation 

préliminaire utile de la présence du castor dans certaines zones du Nunavik, l'application des 

améliorations recommandées dans les projets futurs permettra d'extrapoler les prédictions à 

des zones similaires qui n'ont pas encore été étudiées. 
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Télédétection des changements de paysage liés à la présence du castor dans l'est du 

Nunavik 
Auteure : Vanessa Caron, Ludwig Maximilian University 

L’information présentée dans la présente section a été extraite et traduite en français à partir 

de la thèse de maîtrise de Vanessa Caron présentée dans l’annexe 5. 

Résumé 

Avec les changements climatiques, les écosystèmes nordiques évoluent rapidement et 

deviennent plus adaptés à la faune du sud. Dans le nord du Québec, les Inuits ont signalé la 

présence de castors dans les cours d'eau le long de la baie d'Ungava dans l'est du Nunavik, ce 

qui indique que les castors ont étendu leur aire de répartition et ont commencé à coloniser les 

écosystèmes de la toundra de l’Arctique québécois. Les communautés locales ont exprimé des 

inquiétudes quant aux impacts des barrages de castors sur leur capacité à accéder à leurs terres 

traditionnelles et à leurs aliments traditionnels. Les organisations régionales s'intéressent de 

plus en plus au développement d'un outil rentable pour surveiller les populations de castors et 

leur impact sur l'écosystème arctique. La télédétection, utilisant l'imagerie Landsat, a déjà été 

utilisée pour examiner les impacts du castor sur le paysage. L'objectif de cette thèse est 

d'évaluer la faisabilité de l'utilisation d'analyses de tendances pour détecter l'activité des castors 

à partir des indices étant dérivés de l’imagerie Landsat et relatifs à la présence d'eau et de 

végétation. Ces analyses serviront d'étapes exploratoires préliminaires pour le développement 

et le raffinement des méthodes de surveillance des castors par télédétection dans la toundra de 

l'est du Nunavik. À l'aide d'une superposition de toutes les scènes Landsat disponibles entre 

1999-2019 pour des sites avec et sans la présence de barrages de castors et pour six indices 

relatifs à l’eau et à la végétation, nous avons analysé des tendances temporelles à l'aide de 

modèles de régression linéaire. Les tendances annuelles à long terme de ces indices sur les sites 

de castors ne révèlent pas de changements évidents dans les propriétés de surface et sont 

généralement similaires à celles obtenues sur les sans castors à travers la zone d'étude. 

L'algorithme BFAST a réussi à capturer, de manière cohérente sur l'ensemble des sites de 

castors, un événement de changement abrupt dans certains indices relatifs à l’eau (TCW, 

MNDWI et NDMI). Ces résultats appuient généralement l'hypothèse selon laquelle les castors 

créent des perturbations écologiques qui peuvent être détectées dans des séries 

chronologiques denses de données Landsat. D'autres recherches sont nécessaires pour étudier 

comment les séries chronologiques denses de Landsat et la détection de changements abruptes 

peuvent être utilisées pour développer un algorithme automatique capable de cartographier 

l'emplacement des castors dans la toundra arctique du Nunavik. 

Introduction 

La colonisation de l'Arctique par le castor 

Les écosystèmes de la toundra arctique subissent des changements importants. Le 

réchauffement climatique se produit deux fois plus vite dans l'Arctique que dans le reste de la 

planète, et les projections climatiques indiquent une poursuite de la tendance au 
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réchauffement rapide dans les prochaines décennies (AMAP, 2019). Ce rythme accru de 

réchauffement, appelé amplification arctique, est associé à de fortes réductions de la glace de 

mer et de la couverture neigeuse au printemps, au rétrécissement des glaciers et des calottes 

glaciaires, et au dégel du pergélisol (Serreze et Barry, 2011). Une conséquence majeure de ce 

réchauffement rapide a été le "verdissement" généralisé des régions arctiques au cours des 

dernières décennies. Des études de télédétection portant sur les tendances à long terme de 

l'indice de végétation par différence normalisée (NDVI) (un indicateur de la productivité de la 

végétation) ont mis en évidence une augmentation persistante de la végétation dans les hautes 

latitudes (Fraser et al., 2012 ; McManus et al., 2012). Des preuves issues d'études in situ dans 

l'ensemble du biome terrestre de l'Arctique suggèrent que cette tendance au verdissement est 

alimentée par une augmentation de l'abondance, de la couverture et de la biomasse des 

arbustes, un phénomène appelé " arbustification " (Ropars et al., 2015). La croissance des 

arbustes est particulièrement intense dans les zones riveraines ou les zones de dégel ou de 

perturbation du pergélisol, et leur prolifération pourrait encore amplifier les conditions qui leur 

permettent de se développer, à savoir des températures plus élevées, une saison de croissance 

plus longue et des précipitations accrues (Myers-Smith et al., 2011). 

L'expansion des arbustes a rendu l'Arctique de plus en plus adapté à une faune plus 

méridionale. Les herbivores de la forêt boréale, comme l'orignal et le lièvre d'Amérique, 

étendent désormais leur aire de répartition dans l'Arctique et profitent d'une végétation 

arbustive plus haute et plus répandue pour leur fourrage hivernal (Tape et al., 2016 ; Wheeler et 

al., 2018 ; Zhou et al., 2020). Le castor d'Amérique du Nord (Castor canadensis), dont la limite 

septentrionale de distribution a historiquement été la limite des arbres, semble avoir suivi la 

progression vers le nord des arbustes et a récemment commencé à coloniser la toundra 

d'Amérique du Nord. Au cours des deux dernières décennies, des chasseurs inuits ont signalé 

une augmentation des observations de castors dans la toundra sans arbres du nord du Québec 

(Jarema, 2008) et du Yukon (Jung et al., 2017). La présence du castor a également été 

documentée sur le versant nord de l'Alaska (Tape et al., 2018). De nombreux facteurs liés au 

réchauffement climatique semblent contribuer à la capacité des castors à survivre dans ces 

paysages nordiques. Des hivers plus courts et des températures de l'air plus élevées en hiver 

améliorent probablement l'habitat d'hivernage des castors, réduisant ainsi le temps pendant 

lequel ils doivent rester dans leurs huttes et se fier exclusivement à leurs caches de nourriture 

de l'été précédent (Jones et al., 2020). L'augmentation de la couverture arbustive riveraine 

fournit aux castors de la nourriture et des matériaux pour la construction de barrages. Le 

Nunavik (Nord du Québec, Canada) a connu l'une des plus fortes augmentations du couvert 

végétal depuis 1984 (Ju et Masek, 2016) et les connaissances autochtones locales indiquent une 

expansion des arbustes au-dessus de la limite des arbres (Cuerrier et al., 2015 ; Tremblay et al., 

2012). Puisque la disponibilité et la qualité de la nourriture semble être un facteur limitant 

l'établissement des castors dans le Nord (Jarema, 2008), le réchauffement climatique et 

l'arbustification en cours pourraient permettre aux castors de continuer à coloniser la toundra 

dans les prochaines décennies. 
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La colonisation de la toundra arctique par les castors a des répercussions importantes sur les 

processus écosystémiques à l'échelle locale, régionale et continentale (Jones et al., 2020). Les 

castors sont de formidables ingénieurs des écosystèmes et modifient considérablement 

l'environnement qu’ils occupent (Wright et al., 2002). À travers leur aire de répartition, les 

castors construisent des barrages sur les cours d'eau de faible débit, ce qui entraîne l’inondation 

des zones riveraines et la formation d'étangs peu profond. Cela peut modifier la morphologie du 

cours d’eau, le régime thermique, la chimie de l'eau, ainsi que la composition et la succession 

des plantes (Naiman et al., 1988). Une étude récente portant sur les impacts du castor dans la 

toundra arctique a démontré qu'à l'échelle régionale, le castor pouvait entraîner une 

augmentation significative de la superficie des eaux de surface par une augmentation des 

retenues et des étangs thermokarstiques (Jones et al., 2020). En effet, les étangs de castors 

augmentent la température de l'eau et des sédiments, ce qui peut induire le dégel du pergélisol 

(Tape et al., 2018). Les castors sont des agents de perturbation et leur activité dans les régions 

de la toundra arctique pourrait avoir un impact sur la structure et la fonction des écosystèmes 

et générer des réponses à l'échelle du paysage qui sont généralement absentes de la 

modélisation basée sur les écosystèmes (Jones et al., 2020). 

Les communautés inuites du Nunavik ont exprimé leurs inquiétudes quant aux effets négatifs 

des barrages de castors sur les migrations saisonnières de l'omble chevalier, une espèce 

essentielle à leur sécurité alimentaire traditionnelle. Les barrages de castors peuvent empêcher 

l'omble chevalier d'atteindre les lacs d'hivernage qui sont des sites de pêche sur glace 

importants pour les pêcheurs inuits. Dans les communautés inuites plus septentrionales, où les 

castors commencent tout juste à apparaître, le piégeage des castors est peu fréquent, et les 

membres des communautés craignent que leur prolifération ne se produise rapidement 

(Makivik Corporation, 2021). Les communautés inuites sont étroitement liées à la terre et sont 

grandement touchées par les modifications des écosystèmes dont elles dépendent, notamment 

pour l'exploitation de la faune à des fins de subsistance, pour leurs activités traditionnelles et 

culturelles, ainsi que pour leur santé et leur bien-être (Lemay et Allard, 2012). Étant donné les 

nombreux impacts potentiels des castors et de leurs barrages sur l'écosystème arctique ainsi 

que sur les moyens de subsistance des Inuits, la distribution et l'abondance des castors dans la 

toundra arctique doivent être surveillées de près. 

Au Nunavik, les efforts de surveillance des colonies de castors reposent principalement sur des 

études sur le terrain, des relevés par hélicoptère et les connaissances locales des chasseurs et 

des trappeurs (Jarema, 2008). Cependant, la grande étendue et l'éloignement de cette région 

rendent la surveillance sur le terrain difficile et peu pratique. Bien que la photographie aérienne 

ait été fréquemment utilisée pour surveiller les castors et l’impact de leur activité sur le paysage 

(Cunningham et al., 2006), la faible fréquence d'acquisition des images limite l'utilité de ces 

données pour saisir la dynamique complexe des perturbations causées par les castors (Martin et 

al., 2015). Les relevés aériens sont également relativement coûteux et logistiquement 

complexes sur de grandes zones. L'utilisation de la modélisation de l'habitat pour estimer 

l'abondance des castors est également un défi dans les hautes latitudes car il est très difficile de 
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prédire quel habitat les castors vont sélectionner (Jarema, 2008). Par conséquent, il existe un 

intérêt grandissant envers l'élaboration d'une méthode efficace et peu coûteuse pour surveiller 

l'expansion du castor dans la toundra du Nunavik et évaluer son impact sur le paysage. 

Contrairement aux programmes de surveillance sur le terrain qui sont limités à de petites zones, 

les données de télédétection offrent la possibilité de surveiller des zones plus vastes et 

éloignées pour compléter les études sur le terrain ou même en éliminer complètement la 

nécessité. L'imagerie par satellite permet une couverture répétitive et cohérente d'une vaste 

zone pour une fraction du coût de la surveillance in situ (Lillesand et al., 2008). De plus, la 

télédétection par satellite est capable d'évaluer les changements environnementaux à plusieurs 

échelles, ce qui pourrait constituer un moyen pratique et rentable de surveiller les tendances 

spatiales et temporelles de l'activité du castor et son impact sur le paysage arctique. 

Dans le Plan de Surveillance de la Biodiversité Terrestre de l'Arctique (Arctic Terrestrial 

Biodiversity Monitoring Plan), la télédétection a été reconnue comme une méthodologie clé 

pour la surveillance des écosystèmes terrestres, de l'échelle locale à l'échelle mondiale 

(Christensen et al. 2013). De plus, l'utilisation des données d'observation de la terre peuvent 

contribuer à l'évaluation et au suivi de la biodiversité (Kuenzer et al., 2014). Les données 

satellitaires ont été de plus en plus utilisées dans l'Arctique à diverses fins de surveillance du 

paysage, comme la cartographie de la glace et de la couverture neigeuse (Du, 2019), la 

surveillance des perturbations et du rétablissement de la végétation arctique (Beamish et al., 

2020), l'évaluation de la dynamique de dégel du pergélisol (Beck et al., 2015), ainsi que la 

compréhension des perturbations terrestres de la dynamique du paysage arctique (Jorgenson et 

Grosse, 2016 ; Nitze et Grosse, 2016). Cependant, relativement peu d'études ont porté sur 

l'utilisation de la télédétection pour examiner les impacts associés à l'abondance et à la 

distribution de la faune et encore moins se sont penchées sur les espèces sauvages en 

expansion dans l'Arctique (Kuenzer et al., 2014 ; Leyequien et al., 2007 ; Wang et al., 2019). 

Télédétection des castors par satellite 

Des études antérieures ont établi le potentiel de l'utilisation de l'imagerie Landsat pour étudier 

les modifications du paysage liées au castor dans les régions méridionales. Contrairement aux 

enquêtes aériennes ou sur le terrain, l'imagerie satellitaire à moyenne résolution ne peut pas 

être utilisée pour détecter directement les castors ou leurs structures (c'est-à-dire leurs 

barrages, leurs huttes et leurs caches de nourriture), mais elle peut être utilisée pour saisir les 

changements dans l'environnement biotique et abiotique étant provoqués par les activités du 

castor. 

Townsend et Butler (1996) ont cartographié les étangs de castors dans la plaine d'inondation de 

la rivière Roanoke en Caroline du Nord en utilisant l'imagerie Landsat Thematic Mapper. Les 

étangs de castors ont été identifiés à l'aide d'une simple comparaison d'images avant-après 

(post-classification) et de critères d'habitat écologique. Bien que cette méthode ait été efficace 

pour détecter les étangs de castors de la taille d'un pixel (30 mètres), les étangs plus petits et 

moins clairement définis n'ont pu être identifiés. Des études récentes ont utilisé l'analyse de 
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séries temporelles d'images Landsat pour détecter l'activité des castors. Dans une étude de 

2014 portant sur la dynamique des forêts mixtes tempérées au Québec, les inondations 

provoquées par les castors ont été détectées dans les tendances temporelles des indices de 

végétation dérivés de Landsat (Czerwinski et al., 2014). Pasquarella (2016) a analysé les 

réponses spectrales-temporelles d’images Landsat aux inondations provoquées par l'activité des 

castors dans deux zones humides du Massachusetts et a développé un algorithme de détection 

des inondations pour identifier celles provoquées par les castors. L'algorithme était basé sur des 

seuils et des trajectoires de changement spécifiques associés aux inondations provoquées par 

les castors, ce qui rend difficile son application dans d’autres régions présentant des 

caractéristiques spectrales et phénologiques différentes. Dans le paysage de la toundra de 

l'Alaska, Tape et al. (2018) ont cartographié les étangs de castors en analysant les tendances à 

long terme des propriétés de surface le long des rivières et des ruisseaux. Plus précisément, leur 

méthode était basée sur une classification (supervised machine learning classification) des pixels 

en tendance d'humidification et d'assèchement, indiquant respectivement la formation et la 

disparition des étangs de castors. La validation à l'aide d'images satellites à haute résolution a 

révélé que 67 % des sites identifiés de cette façon étaient liés à l'activité des castors, le reste 

étant causé par d'autres événements hydrogéologiques tels que la formation de thermokarst et 

la migration des cours d'eau. 

Étant donné la résolution spatiale relativement faible de l'imagerie Landsat, ces approches sont 

efficaces pour détecter l’activité des castors par les changements brusques et prolongés 

affectant les caractéristiques de la couverture terrestre sur plus de 30 mètres. Par conséquent, 

l'imagerie Landsat n'est peut-être pas adaptée à la détection d'événements de changement plus 

subtils, avec un niveau d'impact plus faible sur une durée relativement courte. Dans les régions 

de toundra, où le castor commence à s'établir, on sait peu de choses sur les changements 

spécifiques de la couverture terrestre étant associés à la construction de barrages et à la 

recherche de nourriture par le castor. C'est pourquoi nous proposons d'évaluer la capacité des 

méthodes basées sur l’imagerie Landsat à détecter et à surveiller les changements de 

couverture terrestre liés au castor dans le contexte de l'est du Nunavik, où les castors se sont 

récemment établis. 

Méthodes et résultats 

Nous avons utilisé les scènes provenant du capteur Thematic Mapper (TM) de Landsat 5 (1984-

2012), du capteur Enhanced Thematic Mapper Plus (ETM+) de Landsat 7 (1999-aujourd’hui) et 

du capteur Operational Land Imager (OLI) de Landsat 8 (2013-aujourd’hui) afin de créer une 

superposition de toutes les scènes disponibles entre 1999-2019 pour les sites avec et sans 

présence de castor (Figure 3.5). À l'aide de six indices relatifs à l’eau et à la végétation, nous 

avons analysé des tendances temporelles à l'aide de modèles de régression linéaire. Les 

tendances annuelles à long terme de ces indices sur les sites de castors ne révèlent pas de 

changements évidents dans les propriétés de surface et sont généralement similaires à celles 

obtenues sur les sites sans castors à travers la zone d'étude. Toutefois, l'algorithme BFAST 

(Breaks For Additive and Seasonal Trends) a réussi à capturer, de manière cohérente sur 
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l'ensemble des sites de castors, un événement de changement abrupt dans les indices relatifs à 

l’eau (TCW, MNDWI et NDMI) (Figure 3.6). Ces résultats appuient généralement l'hypothèse 

selon laquelle les castors créent des perturbations écologiques qui peuvent être détectées à 

partir de séries chronologiques denses d’imagerie Landsat. D'autres recherches seront 

nécessaires pour étudier comment les séries chronologiques denses de Landsat et la détection 

de changements abruptes peuvent être utilisées pour développer un algorithme automatique 

capable de cartographier l'emplacement des castors dans la toundra arctique du Nunavik.   

 

Figure 3.5. Carte des sites avec présence de castors (triangles) et sans présence de castors (cercles). Les 

transects effectués par hélicoptère sont représentés par des lignes noires dans le panneau central. À titre 

d’exemple, les quatre panneaux latéraux montrent des images satellites à haute résolution (DigitalGlobe) 

pour quatre sites avec présence de castors. 
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Figure 3.6. Exemple représentatif d’un site avec présence de castor (site 650a) et de la trajectoire 

temporelle entre 1999 et 2019 pour les indices NDMI, MNDWI et TCW par saison (hiver en bleu, 

printemps en vert pâle, été en vert foncé et automne en orange) avec leur tendance ajustée (ligne noire 

pleine), et le changement abrupt significatif (ligne pointillée rouge avec l’intervalle de confiance en 

orange) identifié à l’aide du modèle BFAST. 

 

Conclusion 

Dans cette étude, nous avons examiné le potentiel de l’imagerie Landsat pour détecter l'activité 

des castors liée à la colonisation récente de la toundra arctique de l'est du Nunavik. Les sites 

touchés par les castors sont petits, complexes dans le temps et dans l'espace, et caractérisés par 

une couverture végétale inégale et des niveaux d'eau intermittents, ce qui rend difficile le suivi 

des changements environnementaux à l'aide d'images à résolution spatiale relativement 

grossière. Malgré cela, notre étude démontre que la détection de changement abrupte 

appliquée à des séries chronologiques Landsat denses offre une voie prometteuse pour 

surveiller les impacts de l'activité des castors dans les paysages de la toundra, même lorsque la 

modification de l'habitat induite par les castors est plus petite que la résolution spatiale de 

l'image. Les archives massives de données Landsat en libre accès offrent une fréquence 

d'échantillonnage suffisante pour révéler la dynamique temporelle, même à l'échelle du sous-
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pixel. L'algorithme BFAST peut être utilisé pour détecter les perturbations à l'échelle locale dans 

un paysage arctique, une région caractérisée par des régimes de perturbation et subissant des 

changements environnementaux rapides. De plus, BFAST peut être appliqué avec les capacités 

de Google Earth Engine sur de grandes zones, ce qui le rend utile pour surveiller l'Arctique, car 

ses paysages vastes et éloignés sont difficiles à surveiller in situ. 

Peu d'études ont explicitement examiné l'application de la télédétection par satellite pour la 

cartographie et la surveillance de l'activité des castors dans les écosystèmes nordiques. À notre 

connaissance, il s'agit de la première étude à tester l'application de l'algorithme BFAST, ou toute 

autre approche de segmentation de séries temporelles, pour détecter les perturbations liées 

aux castors dans les écosystèmes de la toundra. Les résultats de nos travaux fournissent des 

informations qui pourraient contribuer à des efforts de recherche ciblés visant à développer un 

flux de travail semi-automatique pour détecter les perturbations liées au castor et surveiller 

l'expansion du castor dans l'Arctique. Cette recherche met en évidence la complexité du 

changement de la toundra et ajoute à notre compréhension de la dynamique actuelle et future 

du paysage du castor. Bien que l'analyse temporelle des changements abruptes ait donné des 

résultats prometteurs, d'autres travaux sont nécessaires pour déterminer le plein potentiel et 

les limites de cette approche de surveillance. Puisque ce projet a été élaboré en collaboration 

avec Nunavik Geomatics, qui poursuit en ce moment ces recherches, les résultats présentés 

contribuent aux efforts locaux de suivi, de gestion et d’adaptation face à l’expansion du castor 

au Nunavik. Les travaux récents de Nunavik Geomatics se concentrent sur l’acquisition et 

l’interprétation d’imagerie satellite à haute résolution (i.e. SPOT and SkySat à une résolution de 

50-cm) pour quatre sites d’étude : 1) site ayant été recensé avec présence confirmée de 

barrages, 2) site n’ayant pas été recensé avec des barrages connus des chasseurs, 3) site n’ayant 

pas été recensé, sans barrage connu, mais avec des observations de castors par les chasseurs et 

4) site n’ayant pas été recensé, sans barrage connus, mais étant caractérisé par un habitat 

favorable pour le castor. 

Les techniques de télédétection offrent des possibilités intéressantes pour étudier l'impact du 

castor (et d'autres applications environnementales) sur les périodes courtes et graduelles au 

cours desquelles des changements environnementaux peuvent se produire. La télédétection 

pourrait contribuer à la caractérisation de l'ensemble des conditions qui déterminent 

l'établissement du castor dans la toundra et aider à l'élaboration de modèles d'occupation de 

l'habitat par le castor afin d'évaluer sa distribution et de prédire les changements futurs de son 

aire de répartition. 
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CHAPITRE 4 : Méthode d’évaluation du coût de remplacement de la 

récolte faunique 
 

Les systèmes alimentaires autochtones sont des systèmes socio-écologiques situés à 

l'intersection de l'économie et de l'environnement.  La nourriture traditionnelle contribue à la 

sécurité alimentaire, à l’apport en nutriments et à l’économie sociale des peuples autochtones. 

Cependant, l'accessibilité et l'utilisation des aliments traditionnels sont de plus en plus limitées 

par le coût élevé de l'équipement, l'évolution des préférences alimentaires et les changements 

environnementaux. Les aliments achetés en magasin contribuent donc également à 

l’alimentation dans les communautés inuites et le coût élevé de ces aliments, combiné à de 

faibles revenus, est un obstacle majeur à la sécurité alimentaire dans plusieurs régions. Au 

Nunavik, selon le Inuit Health Survey de 2004, la contribution des aliments achetés en magasin à 

l’apport en nutriments était généralement plus élevée que celle des aliments traditionnels qui 

contribuaient 16% de l’apport en calories et 25% de l’apport en protéines. 

Étant donné le manque d’évaluation monétaire de la valeur des systèmes alimentaires 

autochtones, ils sont souvent marginalisés, voire ignorés ou mis à l’écart, à travers les politiques 

de développement économique et de sécurité alimentaire. Puisque les systèmes alimentaires 

autochtones sont fondamentalement inestimables, communiquer leur valeur monétaire 

nécessite de les comparer à quelque chose de monnayable, tout en reconnaissant que la 

comparaison reste inévitablement imparfaite et incomplète. À travers les travaux de Duncan 

Warltier, nous avons développé une approche basée sur un coût de remplacement, soit ce qu’il 

en coûterait pour acheter en magasin suffisamment d’aliments pour remplacer les protéines et 

l’énergie obtenues par les autochtones à travers la récolte faunique. En utilisant les données de 

récolte faunique à travers le Nunavut, la valeur nutritionnelle des aliments traditionnels et des 

aliments en magasin, ainsi que le coût des aliments en magasin, nous avons évalué le coût de 

remplacement des protéines contenues dans la récolte faunique du Nunavut (voir l’information 

présentée dans la section suivante qui a été extraite et traduite en français à partir de l’article 

scientifique publié dans la revue Arctic  en lien ici).  

Le système alimentaire traditionnel du Nunavik est inestimable à bien des égards, mais une 

meilleure évaluation de sa valeur monétaire peut contribuer à la reconnaissance de l’ampleur et 

de la portée de ses contributions et à ce qu’il soit prioritaire dans les initiatives de sécurité 

alimentaire et de développement économique du nord québécois. C’est pourquoi, à travers les 

travaux de Duncan Warltier, nous sommes présentement en train d’utiliser les données de 

récolte faunique au Nunavik pour appliquer cette nouvelle méthode afin d’évaluer le coût de 

remplacement du système alimentaire autochtone dans l’Arctique québécois.  Les résultats 

préliminaires de ces travaux réalisés par Duncan Warltier montrent que la récolte faunique 

permet aux communautés du Nunavik d’obtenir une importante quantité d’énergie et de 

protéines, la plupart du temps au-delà des valeurs quotidiennes recommandées. De plus, les 
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coûts de remplacement de cette énergie et de ces protéines provenant de la récolte faunique 

peuvent atteindre des dizaines de millions de dollars pour l’ensemble du territoire du Nunavik. 

Évaluation du coût des aliments traditionnels au Nunavut basée sur le remplacement de 

l'énergie et des protéines 
Auteurs : 

Duncan W. Warltier, Manuelle Landry-Cuerrier and Murray M. Humphries 

L’information présentée dans la présente section a été extraite et traduite en français à partir 

de : 

Warltier, D.W., Landry-Cuerrier, M. and Humphries, M.M., 2021. Valuation of Country Food in 

Nunavut Based on Energy and Protein Replacement. Arctic, 74(3): 355-371. 

https://doi.org/10.14430/arctic73390 

 

Résumé 

Aborder le concept de valeur à travers les pluralités des systèmes alimentaires des peuples 

autochtones exige une attention particulière envers l'économie et l'environnement, la 

nourriture et la faune, ainsi que la santé des personnes et du territoire. Estimer la valeur 

d'entités distinctes est toujours difficile, mais s’avère souvent essentiel pour décrire la richesse 

et le bien-être collectifs, quantifier les compromis et envisager une compensation lorsque l'un 

est favorisé au détriment d’un autre. Dans le cadre de cette étude, nous avons estimé la valeur 

de remplacement des aliments traditionnels du Nunavut. Nous avons combiné des informations 

sur la quantité et la composition nutritionnelle des aliments traditionnels récoltés avec le 

contenu nutritionnel et le prix local des aliments achetés en magasin. En comparant les apports 

nutritionnels recommandés à la moyenne sur cinq ans de l'énergie et des protéines disponibles 

dans les récoltes déclarées, on constate que 17 des 21 communautés du Nunavut récoltent 

suffisamment d’aliments traditionnels pour satisfaire les besoins en protéines de tous les 

membres de la communauté. Le système d'alimentation traditionnelle du Nunavut récolte 

annuellement cinq millions de kilogrammes d'aliments riches en protéines à travers tout le 

territoire, ce qui représenterait des achats d’aliments protéinés en magasin d’une valeur de 198 

millions de dollars. La valeur de remplacement se situe entre 13,19 $ et 39,67 $ par kilogramme, 

selon que l’on considère le remplacement de l'énergie ou celui des protéines et si l’on inclut ou 

non des subventions pour les aliments achetés en magasin. Ces estimations sont plus élevées 

que la plupart des estimations antérieures de la valeur des aliments locaux, car elles reflètent 

davantage la richesse énergétique et nutritionnelle des aliments traditionnels ainsi que le prix 

élevé des aliments achetés en magasin dans les communautés nordiques. Le système 

alimentaire traditionnel est inestimable à bien des égards. Or, une meilleure connaissance du 

coût de remplacement de son apport en énergie et en protéines ainsi que de l'étendue de sa 

https://doi.org/10.14430/arctic73390
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valeur nutritionnelle et culturelle pourrait contribuer à la priorisation des systèmes alimentaires 

locaux dans les initiatives de sécurité alimentaire et de développement économique du Nord. 

Introduction 

Les modes de vie des peuples autochtones et des régions nordiques relient l'économie et 

l'environnement (Kuokkanen 2011), la nourriture et la faune (Kuhnlein et Humphries 2017), et la 

santé des personnes à la santé de la terre (Dudley et al. 2015). Communiquer la valeur et le 

statut à travers ces pluralités est toujours difficile car elles sont ségréguées dans la 

gouvernance, la politique et l'évaluation contemporaines (Lysenko et Schott 2019). C’est 

toutefois un exercice souvent essentiel pour décrire la richesse et le bien-être collectifs, 

quantifier les compromis et envisager une compensation lorsqu’un système est favorisé au 

détriment d’un autre. 

Les systèmes alimentaires et la sécurité alimentaire des peuples nordiques et autochtones sont 
des phénomènes socio-écologiques situés à l'intersection de l'économie et de l'environnement, 
de la nourriture et de la faune, et du bien-être bioculturel (Kuhnlein et al. 2009). La nourriture 
traditionnelle (subsistance axée sur la chasse, la pêche et la cueillette locale d'animaux et de 
plantes sauvages, Searles 2016) contribue de manière essentielle à la sécurité alimentaire (Ford 
et Berrang-Ford 2009), à l'apport en nutriments (Johnson-Down et Egeland 2010, Kenny et al. 
2018a) et à l'économie sociale de l'Inuit Nunangat (Natcher 2009, Harder et Wenzel 2012). 
Cependant, la consommation d’aliments traditionnels subit les effets négatifs des coûts élevés 
de l'équipement de récolte (Wenzel 2000, Lambden et al. 2007), de l'évolution des préférences 
alimentaires (Kuhnlein et Receveur 1996, Sheehy et al. 2013), et des changements climatiques 
et d'utilisation des terres qui ont un impact sur la faune et restreignent l'accès aux zones de 
récolte (Chan et al. 2006, Wenzel 2009). 
 
Les aliments achetés en magasin contribuent également de façon importante à la nutrition et à 

la sécurité alimentaire dans les communautés du Nord et de l'Arctique. Le coût élevé des 

aliments achetés en magasin, combiné à de faibles revenus et à un accès limité à une économie 

basée sur les salaires, est un obstacle largement identifié à la sécurité alimentaire au Nunavut 

(Nunavut Food Security Coalition 2014) et dans l'ensemble des régions du Nord (CCA 2014). Les 

taux élevés d'insécurité alimentaire dans tout le Nord du Canada ont été attribués à divers 

facteurs, notamment l'accès limité, la disponibilité et l'utilisation d'aliments sains traditionnels 

ou d'aliments sains achetés en magasin (CCA 2014). Ceci est particulièrement vrai au Nunavut, 

où l'insécurité alimentaire touche de 50 % à 80 % des ménages, ce qui est 10 fois plus élevé que 

la moyenne canadienne (Wakegijig et al. 2013, Nunavut Food Security Coalition 2014). La 

mesure dans laquelle l'économie, l'environnement et la culture co-déterminent la sécurité 

alimentaire se reflète dans la façon dont la Coalition pour la Sécurité Alimentaire du Nunavut 

(Nunavut Food Security Coalition 2014:2) décrit les quatre composantes de la sécurité 

alimentaire au Nunavut : "la disponibilité (suffisamment d'animaux sauvages sur la terre ou de 

produits d'épicerie au magasin), l'accessibilité (suffisamment d'argent pour l'équipement de 

chasse ou les aliments achetés au magasin, et la capacité de s'en procurer), la qualité (des 
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aliments sains valorisés culturellement) et l'utilisation (les connaissances sur la façon d'obtenir, 

d’entreposer, de préparer et de consommer les aliments)." 

Le développement économique, la sécurité alimentaire et l'adaptation aux changements 

climatiques sont devenus les principaux piliers des politiques et des investissements dans le 

Nord. 

Méthodes et résultats 

Notre méthode d'évaluation du coût des aliments traditionnels combine les données de récolte 

de la « Nunavut Wildlife Harvest Study » (NWHS, Priest et Usher 2004), la composition 

nutritionnelle des aliments traditionnels du Fichier Canadien sur les Éléments Nutritifs (FCÉN, 

Santé Canada 2018), ainsi que le prix et la teneur en éléments nutritifs des aliments achetés en 

magasin inclus dans les Paniers de Provisions Nordiques Révisés (PPNR, Nutrition Nord Canada 

2018). Notre analyse comprend les données sur les récoltes fauniques de 27 communautés du 

Nunavut (dont 13 communautés de la région de Qikiqtaaluk, sept communautés de la région de 

Kitikmeot et sept communautés de la région de Kivalliq) et les données sur les prix du PPNR de 

21 communautés. 

Si l'on compare l'énergie et les protéines disponibles dans les récoltes déclarées à l'apport 

nutritionnel recommandé (ANR), on constate que 17 des 21 communautés du Nunavut 

récoltent suffisamment d'aliments traditionnels pour satisfaire les besoins en protéines de tous 

les membres de la communauté, alors que seulement une des 21 communautés récolte 

suffisamment d'aliments traditionnels pour satisfaire les besoins en énergie de tous (Figure 4.1). 

De plus, la comparaison entre les coûts annuels des aliments achetés au magasin et les revenus 

déclarés indique que les coûts estimés des aliments achetés au magasin représentent plus de 50 

% du revenu total médian dans 19 des 21 communautés du Nunavut et plus de 80 % dans 15 

des 21 communautés. 

 



 

 232 

Figure 4.1. Énergie disponible (a, kcal personne-1 jour-1) et protéines (b, g personne-1 jour-1) provenant de 

la récolte d'aliments traditionnels déclarée dans les régions et communautés du Nunavut, en supposant 

une distribution et une consommation homogènes de la récolte. Les lignes pointillées représentent les 

apports nutritionnels recommandés (ANR) moyens pour l'énergie et les protéines. 

Selon les teneurs moyennes en énergie et en protéines de la portion consommée des aliments 

traditionnels et leur valeur estimée de remplacement par des aliments achetés en magasin, une 

portion de 1 kg d'aliments traditionnels typiques du Nunavut a une valeur énergétique de 13,19 

$ kg-1 (ou 17,53 $ kg-1 sans subvention) et une valeur protéique de 30,17 $ kg-1 (ou 39,67 $ kg-1 

sans subvention). Les valeurs de remplacement des protéines et, en particulier, les valeurs de 

remplacement des protéines excluant la subvention de Nutrition Nord Canada, sont plus 

élevées que la plupart, sinon toutes les estimations précédentes de la valeur des aliments 

locaux (Tableau 4.1).  

Tableau 4.1. Les évaluations des systèmes alimentaires traditionnels, exprimées en $ kg-1 de 2016, 

comparant nos évaluations basées sur le remplacement des nutriments par des protéines ou de l'énergie 

(avec ou sans la subvention Nutrition Nord) aux évaluations antérieures basées sur le remplacement de la 

masse ou la valeur d'échange. 
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Discussion 

L'évaluation du système alimentaire traditionnel du Nunavut, en fonction des prix locaux des 
aliments achetés en magasin nécessaires pour remplacer les nutriments récoltés, indique une 
valeur de remplacement moyenne territoriale de 13 $ kg-1 pour l'énergie et de 30 $ kg-1 pour les 
protéines contenues dans les aliments traditionnels. Ces valeurs s’élèvent à 18 $ kg-1 pour 
l'énergie et à 40 $ kg-1 pour les protéines lorsque les coûts des aliments achetés en magasin ne 
sont pas réduits par les programmes de subvention de Nutrition Nord Canada. Ces évaluations 
sont plus élevées que la plupart des valeurs financières estimées précédemment pour les 
récoltes d'aliments locaux (Usher 1971, DeLury et al. 1975, Berkes et al. 1994, Wenzel 2009, Pal 
et al. 2013) parce qu'elles reflètent davantage la richesse énergétique et nutritive des aliments 

 Valeur 
($ kg-1) 

Base de l’évaluation Région Source 

39.67  Remplacement des protéines, coût des 
aliments achetés localement en magasin, non 
subventionné 

Nunavut Présente 
étude 

35.52 Remplacement en masse, coût des aliments 
achetés localement en magasin 

Yukon DeLury et al. 
1975 

30.17 Remplacement des protéines, coût des 
aliments achetés localement en magasin, 
subventionné 

Nunavut Présente 
étude 

18.86 Remplacement en masse, coût des aliments 
achetés localement en magasin 

Baie 
James et 
Baie 
d’Hudson, 
Ontario 

Berkes et al. 
1994 

17.61 Pas clairement décrit dans la source Alaska O’Garra 
2017 

17.53 Remplacement de l’énergie, coût des aliments 
achetés localement en magasin, non 
subventionné 

Nunavut Présente 
étude 

13.19 Remplacement de l’énergie, coût des aliments 
achetés localement en magasin, non 
subventionné 

Nunavut Présente 
étude 

17.81 Pas clairement décrit dans la source Nunavut Wenzel 
2009 

9.41 Remplacement en masse, coût des aliments 
achetés localement en magasin 

Fort 
Severn, 
Ontario 

Pal et al. 
2013 

3.12 Valeur de troc/échange dans la communauté Iles Banks, 
TNO 

Usher 1971 
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traditionnels (InterGroup Consultants Ltd. 2013) et le prix élevé et subventionné des aliments 
achetés en magasin dans les communautés nordiques. 
 
En ajustant la valeur de 40 $ kg-1 de nourriture traditionnelle à l’échelle de l'ensemble de la 

récolte faunique documentée au cours des cinq années de la NWHS, on obtient que le système 

d'alimentation traditionnelle du Nunavut récolte l’équivalent de 198 millions de dollars par an 

en protéines. Ceci éclipse l'évaluation annuelle de 3,5 millions de dollars appliquée au secteur 

de la chasse, de la pêche et du piégeage par le Bureau des Statistiques du Nunavut. L'évaluation 

des secteurs des ressources naturelles fondée sur le PIB met l'accent sur les contributions de 

l'exploitation minière, du pétrole et du gaz (> 500 millions de dollars en 2016, combinés) à 

l'économie du Nunavut (GN 2019), mais le système alimentaire traditionnel pourrait être plus 

susceptible de générer une richesse qui demeure au sein du territoire et qui est bien répartie 

entre les régions et les ménages (Bernauer 2019). 

Le système socio-écologique du Nunavut, plus précisément les régimes fauniques, peut signifier 

que la sécurité alimentaire locale est sensible à la fois à l'écologie locale, mais également aux 

politiques de récolte régionales, ce qui souligne l'importance des projets à long terme qui 

surveillent les changements alimentaires (Redwood et al. 2019). La population du Nunavut a 

également augmenté depuis la période de la NWHS entre 1996 et 2000. En effet, la NWHS 

indique une population inuite au Nunavut de 22 947 personnes en 1999 (Priest et Usher 2004), 

tandis que le recensement canadien de 2016 fait état de 30 140 résidents inuits au Nunavut 

(Statistique Canada 2017). L'augmentation de la population pose le risque de remettre 

davantage en question la sécurité alimentaire dans la région, nécessitant soit une augmentation 

des niveaux de récolte totale, soit le partage de nourriture traditionnelle entre un plus grand 

nombre de personnes, dans le cas où la récolte totale reste constante ou diminue. La 

complexité du système alimentaire souligne à nouveau la nécessité que la sécurité alimentaire 

et les politiques de gestion de la faune soient traitées conjointement, tout en s’assurant que les 

politiques de santé et la gestion de la faune soient considérées l'une par rapport à l'autre 

(Kenny et al. 2018b, Lysenko et Schott 2019). 

Cette étude met l'emphase sur la richesse en aliments traditionnels des communautés du 
Nunavut et sur l'importance de la contribution des aliments traditionnels à la nutrition et à la 
sécurité alimentaire de la région. Les aliments traditionnels sont également des aliments 
culturellement adéquats, un attribut essentiel qui est délibérément incorporé dans la définition 
même de la sécurité alimentaire (FAO 1996). Le fait que des aliments soient peu abordables est 
un obstacle à la sécurité alimentaire reconnu à l'échelle mondiale. Les coûts des aliments qui 
dépassent 80 % du revenu indiquent une pauvreté alimentaire grave (Lee et al. 2013). En 
moyenne, dans les communautés du Nunavut, l'achat d'aliments achetés en magasin pour une 
famille de quatre personnes pendant un an (52 PPNR = 22 489 $) nécessite 81 % du revenu 
médian d'une personne seule (moyenne de la communauté du Nunavut = 27 890 $). 
 
Afin de diminuer la pauvreté alimentaire, il faut réduire le prix des aliments achetés en magasin, 
augmenter les revenus, ou les deux. Le programme fédéral de subvention Nutrition Nord 
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Canada réduit déjà d'environ 28 % le coût des aliments achetés en magasin au Nunavut. En 
l'absence de ce programme de subvention, l'indice de pauvreté alimentaire moyen de toutes les 
communautés du Nunavut serait de 122 % et celui des communautés du Nunavut excluant les 
capitales régionales serait de 133 %. Cependant, d'autres mesures de la pauvreté et de la 
richesse alimentaires sont nécessaires au Nunavut et dans d'autres régions où les aliments 
achetés au magasin ne sont pas les seuls aliments consommés et où les revenus déclarés ne 
sont pas la seule forme de richesse des communautés et des ménages (voir Lysenko et Schott 
2019 pour une discussion plus approfondie sur la pauvreté alimentaire). 
 
Le mot inuktitut désignant la nourriture traditionnelle, niqituinnaq, qui signifie " vraie nourriture 
", souligne le rôle primordial des aliments qui ne proviennent pas du magasin (Wenzel 1991, 
2016). Nos résultats mettent en évidence l'ampleur de la richesse en aliments traditionnels dans 
l'ensemble des communautés du Nunavut et la concentration de la richesse en aliments 
traditionnels au sein des communautés caractérisées par une extrême pauvreté alimentaire 
associée au coût élevé des aliments achetés en magasin par rapport au revenu. Il est important 
de noter que les évaluations du coût de la nourriture traditionnelle que nous présentons ici sont 
des valeurs brutes qui ne tiennent pas compte des coûts financiers et d'équipement liés à la 
récolte. S’adonner à la chasse au Nunavut coûte cher, et les obstacles financiers à l'accès à la 
nourriture traditionnelle peuvent être aussi importants et graves que les obstacles financiers à 
l'accès aux aliments achetés en magasin. La nourriture traditionnelle n'a peut-être pas de prix, 
mais elle n'est pas gratuite. Le maintien et l'amélioration de l'accès aux aliments traditionnels 
exigent également des ressources financières. La disponibilité de certaines espèces comptées 
parmi les aliments traditionnels est affectée par la variation naturelle des niveaux de 
population, et la planification de la sécurité alimentaire doit en tenir compte. La littérature 
indique que les communautés qui consomment un régime alimentaire diversifié ont une 
meilleure capacité d’adaptation face à la perte ou à la réduction des niveaux de récolte d'une 
espèce (Beaumier et al. 2015). Il a également été démontré que les connaissances 
traditionnelles liées à une grande variété d'espèces récoltées peuvent contribuer à l'adaptation 
aux changements climatiques en permettant la récolte d'autres espèces lorsque l'abondance ou 
l'accès à une espèce primaire diminue (Ford et al. 2008, Wenzel 2009).  
 
Les méthodes d'évaluation des aliments traditionnels décrites ici devraient pouvoir être 

appliquées à d'autres régions de l'Inuit Nunangat et aux systèmes alimentaires traditionnels et 

locaux des cultures autochtones vivant ailleurs en Amérique du Nord et dans le monde. 

Plusieurs auteurs ont maintenant souligné l'importance de décrire la sécurité alimentaire 

autochtone en tenant compte de l'importance de la nourriture locale aux côtés de nombreux 

autres éléments systématiques contribuant à la sécurité alimentaire des ménages (Kenny et al. 

2018b, Lysenko et Schott 2019). L'argent ne définit pas le système alimentaire traditionnel. 

Toutefois, étant donné la richesse que représentent les aliments traditionnels et l'opportunité 

bio-culturelle d'une utilisation durable des ressources renouvelables pour les régions éloignées 

et nordiques, l'investissement financier dans les systèmes alimentaires traditionnels, allant du 

soutien du revenu des personnes effectuant la récolte à la conservation de la faune, peut être 
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aussi efficace, voire plus, que les efforts axés sur l'amélioration de l'accessibilité financière des 

aliments achetés en magasin. 
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CHAPITRE 5 : Déterminants socio-écologiques des systèmes alimentaires 

autochtones 

 

En nous basant sur le concept écologique de niche trophique, caractérisant l’utilisation des 

ressources chez différentes espèces, populations ou communautés écologiques, nous avons 

développé une méthode permettant d’évaluer les facteurs influençant l’importance relative des 

différentes espèces fauniques dans les systèmes alimentaires autochtones. Nous avons mené 

une étude sur les facteurs écologiques, géographiques et culturels pouvant influencer 

l’importance des espèces fauniques dans l’alimentation traditionnelle des peuples autochtones 

du Nord canadien (voir l’information présentée dans la section suivante qui a été extraite et 

traduite en français à partir de l’article scientifique publié dans la revue Ecology & Society en 

lien ici). 

En utilisant une méthode similaire, à travers les travaux de Richard Boivin (voir l’information 

présentée dans la deuxième section suivante qui a été extraite et traduite en français à partir de 

l’affiche présentée dans l’annexe 6), nous avons exploré les patrons régionaux de récolte 

faunique des années 70 et avons démontré la différentiation de la récolte selon cinq groupes 

indiqués par la récolte prédominante de certaines espèces. Nous avons aussi évalué l’effet 

négatif de la distance géographique et culturelle sur le chevauchement des niches de récolte 

entre les communautés.  

De plus, un article scientifique publié dans la revue FACETS (voir l’information présentée dans la 

troisième section suivante qui a été extraite et traduite en français à partir du manuscrit 

présenté dans l’annexe 7). Cette étude porte sur une synthèse de la littérature et des données 

décrivant comment la masse corporelle des animaux contribue à la sécurité des systèmes 

alimentaires autochtones par le biais de relations avec la disponibilité, l'accessibilité, 

l'adéquation et l'utilisation des aliments traditionnels. Nous avons constaté que les espèces 

vertébrées de grande taille étaient plus disponibles, plus accessibles et, en particulier pour les 

grands mammifères, plus utilisées. Inversement, les espèces plus grandes n'étaient ni plus ni 

moins adéquates d'un point de vue nutritionnel et culturel. Les espèces plus grandes 

représentaient plus de biomasse, et cette biomasse nécessitait moins de temps pour être 

récoltée, avec des retours caloriques moyens plus importants mais plus variables dans le temps. 

Les espèces plus petites fournissaient un rendement calorique plus constant et ont été récoltées 

lors de pénuries d’espèces plus grandes. Cette adaptation des systèmes alimentaires 

autochtones démontre l'importance de la biodiversité des espèces pour la sécurité alimentaire 

autochtone en période de changement. Cette synthèse met en évidence les nombreuses 

corrélations socio-écologiques de la diversité des masses corporelles des espèces et leur lien 

avec la sécurité des systèmes alimentaires autochtones.  

  

https://doi.org/10.5751/ES-11542-250208
https://doi.org/10.5751/ES-11542-250208
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La culture et la socio-écologie de l'utilisation des aliments locaux par les communautés 

autochtones du nord de l'Amérique du Nord 
Auteurs : 

Roxanne Tremblay, Manuelle Landry-Cuerrier et Murray M. Humphries, Centre for Indigenous 

Peoples' Nutrition and Environment, McGill University 

L’information présentée dans la présente section a été extraite et traduite en français à partir 

de : 

Tremblay, R., M. Landry-Cuerrier, and M. M. Humphries. 2020. Culture and the social-ecology of 

local food use by Indigenous communities in northern North America. Ecology and Society 

25(2):8. https://doi.org/10.5751/ES-11542-250208 

Résumé 

Les systèmes socio-écologiques et bioculturels relient les gens à leur environnement et sont à 

l'intersection entre la nature et la culture. L'exploitation de la faune et de la flore locales à des 

fins de consommation humaine est d'une importance capitale pour la sécurité alimentaire des 

peuples autochtones du monde. Elle l’est également pour la conservation de la biodiversité, en 

tant que facteur de perte de biodiversité ou de protection de la biodiversité, dépendamment 

des propriétés du système. De par leur nature, les systèmes alimentaires locaux sont supposés 

être à la fois déterminés écologiquement et définis culturellement. Nous analysons ici des 

sondages standardisés sur la consommation d'aliments locaux menés dans 21 communautés 

autochtones du nord de l'Amérique du Nord. À l'aide de mesures de similarité alimentaire issues 

des sciences écologiques et d'une approche statistique de partitionnement de la variance, nous 

révélons l'importance profonde et dominante de la culture dans la définition des types et des 

quantités d'espèces animales consommées comme nourriture dans un contexte de disponibilité 

locale contrainte par l’environnement. Cette analyse quantitative et multicommunautaire révèle 

la durabilité et les déterminants culturels inhérents aux systèmes alimentaires locaux, ainsi que 

l'importance du couplage culture-écologie dans une ère de changements sociaux et 

environnementaux accélérés. 

Introduction 

Dans le cadre de cette étude, nous avons caractérisés les facteurs culturels et écologiques 

contribuant à l'utilisation des aliments locaux dans 21 communautés autochtones réparties dans 

le nord de l'Amérique du Nord, comprenant 7 communautés ou régions inuites et 14 

communautés des Premières Nations (Figure 5.1). Pour chacune des communautés, des 

sondages sur la consommation d'aliments locaux ont été systématiquement effectués et publiés 

dans le domaine public. Une analyse linguistique des langues autochtones parlées en Amérique 

du Nord a été utilisée afin de caractériser la parenté culturelle de ces communautés (Figure 

5.1a; Mithun 2001). Celles-ci sont situées dans des paysages écologiques distincts qui sont 

représentatifs des assemblages locaux d'espèces fauniques disponible (Figure 5.1b; McDonald 

et al. 2005, Soininen et al. 2007). Nous décrivons l'importance alimentaire de différentes 

https://doi.org/10.5751/ES-11542-250208
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espèces d'animaux sauvages dans l'ensemble des communautés à l’étude et évaluons dans 

quelle mesure la diversité alimentaire est corrélée avec la géographie, la culture et l'écologie. 

 

Figure 5.1. Communautés autochtones ou groupes régionaux de communautés inclus dans l'étude 

(cercles noirs) et leurs affiliations culturelles (a) et écologiques (b). Abréviations des noms de 

communautés ou de régions : CH = Chisasibi, CL = Colville Lake, EA = Eastmain, FC = Fort Chipewyan, FGH 

= Fort Good Hope, FP = Fort Providence, FSe = Fort Severn, FSm = Fort Smith, HB = Hudson Bay (y compris 

Akulivik, Puvirnituq, Inukjuak, Umiujaq, Kuujjuarapik), HJ = Haines Junction, HS = Détroit d'Hudson (y 

compris Ivujivik, Salluit, Kangiqsujuaq, Quaqtaq), KA = Kangiqsujuaq, KR = Kugaaruk, MI = Mistissini, OC = 

Old Crow, QI = Qikiqtarjuaq, SN = Sanikiluaq, TE = Teslin, UB = Baie d'Ungava (incluant Kangirsuk, 

Aupaluk, Tasiujaq, Kuujjuaq, Kangiqsualujjuaq), WA = Waswanipi, WE = Wemindji, WH = 

Whapmagoostui, WK = Waskaganish. 

 

Méthodes et résultats 

Une analyse multivariée (échelle multidimensionnelle non métrique (NMDS)) des valeurs 

d'importance alimentaire par espèce a positionné les communautés dans l'espace des espèces 

le long de deux axes multivariés reflétant la variation dans l’ordre du rang des espèces 

consommées (Figure 5.2). Le premier axe de la NMDS différencie les communautés rapportant 

des régimes alimentaires dominés par des espèces marines et associées à la mer, comme 

l'omble chevalier, les phoques et les bélugas, de celles consommant des espèces plus terrestres 

et associées à l'eau douce, comme l'orignal, la truite et le castor (Figure 5.2). Cet axe reflète une 

distinction largement reconnue entre les systèmes alimentaires traditionnels des communautés 

inuites, axés sur les espèces côtières et marines, et les systèmes alimentaires traditionnels des 

communautés des Premières Nations, axés sur les espèces terrestres et d'eau douce. La position 

centrale du caribou et des oies sur ce premier axe reflète l'importance commune de ces espèces 

migratrices pour les Inuits et les Premières Nations. Le deuxième axe de la NMDS a mis en 

évidence une différence moins discutée, principalement d'est en ouest, dans l'utilisation locale 

des aliments sauvages. En effet, les communautés inuites du centre consomment plus de 

caribou et d'omble chevalier par rapport aux communautés inuites de l'est, qui consomment 

plus de phoques et d'invertébrés marins. Les communautés des Premières Nations du nord-

ouest consomment également plus de caribou, d'orignal, de porc-épic et de corégone/cisco par 
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rapport aux communautés des Premières Nations du nord-est, qui consomment plus de 

sauvagine, d'ours, de castor et de poissons d'eau douce, comme le doré et le brochet (du côté 

terrestre du premier axe; Figure 5.2). 
 

 

Figure 5.2. Graphique d'ordination pour l’analyse multivariée (échelle multidimensionnelle non métrique 
(NMDS)) d'une matrice d'importance alimentaire standardisée par communauté et par espèce et basée 
sur l'utilisation d’aliments locaux étudiée dans 21 communautés autochtones ou groupes régionaux de 
communautés. Les communautés sont représentées par des points colorés par culture et sont 
positionnées le long de deux axes multivariés représentant la variation de l'importance alimentaire des 
espèces consommées, les points les plus proches ayant des régimes alimentaires plus similaires. 
Abréviations des noms de communautés ou de régions : CH = Chisasibi, EA = Eastmain, FGH/CL = Fort 
Good Hope et Colville Lake, FP = Fort Providence, FSe = Fort Severn, FSm/FC = Fort Smith et Fort 
Chipewyan, HB = Baie d'Hudson (incluant Akulivik, Puvirnituq, Inukjuak, Umiujaq, Kuujjuarapik), HJ = 
Haines Junction, HS = Détroit d'Hudson (incluant Ivujivik, Salluit, Kangiqsujuaq, Quaqtaq), KA = 
Kangiqsujuaq, KR = Kugaaruk, MI = Mistissini, OC = Old Crow, QI = Qikiqtarjuaq, SN = Sanikiluaq, TE = 
Teslin, UB = Baie d'Ungava (incluant Kangirsuk, Aupaluk, Tasiujaq, Kuujjuaq, Kangiqsualujjuaq), WA = 
Waswanipi, WE = Wemindji, WH = Whapmagoostui, WK = Waskaganish. Les espèces qui ont été les plus 
importantes pour déterminer la variation le long de chaque axe de la NMDS sont indiquées par des croix. 
Les illustrations des espèces sont positionnées en fonction de la corrélation entre l'importance 
alimentaire de chaque espèce et chaque axe de la NMDS. Les groupes culturels et linguistiques sont mis 
en évidence par des ellipses en pointillés pour les Premières Nations (orange) et les Inuits (bleu) et par des 
ellipses pleines pour les régions linguistiques du Nunavut, du Nunavik, Crie/Algonquienne et Na-
dené/Athabascane. 

 

Pour tenter d’expliquer ces différences alimentaires, nous avons obtenu, pour chacune des 210 

comparaisons possibles entre les 21 communautés, un index de chevauchement alimentaire, un 

index de distance ethnolinguistique, un index de distance écologique et la distance 

géographique. Le meilleur modèle linéaire expliquant 70% de la variation dans l’index de 
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chevauchement alimentaire inclut les trois paramètres de distance. Toutefois, l’index de 

distance ethnolinguistique contribue à lui seul à 21% de la variation, tandis que la distance 

géographique et l’index de distance écologique ne contribuent respectivement à eux seuls qu’à 

3% et 1% de la variation dans l’index de chevauchement alimentaire expliquée par le modèle 

(Figure 5.3). De plus, l’effet de l’index de distance ethnolinguistique contribue conjointement 

avec la distance géographique et l’index de distance écologique respectivement à 14 et 25% de 

la variation, tandis que l’effet conjoint des trois paramètres de distance contribue à 6% de la 

variation dans l’index de chevauchement alimentaire (Figure 5.3). 

 

Figure 5.3. Diagramme de Venn de la proportion unique et partagée de la variation dans l’index de 
chevauchement alimentaire expliquée par la distance culturelle, écologique et géographique. 

 

Ces résultats démontrent clairement l’influence de la culture dans les habitudes alimentaires et 

souligne l’importante problématique de la capacité d’adaptation des communautés nordiques à 

travers les changements environnementaux. En fait, s’attendre à ce que les habitudes de récolte 

et de consommation d’animaux sauvages des communautés autochtones changent simplement 
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avec l’environnement, c’est d’ignorer l’importance des relations socio-écologiques reliant la 

culture, la géographie et l’environnement. 

Discussion 

La dépendance à l'égard de la biodiversité locale en tant que source primaire d'alimentation 
relie la nature au bien-être des personnes de manière directe et fondamentale. Conformément 
aux gradients de biodiversité à grande échelle rapportés dans la littérature macro-écologique 
(Gaston 2000), les communautés situées à des latitudes plus élevées et dans des zones 
climatiques plus froides avaient des régimes alimentaires moins diversifiés et plus spécialisés 
(c'est-à-dire des niches trophiques plus étroites) que les communautés situées à des latitudes 
plus basses et plus chaudes. La variation inter-saisonnière et inter-annuelle de l'abondance et 
de l'accessibilité de la faune est également susceptible d'être un facteur clé des régimes 
alimentaires locaux. 
 
Les systèmes alimentaires locaux sont d'une importance cruciale pour la santé et la culture des 
peuples autochtones du monde, dont beaucoup sont confrontés à une syndémie mondiale 
d'obésité, de dénutrition et de changements climatiques (Swinburn et al. 2019). Les systèmes 
alimentaires locaux sont également importants pour la crise mondiale de la biodiversité, soit en 
tant que moteurs de la perte de biodiversité (Fa et al. 2002), soit en tant que contributeurs à la 
protection de la biodiversité (Gadgil et al. 1993), dépendamment des propriétés du système 
(Berkes et Folke 2000). Étant donné que la plupart des recherches sur les systèmes alimentaires 
autochtones se concentrent sur les impacts et les résultats, il existe un risque de négliger le 
système alimentaire lui-même. La base matérielle des systèmes alimentaires locaux est la 
diversité des organismes sauvages qui sont consommés comme nourriture, l'identité de leurs 
espèces et leurs niches écologiques (Kuhnlein et Humphries 2017). La base culturelle de 
l'utilisation des aliments locaux comprend non seulement les connaissances écologiques 
traditionnelles des espèces sauvages et les méthodes et équipements nécessaires à leur récolte, 
mais également les questions de goût, de préférence, d'identité et de spiritualité (Berkes 2012), 
qui viennent toutes définir la suffisance alimentaire, le caractère convenable des nutriments, 
l'acceptabilité culturelle, la sécurité, la certitude et la stabilité (Coates 2013). Afin de 
documenter les impacts et les résultats des systèmes alimentaires locaux contemporains et 
prédire ceux qui se produiront à l'avenir, il faut comprendre de manière détaillée et complète 
les déterminants écologiques et culturels de l'utilisation des aliments locaux et la façon dont ces 
déterminants s’unissent pour former un système écologique social. Nous espérons que notre 
application des métriques de niches trophiques provenant des sciences écologiques aux 
résultats des sondages sur l'alimentation traditionnelle encouragera l'intégration des approches 
en écologie, en santé et en culture pour décrire la socio-écologie des systèmes alimentaires 
autochtones locaux, y compris la façon dont ces systèmes varient d'un endroit à l'autre et d'une 
époque à l'autre. 
 

Conclusion 

Comprendre la relation entre les gens et l'environnement est un défi aussi vieux que l'humanité, 
qui est devenu le problème critique de l'Anthropocène. Pour cette étude, nous avons utilisé des 
métriques de niches écologiques pour analyser les patrons d'utilisation des aliments locaux des 
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peuples autochtones. La nourriture et l'alimentation sont largement culturelles et la biodiversité 
est en grande partie écologique. Lorsque la biodiversité locale est utilisée comme nourriture, le 
système alimentaire local est-il défini culturellement ou écologiquement ? Nos analyses 
confirment ce qui peut être le plus difficile à quantifier: l'importance de la culture dans la 
définition de la façon dont les gens utilisent et profitent de la nature tout en opérant dans les 
contraintes environnementales définissant la disponibilité locale. Ces résultats révèlent la 
durabilité et les déterminants culturels inhérentes aux systèmes alimentaires locaux, ainsi que 
l'importance du couplage culture-écologie à une époque où les changements sociaux et 
environnementaux s'accélèrent. 
 

Références 

Berkes, F. (2012). Sacred ecology. Third edition. Routledge, New York, New York, USA.  

Berkes, F., & C. Folke, editors. (2000). Linking social and ecological systems: management 

practices and social mechanisms for building resilience. Cambridge University Press, 

Cambridge, UK.  

Coates, J. (2013). Build it back better: deconstructing food security for improved measurement 

and action. Global Food Security, 2(3), 188-194.  

Fa, J. E., C. A. Peres, & J. Meeuwig. (2002). Bushmeat exploitation in tropical forests: an 

intercontinental comparison. Conservation Biology, 16(1), 232-237.  

Gadgil, M., F. Berkes, & C. Folke. (1993). Indigenous knowledge for biodiversity conservation. 

Ambio, 22(2-3), 151-156.  

Gaston, K. J. (2000). Global patterns in biodiversity. Nature, 405(6783), 220-227.  

Kuhnlein, H. V., & M. M. Humphries. (2017). Traditional animal foods of indigenous peoples of 

northern North America: the contributions of wildlife diversity to the subsistence and 

nutrition of indigenous cultures. Centre for Indigenous Peoples’ Nutrition and 

Environment, McGill University, Montreal, Canada.  

Mithun, M. (2001). The languages of native North America. Cambridge University Press, 

Cambridge, UK.  

McDonald, R., M. McKnight, D. Weiss, E. Selig, M. O’Connor, C. Violin, & A. Moody. (2005). 

Species compositional similarity and ecoregions: Do ecoregion boundaries represent 

zones of high species turnover? Biological Conservation, 126(1), 24-40.  

Soininen, J., R. McDonald, & H. Hillebrand. (2007). The distance decay of similarity in ecological 

communities. Ecography, 30(1), 3-12.  

Swinburn, B. A., V. I. Kraak, S. Allender, V. J. Atkins, P. I. Baker, J. R. Bogard, H. Brinsden, A. 

Calvillo, O. De Schutter, R. Devarajan, M. Ezzati, S. Friel, S. Goenka, R. A. Hammond, G. 

Hastings, C. Hawkes, M. Herrero, P. S. Hovmand, M. Howden, L. M. Jaacks, A. B. 

Kapetanaki, M. Kasman, H. V. Kuhnlein, S. K. Kumanyika, B. Larijani, T. Lobstein, M. W. 

Long, V. K. R. Matsudo, S. D. H. Mills, G. Morgan, A. Morshed, P. M. Nece, A. Pan, D. W. 

Patterson, G. Sacks, M. Shekar, G. L. Simmons, W. Smit, A. Tootee, S. Vandevijvere, W. 



 

 247 

E. Waterlander, L. Wolfenden, & W. H. Dietz. (2019). The global syndemic of obesity, 

undernutrition, and climate change: The Lancet Commission report. The Lancet, 

393(10173), 791-846.  

  



 

 248 

Évaluation des patrons régionaux de récolte faunique autochtone dans le nord du Québec 
Auteurs : 

Richard Boivin, Manuelle Landry-Cuerrier, et Murray Humphries, Centre for Indigenous Peoples' 

Nutrition and Environment, McGill University 

L’information présentée dans la présente section a été extraite et traduite en français à partir 

d’une affiche scientifique préparée par Richard Boivin dans le cadre de sa thèse d’Honneur de 

1er cycle présentée dans l’annexe 6. 

Résumé 

L’importance des systèmes alimentaires autochtones et l'utilisation de la faune connait un 

regain d'intérêt, mais il existe un manque de documentation récente sur la récolte autochtone 

dans le nord du Québec. Des enquêtes détaillées sur les récoltes autochtones, menées par le 

Comité de Recherche sur les Récoltes Autochtones de la Baie James et du Nord Québécois pour 

le territoire cri d'Eeyou Istchee (1972-79) et le territoire inuit du Nunavik (1976-80), nous 

permettent de réexaminer les données de récolte historiques en utilisant des approches 

écologiques multivariées actuelles. À l'aide d'une matrice par espèce et par communauté des 

kilogrammes annuels de produits comestibles récoltés par habitant, nous explorons d'abord 

comment les communautés cries et inuites sont positionnées et regroupées dans l'espace des 

espèces récoltées. Ensuite, nous examinons comment l’ampleur des niches de récolte varie 

entre les communautés et comment le chevauchement des niches de récolte entre les paires de 

communautés varie avec la distance géographique et la parenté bio-culturelle. Pour huit 

communautés cries et 13 communautés inuites, nous montrons que la récolte crie est orientée 

vers les espèces terrestres et d'eau douce, les communautés côtières se distinguant des 

communautés de l'intérieur, tandis que la récolte inuite est orientée vers les espèces marines, 

certaines communautés ayant une récolte plus spécialisée et d'autres une récolte plus 

généralisée. Le chevauchement des niches de récolte entre les paires de communautés diminue 

avec la distance géographique et augmente avec la parenté bio-culturelle. Ces résultats donnent 

un aperçu des tendances régionales et locales en matière d'espèces sauvages récoltées dans les 

communautés autochtones du nord du Québec et contribuent à une meilleure compréhension 

du rôle de la culture et de l'environnement dans le façonnement des patrons actuels et futurs 

de la récolte faunique autochtone. 

Introduction 

On assiste à un regain d'intérêt pour l’utilisation des espèces fauniques et les systèmes 

alimentaires autochtones (Kuhnlein & Humphries, 2017). Toutefois, il existe un manque de 

documentation récente sur la récolte faunique autochtone pour les territoires cris et inuits du 

nord du Québec, mais des données détaillées provenant d'enquêtes antérieures permettent de 

réexaminer les données de récolte à l'aide d'approches écologiques multivariées. Nous 

décrivons ici les tendances régionales et locales des espèces sauvages récoltées dans huit 

communautés cries et 13 communautés inuites du nord du Québec. Cela permet de mieux 
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comprendre le rôle de la culture et de l'environnement dans le façonnement des modèles 

actuels et futurs de récolte faunique autochtone. 

Méthodes et résultats 

En utilisant les données de récolte faunique provenant des enquêtes détaillées menées par le 

Comité de Recherche sur les Récoltes Autochtones de la Baie James et du Nord Québécois pour 

le territoire cri d'Eeyou Istchee (1972-79) et le territoire inuit du Nunavik (1976-80) (James Bay 

and Northern Québec Native Harvesting Research Committee 1982, 1988), nous avons créé une 

matrice du nombre de kilogrammes comestibles récoltés par habitant pour 32 espèces 

fauniques à travers 21 communautés du nord québécois. À partir de cette matrice, nous avons 

effectué une analyse multivariée (échelle multidimensionnelle non métrique (NMDS)) afin de 

positionner les communautés le long de deux axes multivariés reflétant l'espace des espèces 

fauniques récoltées. Nous avons aussi effectué une analyse de groupement (fuzzy clustering) et 

avons extrait les espèces fauniques indicatrices pour chacun des groupements. Ensuite, nous 

avons évalué l’ampleur de la niche de récolte pour chaque communauté, ainsi que le 

chevauchement des niches de récoltes, la distance géographique et la parenté bio-culturelle 

pour chaque paire de communautés. 

Les communautés cries (Eeyou Istchee) se distinguent par leur récolte dominée par les espèces 

terrestres et d'eau douce, tandis que les communautés inuites (Nunavik) ont une récolte 

dominée par les espèces marines. Les communautés se sont clairement regroupées en 1 de 5 

groupes, à l'exception de deux communautés inuites (Kangirsuk et Kuujjuaq) dont l'association à 

un groupe est faible. La récolte faunique des Cris de l'intérieur est basée sur le doré, l'orignal et 

le brochet, tandis que pour les Cris de la côte et la communauté inuite la plus au sud (Chisasibi 

(Mailase)), la récolté est basée sur le corégone et la sauvagine migratoire. Pour les 

communautés inuites plus au nord, six se regroupent selon une récolte faunique généraliste 

fondée sur diverses espèces de mammifères, de poissons et d'oiseaux, tandis que les autres 

forment deux groupes distincts démontrant une spécialisation de la récolte fondée 

respectivement sur l'ours polaire, le phoque et le guillemot et sur le caribou, le chabot et 

l'omble (Figure 5.4 et 5.5). 

L’ampleur des niches de récolte varie selon les communautés, Akulivik étant la plus spécialisée 

et Killiniq la plus généralisée, mais il n'y a pas de différence significative dans l’ampleur des 

niches de récolte entre les communautés d'Eeyou Istchee et du Nunavik (Fig. 5.5). Le 

chevauchement des niches de récolte entre les paires de communautés diminue de manière 

significative lorsque la distance entre les paires de communautés augmente (R2 0,58, p< 0,001) 

et augmente de manière significative lorsque la parenté bio-culturelle est plus élevée (F(2, 207) = 

359.7, p < 0,001) (Figure 5.6). De plus, la distance géographique entre les paires de 

communautés diminue significativement lorsque la parenté bio-culturelle augmente (r = -0,71, p 

< 0,001). 
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Figure 5.4. Positionnement des communautés du nord québécois dans l’espace des espèces récoltées 

régionalement, montrant les 19 espèces les plus importantes. Les communautés cries d'Eeyou Istchee y 

sont représentées par des cercles ouverts et les communautés inuites du Nunavik par des cercles fermés. 

La proximité des communautés représente une similarité dans la composition des espèces récoltées 

(flèches et icônes). Quatre groupes de communautés y sont présentés sous forme de polygones colorés et 

un groupe avec seulement deux communautés inuites étant indiquées par les cercles fermés oranges. 
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Figure 5.5. Représentation spatiale des groupes et de leurs espèces indicatrices. Les communautés sont 

colorées par groupes (1 à 5) dans le territoire cri d'Eeyou Istchee (contour blanc) et le territoire inuit du 

Nunavik (contour noir). Les trois espèces indicatrices les plus significatives sont indiquées à droite à côté 

de chaque groupe, à l'exception du groupe 3, qui ne comprend aucune espèce indicatrice significative. La 

taille des cercles indique l'étendue de la niche de récolte (qui peut varier de 0 à 1) pour chaque 

communauté, où une taille plus petite indique une récolte plus spécialisée, tandis qu'une taille plus 

grande indique une récolte plus généralisée. 



 

 252 

 

Figure 5.6. Effet négatif de la distance géographique et effet positif de la parenté bio-culturelle sur le 

chevauchement des niches de récolte par paire de communautés. Le chevauchement des récoltes varie de 

0, lorsqu'une paire de communautés ne récolte aucune espèce commune, à 1, lorsqu'une paire de 

communautés récolte les mêmes espèces dans des proportions identiques. Les paires de communautés 

sont colorées selon leur parenté bio-culturelle, avec une valeur de 1, lorsque les communautés se 

trouvent dans des régions bio-culturelles différentes, une valeur de 2, lorsque les communautés sont de la 

même culture mais ne se trouve pas dans la même région, ou sont dans la même région, mais ne sont pas 

de la même culture, ou une valeur de 3, lorsque les communautés sont dans la même région et de la 

même culture. 

Discussion  

Étant donné que la culture est un facteur important de l'utilisation de la faune dans les système 

alimentaires autochtones (Tremblay et al., 2020), les patrons régionaux de récolte faunique 

semblent être principalement déterminés par la culture. En effet, les deux paires de 

communautés étant de cultures différentes, mais se trouvant au même endroit 

géographiquement (c.-à-d. Chisasibi et Chisasibi (Mailase) et Whapmagoostui et Kuujjuarapik), 

présentent des patrons de récolte différents. En même temps, la distance géographique affecte 

également le chevauchement des niches de récolte entre les communautés. Au sein d'une 

même culture, la récolte faunique présente de fortes tendances locales, probablement basées 

sur des différences locales dans les préférences et les pratiques et dans la disponibilité des 

espèces fauniques.  
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Cette approche peut être utile pour explorer les données de récolte futures et évaluer comment 

la récolte faunique peut changer au fil du temps dans le nord du Québec. Face aux changements 

environnementaux et dans la répartition des espèces, il est également possible d’utiliser cette 

approche afin d'examiner comment les facteurs biotiques et abiotiques peuvent contribuer à 

prédire les récoltes fauniques futures dans l'espace et le temps. 
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Résumé 

De nombreuses communautés continuent de dépendre de la récolte d’animaux sauvages, 

sources essentielles d'aliments nutritifs, d'activités saines et de liens culturels avec la terre. Mais 

les systèmes alimentaires basés sur ces espèces fauniques sont soumis à des pressions 

croissantes en raison des changements sociaux et environnementaux rapides. Par conséquent, 

l'identification des facteurs qui favorisent la sécurité des systèmes alimentaires traditionnels est 

une priorité croissante. L'importance considérable de la masse corporelle des espèces est 

reconnue depuis des décennies dans différentes disciplines universitaires. Par exemple, les 

écologistes ont démontré comment la masse corporelle des espèces influence les densités de 

population, les taux de croissance et la survie, tandis que les anthropologues ont étudié 

comment la masse corporelle des espèces affecte la sélection des espèces récoltées et le 

rendement des chasseurs. En d'autres termes, il y a plus de souris que d’orignal dans le monde, 

mais les orignaux sont plus chassés que les souris. Les associations entre la masse corporelle des 

espèces fauniques et d'importantes caractéristiques sociales et écologiques sont souvent bien 

documentées, et notre objectif était d'en faire la synthèse pour démontrer comment la masse 

corporelle, ou plus précisément comment une diversité de masses corporelles, peut contribuer 

à la sécurité des systèmes alimentaires traditionnels.  

Nous avons compilé des données et de la documentation provenant de disciplines telles que la 

biologie, l'anthropologie, la géographie et la science de la sécurité alimentaire, afin de 

démontrer comment les caractéristiques associées à la masse corporelle moyenne d'une espèce 

vertébrée influencent sa disponibilité (sont-elles rares ou nombreuses?), son accessibilité 

(proche ou lointaine?), son adéquation (nutritif et sûr à manger?) et, finalement, son utilisation. 

Nous avons constaté que les espèces de grande taille, et en particulier les grands mammifères, 

étaient plus fréquemment utilisées dans les données provenant du nord de l'Amérique du Nord. 

Dans les études réalisées dans le monde entier, les espèces de grande taille représentaient une 

plus grande biomasse (c'est-à-dire des kilogrammes par kilomètre carré) dans le paysage et 
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cette biomasse était plus riche en calories, car elle contenait plus de graisse, et ces calories 

nécessitaient moins de temps pour être récoltées et transformées. En d'autres termes, les 

espèces de grande taille maximisaient le rendement calorique moyen pour le temps consacré à 

la récolte. En revanche, les espèces de petite taille étaient plus diversifiées (plus d'espèces), plus 

nombreuses (plus d'individus par espèce) et se reproduisaient plus rapidement (plus de jeunes 

par an), ce qui signifie qu'elles pouvaient supporter des taux de prélèvement plus élevés et 

rebondir plus rapidement après un déclin de la population. Les espèces de plus petite taille sont 

souvent plus faciles à récolter et contiennent généralement moins de contaminants, mais elles 

peuvent coûter plus cher à récolter par kilogramme et contribuer moins au partage de la 

nourriture. En résumé, les espèces de grande et de petite taille ont toutes deux leurs avantages 

pour les systèmes alimentaires traditionnels : les espèces plus grandes ont tendance à être plus 

rentables à récolter tandis que les espèces plus petites ont tendance à être plus résistantes à la 

récolte. La masse corporelle des espèces n'est, bien entendu, qu'un des nombreux facteurs 

influençant la sécurité des systèmes alimentaires traditionnels, et les espèces sont appréciées 

pour de nombreuses raisons autres que leur utilisation en tant que nourriture. De plus, les 

données et la théorie synthétisées dans ce document proviennent de sources universitaires qui 

ont souvent été rédigées sans la participation des détenteurs de savoirs autochtones. Tout en 

étant conscient de l'origine non autochtone d'une grande partie de ces données et de cette 

théorie, notre objectif était de les rassembler afin de mettre en évidence les nombreuses 

tendances liées à la masse corporelle des espèces fauniques et leurs effets potentiels sur les 

systèmes alimentaires traditionnels, ce qui pourrait fournir un contexte aux décideurs politiques 

cherchant à promouvoir la sécurité des systèmes alimentaires traditionnels étant confrontés à 

des changements sociaux et environnementaux rapides. 

Introduction 

Les systèmes alimentaires traditionnels, ou systèmes alimentaires basés sur la récolte d'un 

ensemble diversifié d'espèces culturellement acceptables dans l'environnement local, 

contribuent de manière significative au bien-être physique et culturel des communautés 

autochtones du nord de l'Amérique du Nord (Kuhnlein et Receveur 1996).  Les aliments 

traditionnels demeurent une source importante d'énergie, de protéines et de micronutriments 

dans de nombreuses communautés (Lawn et al. 2002 ; Kuhnlein et al. 2004 ; Kuhnlein et 

Receveur 2007), et leur consommation a été associée à des taux plus faibles d'obésité, de 

diabète et de maladies cardiovasculaires, ainsi qu'à des taux plus élevés de sécurité alimentaire1 

(Kuhnlein 1995 ; Murphy et al. 1995 ; Kuhnlein et Receveur 1996 ; Hickey et al. 2016). Pour 

beaucoup, les avantages des aliments traditionnels pour la santé et les moyens de subsistance 

sont indissociables de leur importance culturelle (Borré 1994 ; Richmond et Ross 2009). 

Lorsqu'ils ont été interrogés, 93 à 95 % des répondants Dénés, Métis, des Premières Nations du 

Yukon et des Inuits au Canada ont convenu que les aliments traditionnels "sont une partie 

 
1 "lorsque tous les individus ont, à tout moment, un accès physique et économique à une alimentation suffisante, 
saine et nutritive leur permettant de satisfaire leurs besoins et préférences alimentaires pour mener une vie saine 
et active." (FAO 1996) 
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essentielle de la culture d'ici " (Lambden et al. 2007), tandis que la résolution 98-12 du Conseil 

circumpolaire inuit stipule ce qui suit :  

" La chasse, la pêche et les autres formes de récolte de subsistance des Inuits constituent une 

base commune du mode de vie spirituel, culturel, social, économique et politique des Inuits et 

sont essentielles à la viabilité continue des communautés et des individus inuits " (ICC, 2010). 

La sécurité des systèmes alimentaires traditionnels, c'est-à-dire la disponibilité et l'accès 

continus et prévisibles à des aliments de qualité et culturellement acceptables provenant de 

l'environnement local par le biais de pratiques culturelles autochtone (Paci et al. 2004), est 

gravement remise en question par de nombreuses formes de changements environnementaux, 

biologiques et sociaux (Samson et Petty 2006 ; Ford 2009 ; Wesche et Chan 2010 ; Council of 

Canadian Academies 2014). Par exemple, les obstacles à la récolte d'aliments traditionnels 

couramment signalés par les ménages comprennent l'absence de chasseur et d'équipement, le 

manque de temps, le manque de connaissances, les règlements restrictifs et la disponibilité 

réduite des espèces (Chan et al. 2011 ; 2012 ; 2014 ; 2016 ; 2018). Les systèmes alimentaires 

impliquent des interactions dynamiques entre les environnements biophysiques et humains 

(Gregory et al. 2005), et les systèmes alimentaires traditionnels ne sont pas différents. Compte 

tenu de la nature socio-écologique des systèmes alimentaires traditionnels et des changements 

auxquels ils sont confrontés, la compréhension des caractéristiques qui favorisent la sécurité 

des systèmes alimentaires traditionnels nécessite l'intégration de données probantes provenant 

de l'ensemble des disciplines sociales et biologiques. 

Nous avons synthétisé ici un large éventail de données et de documents écologiques, 

anthropologiques, géographiques et relatifs à la sécurité alimentaire décrivant un facteur 

fondamental de la sécurité des systèmes alimentaires traditionnels dans le nord de l'Amérique 

du Nord : la biodiversité de la masse corporelle des animaux sauvages. Dans le nord du Canada 

et de l'Alaska, les systèmes alimentaires traditionnels impliquent au moins 100 espèces de 

vertébrés sauvages couvrant un large éventail de masses corporelles, du poisson dallia (Dallia 

pectoralis) de 0,01 kg à la baleine boréale (Balaena mysticetus ; Kruse 2011) de 100 000 kg. 

L'importance de la masse corporelle des espèces en tant que composante clé de la biodiversité 

est bien quantifiée et largement discutée dans la littérature écologique. La masse corporelle des 

animaux est en corrélation avec les taux métaboliques, les temps de génération, la longévité, les 

taux de croissance intrinsèques, la taille des aires de répartition et les risques d'extinction 

(Fenchel 1974 ; Peters 1983 ; Lindstedt et al. 1986 ; Cardillo et al. 2005 ; Gaillaird et al. 2005 ; 

Speakman 2005 ; Burger et Ginzburg 2009). La masse corporelle des animaux est également 

largement discutée dans la littérature anthropologique comme un facteur important dans le 

choix des proies des chasseurs et dans l'extinction des espèces (Winterhalder 1981 ; Ripple et 

Valkenburgh 2010 ; Nagaoka 2002 ; Broughton et al. 2011 ; Grund et al. 2012). Cependant, à 

notre connaissance, l'importance directe de la diversité des masses corporelles des espèces 

pour la socio-écologie des systèmes alimentaires traditionnels contemporains, et leur sécurité 

en particulier, n'a pas été explicitement synthétisée. 
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Méthodes, résultats et discussion 

Nous avons compilé les données et la littérature publiées décrivant comment la masse 

corporelle des espèces est liée à quatre aspects de la sécurité des systèmes alimentaires 

traditionnels (adapté de Wesche et Chan 2010 ; Nunavut Food Security Coalition, 2014) : 1) la 

disponibilité, c'est-à-dire qu'il y a suffisamment d'animaux dans l'environnement pour répondre 

aux besoins ; 2) l'accessibilité, c'est-à-dire que ces animaux peuvent être atteints et récoltés en 

toute sécurité ; 3) l'adéquation, c'est-à-dire que ces animaux sont acceptables en tant 

qu'aliments d'un point de vue nutritionnel, sanitaire et culturel ; et 4) l'utilisation, c'est-à-dire 

que ces animaux sont récoltés et consommés comme aliments traditionnels. En outre, nous 

avons brièvement résumé un cadre théorique, la théorie de la recherche optimale de 

nourriture, qui a été utilisé pour interpréter le rôle de la masse corporelle dans la sélection des 

espèces dans les systèmes alimentaires traditionnels (McCay 1981 ; Stephens et Krebs 1986 ; 

Winterhalder et Lu 1997). Notre objectif était d'attirer l'attention d'un public plus large sur les 

tendances et les théories liées à la masse corporelle des espèces fauniques et leurs implications 

pour les systèmes alimentaires traditionnels, ainsi que de fournir un contexte aux décideurs 

politiques qui cherchent à promouvoir la sécurité des systèmes alimentaires traditionnels. 

En compilant trois ensembles de données indépendants sur les systèmes alimentaires 

traditionnels du nord de l'Amérique du Nord, nous avons constaté que les espèces de grande 

taille, en particulier les grands mammifères, étaient plus fréquemment utilisées que les espèces 

de petite taille, notamment les oiseaux (Figure 5.7). Ces résultats étaient cohérents dans les 

trois ensembles de données indépendants quantifiant l'utilisation : les enquêtes sur la 

consommation d’aliments traditionnels, les enquêtes sur la récolte faunique et les inventaires 

archéologiques. Les enquêtes sur la consommation d’aliments traditionnels demeurent les 

estimations quantitatives les plus directes disponibles sur l'utilisation de la nourriture 

traditionnelle. En revanche, les enquêtes sur les récoltes sont généralement menées dans le but 

d'informer la gestion de la faune. Elles incluent donc les espèces récoltées à des fins non 

alimentaires (par exemple, les animaux à fourrure) et se concentrent sur les espèces dont la 

gestion est la plus importante. Souvent, la récolte de subsistance, en particulier pour les 

poissons et le petit gibier, est sous-déclarée (Usher et Wenzel 1987) ; cela pourrait expliquer la 

plus faible incidence des oiseaux (Figure 5.7g) et les pics plus étroits pour les poissons et les 

mammifères (Figure 5.7h,i) dans les distributions de densité de récolte. Néanmoins, en raison 

de l'importance des données sur les récoltes pour la gestion de la faune et les revendications 

territoriales autochtones, les données sur les récoltes sont de loin les estimations les plus 

complètes de l'utilisation traditionnelle de la nourriture (Kruse 2011 ; 2017). La distribution de la 

masse corporelle des spécimens archéologiques est remarquablement similaire à celle des 

enquêtes sur la consommation d’aliments traditionnels et des enquêtes sur la récolte faunique, 

la différence la plus notable étant une fréquence relativement plus élevée d'espèces de 

poissons plus petites (Figure 5.7b ; Surovell et Waguespack 2009). Chaque ensemble de 

données, indépendamment de leurs origines distinctes et différentes, montre une plus grande 

fréquence d'espèces de grande taille, et de mammifères en particulier, que ce à quoi on 
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pourrait s'attendre à partir des distributions de la diversité des vertébrés dans le nord de 

l'Amérique du Nord. 

 

Figure 5.7. Distributions des masses corporelles des espèces fauniques selon trois indices d’utilisation 

dans le nord de l'Amérique du Nord (archives archéologiques a-c, enquêtes sur la consommation 

d’aliments traditionnels d-f, et enquêtes de récolte g-i). Les distributions ont été calculées à l'aide de 

l'estimation de la densité du noyau pondérée selon l’utilisation des espèces, c'est-à-dire la proportion 

dans laquelle chaque espèce a été utilisée par rapport aux autres espèces dans chaque ensemble de 

données indépendant (p. ex. kg consommé par rapport au total des kg consommés). La distribution de la 

disponibilité a été calculée en utilisant la diversité de tous les vertébrés canadiens. 

Les espèces de plus grande taille présentaient également des caractéristiques associées à une 

plus grande disponibilité et accessibilité en tant qu'aliments traditionnels. L'augmentation de la 

disponibilité des grandes espèces peut sembler contre-intuitive ; les grandes espèces sont 
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généralement moins diversifiées (Figure 5.8), moins nombreuses (White et al. 2007) et moins 

productives (Figure 5.9) que les petites espèces, ce qui rend leurs populations plus lentes à se 

rétablir après une récolte (Frank et al. 2011) et plus sujettes à l'extinction (Gaston et Blackburn 

1995 ; Cardillo et al. 2005 ; Olden et al. 2007). Cependant, les espèces de plus grande taille 

offrent davantage de biomasse (Figure 5.10 ; Peres 2000), notamment lors des rassemblements 

d'individus (par exemple, les migrations de masse). En cas de pénurie d'espèces de grande taille, 

la plus grande diversité d'espèces alimentaires traditionnelles de petite taille offre une plus 

grande sélection sur laquelle se rabattre. 

 

Figure 5.8. La distribution de la masse corporelle des vertébrés (oiseaux, poissons, mammifères) du 

monde. Les silhouettes des espèces alimentaires traditionnelles servent à situer les lecteurs sur l'axe de la 

masse corporelles et comprennent de gauche à droite : dallia (Dallia pectoralis ; 0,011 kg), eulakane 

(Thaleichthys pacificus ; 0,102 kg), lagopède des saules (Lagopus lagopus ; 0,567 kg), bernache du 

Canada (Branta canadensis ; 2,81 kg), saumon chinook (Oncorhynchus tshawytscha ; 4,52 kg), castor 

d'Amérique du Nord (Castor canadensis ; 21. 8 kg), phoque annelé (Pusa hispida ; 71,0 kg), caribou 

(Rangifer tarandus, 86,0 kg), orignal (Alces alces ; 360 kg), ours blanc (Ursus maritimus ; 390 kg), bison 

(Bison bison ; 579 kg), béluga (Delphinapterus leucas ; 1 360 kg) et baleine boréale (Balaena mysticetus ; 

100 000 kg). Les masses corporelles des poissons sont basées sur les conversions courantes de la longueur 

à la masse de Froese et Pauly (2018). Les tailles corporelles des oiseaux et des mammifères proviennent 

de Wilman et al. (2014). Les silhouettes sont sous licence Public Domain Mark 1.0. 
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Figure 5.9. Estimations rapportées du taux intrinsèque maximum d’accroissement des populations (rmax) 

en fonction de la masse corporelle moyenne des espèces (Hennemann 1983 ; Schmitz et Lavigne 1984 ; 

Fenchel 1974 ; Thompson 1987 ; Robinson et Redford, 1986 ; Cortés 2016). Des courbes linéaires ont été 

incluses pour illustrer les tendances en fonction de la masse corporelle au sein de chaque taxon. 
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Figure 5.10. Biomasse totale en fonction de la masse corporelle des espèces pour les oiseaux, les 

mammifères et les poissons. Les estimations de la biomasse ont été dérivées des mesures de densité pour 

les oiseaux et les mammifères compilées par Stephens et al. (2019), et du Reef Life Survey Program 

(Edgar et Stuart-Smith 2014) pour les poissons. Des courbes linéaires ont été incluses pour illustrer les 

tendances en fonction de la masse corporelle au sein de chaque taxon. 

Les espèces alimentaires de plus grande taille ne représentent pas seulement une plus grande 

quantité de biomasse dans le paysage ; cette biomasse tend à être plus accessible à la récolte. 

Les animaux de plus grande taille ont tendance à contenir plus de calories qui nécessitent moins 

de temps à récolter, une richesse énergétique qui s'explique en partie par une plus grande 

proportion de graisse chez les grands mammifères et les grands oiseaux (Figure 5.11). Si le 

temps nécessaire à la poursuite et à la transformation du gibier augmente avec la masse 

corporelle, les densités caloriques ont tendance à augmenter plus rapidement avec la masse 

corporelle, ce qui se traduit par un rendement calorique moyen plus élevé par unité de temps 

chez les grands animaux (Figure 5.12). Bien que les espèces de plus grande taille soient souvent 

plus difficiles à récolter, à transformer et à transporter (Condon et al. 1995 ; Lupo et Schmitt 

2016), l'utilisation de techniques coopératives (par exemple, le partage de la nourriture, le 

stockage de la nourriture, la chasse coopérative) permet de gérer ces défis (Binford 1978 ; 

Kaplan et Gurven 2005). L'accessibilité économique des espèces, à première vue, semble 

également diminuer avec la masse corporelle (c'est-à-dire que les coûts augmentent avec la 

masse ; Figure 5.13a), mais lorsqu'elle est calculée par kg de biomasse, cette diminution 

disparaît (Figure 5.13b ; Usher 1971). Il est important de noter que cette tendance est basée sur 

une seule communauté (Usher 1971), qu'il existe une variabilité interspécifique significative 

dans ces estimations de coûts, et que davantage de données sont nécessaires pour décrire avec 

précision comment l'accessibilité économique des espèces alimentaires traditionnelles varie 

avec la masse corporelle dans différents contextes. En revanche, les enquêtes sur les récoltes 

fauniques ont indiqué que le temps, plus que le coût, était l'obstacle le plus fréquent à l'accès 

aux aliments traditionnels, en particulier pour ceux qui occupent des emplois salariés (Nelson et 

al. 2005 ; Natcher et al. 2016). Il est intéressant de noter que les enquêtes sur la consommation 

d’aliments traditionnels et sur les récoltes dans le nord de l'Amérique du Nord font état d'une 

utilisation disproportionnée d'espèces plus grosses (Figure 5.7d-i), des espèces qui maximisent 

souvent le rendement calorique par rapport au temps passé. 
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Figure 5.11. La relation entre la masse et la composition corporelle chez (a) les poissons, (b) les oiseaux et 

(c) les mammifères. Les tendances pour les oiseaux et les mammifères ont été adaptées de Calder (1996) 

et étendues à la plage de masse de 1 000 à 100 000 kg pour les mammifères en utilisant Nishiwaki 

(1950). Les tendances allométriques de la composition corporelle des poissons sont basées sur Casadevall 

et al. (1990) pour le squelette, Thorson (1961) pour le sang, et Murray et Burt (1991) pour les graisses et 

les protéines, la masse des organes étant supposée représenter le reste. Notez les différentes gammes de 

masse corporelle pour chaque taxon. 
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Figure 5.12. Estimations publiées du taux de retour après rencontre en fonction de la masse corporelle 

des oiseaux, des poissons et des mammifères. Le taux de retour représente les calories par heure investie 

dans la poursuite, la récolte et la transformation. Les cercles ouverts et pleins représentent 

respectivement les valeurs minimales et maximales pour cette espèce. Une courbe linéaire calculé sur les 

taux de retour médians des espèces a été inclus pour illustrer la tendance en fonction de la masse 

corporelle. (Hawkes et al. 1982 ; Simms 1987 ; Kuchikura 1988 ; Raymond et Sobel 1990 ; Smith 1991 ; 

Alvard 1993 ; Byers et Ugan 2005 ; Ugan 2005 ; Koster 2008 ; 2010 ; Bird et al. 2009 ; 2013 ; Lupo et 

Schmitt 2005 ; 2016). Les silhouettes représentent des espèces aberrantes notables : le méné tui 

(Siphateles bicolor) et l'éléphant de brousse d'Afrique (Loxodonta africana). Les silhouettes sont sous 

licence Public Domain Mark 1.0. 
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Figure 5.13. Coûts de production (c'est-à-dire les coûts d'investissement et d'exploitation en 2016 CAD) 

par animal récolté (a) et par kg de tissu comestible récolté (b) pour les Inuits de Sachs Harbour, au 

Canada, en fonction de la masse corporelle de l'animal (Usher 1971). Les cercles ouverts représentent la 

masse moyenne calculée pour des groupes d'espèces, comme les lagopèdes (Lagopus lagopus et Lagopus 

muta), les poissons (Salvelinus alpinus, Salvelinus namaycush et Coregonus clupeaformis) et les phoques 

(Erignathus barbatus et Pusa hispida). Des courbes linéaires ont été ajoutés pour illustrer les tendances 

en fonction de la masse corporelle. Les silhouettes sont sous licence Public Domain Mark 1.0. 

Alors que les ensembles de données décrivant la disponibilité, l'accessibilité et l'utilisation des 

espèces ont souvent montré des augmentations pour les espèces alimentaires traditionnelles 

plus grandes, les données sur l'adéquation ne variaient pas de manière cohérente avec la masse 

corporelle. D'un point de vue nutritionnel, il a été démontré que le passage d'une espèce à 

l'autre peut modifier l'apport en macro ou micronutriments (par exemple Rosol et al. 2016), 

mais ces différences interspécifiques n'ont pas montré de relation forte avec la masse 

corporelle (voir Supplementary Fig. S2-S3 dans l’annexe 7). Nous avons constaté que la 

composition des tissus chez les espèces changeait de manière constante avec la masse 

corporelle (Figure 5.11 ; Calder 1996) ; cela a probablement des conséquences nutritionnelles 

plus importantes, les animaux plus grands contenant généralement plus de graisse et moins 
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d’organes. Cette augmentation en graisse chez les espèces plus grandes se produit à la fois dans 

les dépôts de tissus adipeux et dans la moelle osseuse (Speth 1989 ; Thompson et al. 2019). Le 

fait de manger exclusivement des animaux ayant une quantité insuffisante de graisse, souvent 

des espèces plus petites, peut provoquer des nausées et des diarrhées répétées, ou le 

"syndrome de famine du lapin" (rabbit starvation syndrome), avec des conséquences 

potentiellement mortelles. Ce syndrome est observé lorsqu’une diète ne contenant 

pratiquement que des protéines et peu ou pas de gras et de carbohydrates est adoptée, causant 

ainsi une augmentation de la quantité de nourriture consommée, une diminution de la satiété 

et un empoisonnement aux protéines. Ces conséquences mènent éventuellement aux 

symptômes mentionnés plus haut (Speth et Speilmann 1983 ; Bilsborough et Mann 2006). 

Pourtant, de nombreux contaminants, dont le mercure (Figure 5.14), le DDT et les BPC (voir 

Supplementary Fig. S5 dans l’annexe 7), ont également eu tendance à augmenter en 

concentration avec la taille du corps, ce qui suggère que la contamination pourrait réduire 

l'adéquation des espèces plus grandes nutritionnellement souhaitables. Cette tendance se 

manifeste notamment par des évaluations des risques encourageant le remplacement du 

béluga (Delphinapterus leucas) par des espèces plus petites afin de réduire l'absorption de BPC 

(Duhaime et al. 2004). Les espèces de plus grande taille étaient également plus souvent visées 

par des tabous de récolte (Figure 5.7 ; Colding et Folke 1997), mais elles étaient aussi 

culturellement préférées dans certains contextes. Par exemple, l’ours et le caribou dans la 

communauté crie de Whapmagoostui étaient considéré comme la viande ayant la meilleure 

qualité nutritionnelle et la plus grande force spirituelle (Adelson 1998).  Dans la plupart des cas, 

les espèces alimentaires traditionnelles sont par définition culturellement adéquates et les 

préférences reflètent la tendance d'une culture à consommer une espèce plus fréquemment 

plutôt que des interdictions absolues (voir Figure supplémentaire. S6 dans l’annexe 7 ; Adelson 

1998 ; Koster et al. 2010).  



 

 266 

 

Figure 5.14. Concentrations moyennes et médianes de mercure total dans le tissu hépatique en fonction 

de la masse corporelle moyenne de l'espèce. Les divisions taxonomiques des espèces (a) et les 

classifications alimentaires (b) sont indiquées par différentes couleurs. Des courbes linéaires 

taxonomiques (a), globaux et spécifiques au régime alimentaire (b) ont été inclus pour illustrer les 

tendances. Les mesures des concentrations de mercure total au niveau des populations ont été obtenues 

à partir des rapports d'évaluation des contaminants dans l'Arctique canadien (2003 ; 2012 ; 2013) et du 

Programme d'évaluation des ressources marines de l'Arctique (2018). Notez les axes x et y 

logarithmiques. 

Nos ensembles de données décrivant l'utilisation des aliments traditionnels contiennent des 

entrées pour 298 espèces vertébrées uniques dans le nord de l'Amérique du Nord. Cette 

extraordinaire biodiversité constitue le fondement biologique de la flexibilité des systèmes 

alimentaires traditionnels dans cette région, et cela ne représente que les vertébrés. L’ajout des 
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plantes, des champignons et des invertébrés complètent le fondement de la biodiversité des 

systèmes alimentaires. Il existe de nombreux exemples documentés de l'utilisation flexible de la 

biodiversité locale pour s'adapter aux circonstances socio-écologiques changeantes (Tableau 5.1 

; Hayden 1972 ; Rogers et Black 1976 ; Hames et Vickers 1982 ; Berkes et Jolly 2001 ; Nagaoka 

2002 ; Broughton et al. 2011 ; Berbesque et al. 2013). Nous n'avons pas été en mesure de 

représenter empiriquement cette utilisation flexible de la biodiversité, mais cela ne veut pas 

dire que la flexibilité des systèmes alimentaires traditionnels est sans importance. Bien au 

contraire, l'histoire (Tableau 5.1) démontre l'importance d'une utilisation flexible de la 

biodiversité pour maintenir la sécurité des systèmes alimentaires traditionnels en période de 

changement. 

Tableau 5.1. Exemples de systèmes alimentaires autochtones s’étant adaptés à des changements socio-

écologiques en récoltant des espèces de différentes tailles. 

Location 
Timeframe 

(years CE) 

Socio-

ecological 

change 

Harvest 

focus 

before 

(mass in kg) 

Harvest focus after (mass in 

kg) 
Reference 

Arctic North 

America 
1000-1850 

climate 

cooling 

bowhead 

whales (100 

000) 

caribou (90); ringed seal (70); 

Arctic char (0.7) 
Wenzel 2009 

Nunavut 1940-2008 
climate 

warming 

ringed seal 

(70) 

Canada geese (2.8); snow geese 

(2.6); Arctic char (0.7); 

Greenland cod (19); shorthorn 

sculpin (0.2) 

Imrie 2009 

Alaska-

Yukon 
500-1850 

climate 

warming, 

increased 

fires 

caribou (70) moose (360) Yesner 1989 

Alaska-

Yukon 
500-1850 

habitat 

change from 

interior to 

coastal 

caribou (70) 

snowshoe hare (1.7); Pacific 

salmon (1.5-4.6); squirrels (0.2-

0.8); hoary marmots (7); beaver 

(20); porcupine (7); muskrat (1); 

otter (8) 

Yesner 1989 

Prince of 

Wales 

Island, 

Alaska 

1970s-2020 logging 

Pacific 

salmon (1.5 - 

4.6) 

black-tailed deer (50) 
Brinkman et 

al. 2007 
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Northern 

Ontario 

late 1700s-

1920 

moose & 

caribou 

declines 

moose (360); 

caribou (70) 

snowshoe hare (1.7); walleye 

(1.3); lake whitefish (1.3); 

suckers (0.1-0.7); sturgeon (5.5); 

lake trout (1.1); pike (0.4) 

Rogers and 

Black 1976 

Ecuador 1973-1979 prey declines 

tapir (300), 

peccaries 

(32), primates 

(3-4) 

paca (8.2); armadillo (1.5-4.4); 

agouti (2.7); coatimundi (3.8-

4.0); squirrel (0.7), tin-tin (0.6-

1.0) 

Hames and 

Vickers 1982 

 

Nous avons ici synthétisé les données et les publications qui décrivent les nombreuses 

corrélations socio-écologiques de la masse corporelle moyenne des espèces, et la manière dont 

elles influencent la disponibilité, l'accessibilité, l'adéquation et l'utilisation des aliments 

traditionnels. De manière générale, nous avons constaté que les espèces alimentaires 

traditionnelles de grande taille représentaient une biomasse digestible plus disponible et plus 

accessible et, en particulier chez les mammifères, étaient plus fréquemment utilisées.  

À l'inverse, les espèces plus petites, bien que moins disponibles et accessibles par kilogramme, 

étaient plus régulièrement disponibles car elles étaient plus diversifiées et se rétablissaient plus 

rapidement après la récolte. De plus, les petites espèces n’étaient ni plus ni moins adéquates, 

en termes d’utilisation, que les espèces plus grandes. En résumé, si les espèces alimentaires 

traditionnelles de grande taille sont souvent plus avantageuses à récolter, les espèces plus 

petites font souvent preuve d’une plus grande résilience à la récolte et leurs populations s’en 

remettent plus rapidement. Il est important de garder à l'esprit que les modes d'utilisation 

décrits ici sont particuliers au nord de l'Amérique du Nord, que les modes d'utilisation peuvent 

être différents ailleurs, que l'utilisation présentée ici est statique alors qu'elle est en réalité très 

dynamique et que les espèces alimentaires traditionnelles sont récoltées pour de nombreuses 

raisons autres que leur utilisation en tant que nourriture (p. ex. textiles, outils, cérémonie, vision 

du monde, médecine ; Garibaldi et Turner 2004). Outre la masse corporelle, il faut reconnaître 

l’importance d’autres déterminants de la sécurité alimentaire traditionnelle.  

La taille des espèces n'est que l'un des nombreux traits de biodiversité pertinents pour leur 

socio-écologie. L'utilisation traditionnelle de la nourriture est influencée par de nombreux 

autres facteurs (par exemple, la richesse du récolteur, le statut professionnel, les préférences, 

les connaissances, la santé physique, l'équipement, le réseau social, les réglementations, les 

saisons, la concurrence, le commerce et le partage ; Nelson et al. 2005 ; Delormier et al. 2009 ; 

Natcher et al. 2016 ; Batal et al. 2021). Néanmoins, il existe des preuves que les relations 

d'échelle jouent un rôle important dans de nombreux systèmes socio-écologiques (West 2017), 

et notre synthèse démontre l'ampleur des caractéristiques corrélées à la masse corporelle des 

espèces dans les systèmes alimentaires traditionnels. Des cadres théoriques (Winterhalder 1986 

; McCay 1981), ainsi que des preuves empiriques issues de récits ethnographiques, 

archéologiques et historiques (Tableau 5.1), suggèrent que l'accès à un large éventail d'espèces 
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présentant une diversité de caractéristiques écologiques et sociologiques peut contribuer à la 

sécurité des systèmes alimentaires traditionnels. 
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CHAPITRE 6 : Nouvelle initiative conjointe avec le MFFP, la SPN et le 

MELCC 

 

Afin de poursuivre l’initiative développée dans le présent mandat et à travers le plus vaste 

projet Wildlife, Environmental Change, and Local Indigenous Food Systems (WECLIFS, voir 

www.weclifs.net), nous avons initié un nouveau projet intitulé « Acquérir et valoriser les 

connaissances sur la faune nordique dans une perspective d’adaptation des systèmes 

alimentaires autochtones aux changements climatiques ». Dans le cadre de ce projet, l’équipe 

de recherche sera composée de collaborateurs, incluant des représentants d’organismes locaux, 

régionaux et provinciaux, ainsi que de chercheurs et d’étudiants universitaires.  Il est opportun 

de réitérer le soutien financier et l’expertise des ministères et organismes participant au projet, 

soit le Ministère des Forêts, de la Faune et des Parcs (MFFP), la Société du Plan Nord (SPN) et le 

Ministère de l’Environnement et Lutte contre les changements climatiques (MELCC) qui 

permettront la réalisation des travaux. 

 

Le projet vise à co-produire et à valoriser des connaissances sur l’utilisation des espèces 

fauniques nordiques et à mieux comprendre leurs rôles dans le maintien des systèmes 

alimentaires autochtones dans le nord du Québec dans le contexte des changements 

environnementaux et climatiques. Nos travaux permettront d’identifier des enjeux prioritaires, 

des mesures ainsi que des solutions pouvant être mise en place pour permettre aux systèmes 

alimentaires autochtones de s’adapter face à ces changements. Puisque les enjeux et les 

stratégies d’adaptation varient de région en région et de communauté en communauté, nous 

souhaitons inclure dans ce projet une quinzaine de communautés dans cinq régions bio-

culturelles, soit la région intérieure d’Eenou, la région marine d’Eeyou Istchee le long de la Baie 

James et les trois régions littorales de la Baie d'Hudson, du Détroit d'Hudson et de la Baie 

d'Ungava au Nunavik (Figure 6.1). 

http://www.weclifs.net/
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Figure 6.1. Régions bio-culturelles et groupes de communautés suggérés et partenaires de recherche 

potentiels basés sur leur précédente implication dans le projet WECLIFS et/ou leur mandat relié à la 

faune, l’environnement et la santé. 

Une partie importante du projet consiste à continuer de développer un partenariat de 

recherche avec les organisations régionales et locales ayant des mandats liés à la récolte 

faunique, à la gestion de la faune, à la santé et la sécurité alimentaire et à l’adaptation aux 

changements climatiques au Nunavik et à Eeyou Istchee, tout en arrimant les activités de 

recherche avec les connaissances existantes et les autres initiatives connexes en cours dans ces 

régions. Afin de reconnaître l’autorité des Cris d'Eeyou Istchee et des Inuits du Nunavik sur les 

objets de la recherche et l’intégrité académique dans la recherche, notre approche est fondée 

sur des collaborations de recherche à long terme, éthiques, efficaces et respectueuses avec les 

organisations, les communautés, et les individus engagés tout au long du processus de 

recherche (voir Chapitre 1, Figure 1.2).  
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CONCLUSION 
 

Les principaux travaux réalisés depuis septembre 2018 sont : 

1. Engagement et collaboration avec les institutions et les organismes du Nunavik ayant 

des mandats liés à la santé, à la sécurité alimentaire, à la récolte et à la gestion de la 

faune, à la gouvernance, la protection de l'environnement, ainsi qu’au développement 

durable; 

2. Revue de l'état des connaissances sur les impacts des changements climatiques sur les 

espèces fauniques clés du nord québécois et préparation de fiches descriptives par 

espèce; 

3. Revue sur l’interaction entre les castors et les salmonidés ; enquête sur l’impact de 

l’expansion du castor sur la connectivité des cours d’eau pour l’omble chevalier au 

Nunavik ; relevés héliportés de la distribution et la densité des colonies de castor ; 

évaluation de la sélection de l’habitat du castor ; détection satellitaire de l’activité du 

castor dans les régions de Tasiujaq et Aupaluk; 

4. Évaluation pancanadienne des facteurs écologiques, géographiques et culturels pouvant 

influencer l’importance des espèces fauniques dans les systèmes alimentaires 

autochtones ; examen des patrons de récolte et des facteurs influençant ces patrons 

dans le nord québécois ; une synthèse de la littérature et des données décrivant 

comment la masse corporelle des animaux contribue à la sécurité des systèmes 

alimentaires autochtones par le biais de relations avec la disponibilité, l'accessibilité, 

l'adéquation et l'utilisation des aliments traditionnels; 

5. Évaluation du coût de remplacement de la valeur nutritionnelle provenant de la récolte 

faunique au Nunavut et évaluation en cours pour le Nunavik; 

6. Élaboration d’une nouvelle initiative de recherche, en collaboration avec les organismes 

régionaux, portant sur les enjeux prioritaires et les solutions d’adaptation des systèmes 

alimentaires autochtones dans le nord québécois. 

Pour conclure, puisque la récolte relie l'environnement et la faune à la nourriture et à la santé, 

la récolte faunique doit être au centre de la recherche et des stratégies d'adaptation en sécurité 

alimentaire autochtone. Les changements climatiques affectent toutes les parties de l'équation 

d’une récolte durable, y compris l'abondance, la distribution, la productivité et la santé des 

populations fauniques, de même que la capacité des communautés à accéder, récolter et 

utiliser la faune comme nourriture.  Bien sûr les changements du climat, de l’environnement et 

l’accès aux ressources biologiques ont un impact majeur et de longue durée sur le paysage des 

pratiques et des politiques.  Les pratiques et les politiques de récolte durable méritent un 

examen attentif, en particulier à l'ère des changements climatiques, car elles ont été, sont et 
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continueront d'être un déterminant essentiel des sensibilités et de la capacité d'adaptation des 

systèmes alimentaires autochtones. 

La recherche que nous avons effectuée répond à des besoins spécifiques du Plan d’action 2013-

2020 sur les changements climatiques du Québec.  Les travaux réalisés appuient le 

développement des connaissances sur la biodiversité nécessaires pour mieux informer et 

ajuster les efforts de conservation des espèces, la promotion, l'intégration et le transfert des 

connaissances et des compétences parmi les chercheurs, les communautés et les institutions.  

Les efforts et résultats obtenus représentent également une contribution dans le maintien de la 

santé et du bien-être des communautés.  
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