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Résumé

La région de Rouyn-Noranda est fortement touchée par la contamination en éléments traces (ET),
tels que I’arsenic (As), le cadmium (Cd), le cuivre (Cu) et le plomb (Pb), provenant des dépositions
atmosphériques générées par les émissions de la fonderie Horne. Bien que des études aient
démontré I'influence biogéochimique de la fonderie sur I’environnement, aucune recherche ne
s’est penchée spécifiquement sur la distribution spatiale des ET dans les écosystémes terrestres
situés en périphérie de la fonderie. Ce mémoire vise donc a cartographier 1’étendue spatiale des ET
dans larégion de Rouyn-Norandaet d’évaluer leurs distributions, spatialement au sein duterritoire,
mais également entre les composantes écosystémiques de tourbicres expos€es a des niveaux
contrastants de déposition. A partir des concentrations analysées au sein du bryophyte Sphagnum
fuscum, échantillonné dans 54 bogs jusqu’a 50 km a I’est de la fonderie, la modélisation de la
distribution spatiale des ET a été réalisée par I’entremise d’interpolation spatiale par krigeage. La
contamination en ET est plus importante pres de la fonderie et diminue significativement des que
la distance augmente de cette derniere. De méme, les niveaux d’ET dans la tourbe, I’eau
interstitielle et les composantes (racine, tige et feuille) de quatre espéces végétales caractéristiques
des tourbieres, sont systématiquement plus importants dans les sites situés a 10 km de la fonderie
que dans ceux a 25 km. Au sein des végétaux, la remobilisation verticale des ET est limitée et ces
¢léments s’accumulent en majorité dans les racines, qui sont exposées aux concentrations élevées
d’ET dans la tourbe et I’eau interstitielle. Mes travaux ont démontré que I’étendue de la
contamination environnementale en ET & Rouyn-Noranda est fonction de la distance a la fonderie
Homne et que la mobilité des ET dans les tourbicres se concentre a 'interface sol-eau-racine.

Mots-clés : Eléments traces, tourbiére, Sphagnum fisscum, contamination atmosphérique, fonderie,

remobilisation végétale, interpolation spatiale, krigeage



Abstract

The Rouyn-Noranda region is strongly affected by trace element (TE) contamination, such as
arsenic (As), cadmium (Cd), copper (Cu) and lead (Pb), from atmospheric deposition of the Horne
copper smelter emissions. Although studies have demonstrated the biogeochemical influence of
the Horne smelter on the environment, no research has particularly investigated the spatial
distribution of TEs in the vicinity of the smelter. This thesis aims to map the spatial extent of TEs
in the Rouyn-Noranda region and to evaluate their distribution between the ecosystem components
of peat bogs exposed to contrasting levels of TE depositions. Based on the TE concentrations
analyzed in the bryophyte Sphagnum fuscum, sampled in 54 bogs up to 50 km east from the smelter,
we modelled the spatial extent of TE through spatial kriging interpolation. Trace element
contamination is higher near the smelter and decreases with increasing distance from the latter.
Consequently, TE levels in the peat, pore water, and components (roots, shoots, and leaves) of four
plant species within bogs are consistently higher at sites 10 km from the smelter than at sites 25
km away. Within plants, the vertical translocation of TE is limited, and these elements accumulate
specifically in the roots, which are exposed to considerable concentrations of TE in the peat and in
the pore water. My work has shown that the extent of the environmental contamination of TEs in
Rouyn-Norandais a function of the distance from the Horne smelter and their mobility in peatlands
is localized at the root-soil-water interface.

Keywords: Trace elements, peatland, Sphagnum fuscum, atmospheric contamination, smelter,

plant remobilization, spatial interpolation, kriging
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Introduction générale

La contamination en ¢éléments traces (ET) est un enjeu de santé publique majeur et une
source de préoccupation prépondérante en raison de leur toxicité, leur persistance et leur potentiel
de bioaccumulation dans I’environnement (Ali et al,, 2019). Les ET prennent principalement
source dans les activités industrielles, telles que les procédés de transformation pyrométallurgiques,
la production de ciment et de fertilisants, ainsi que la combustion de déchets et d’énergies fossiles
(Nriagu et Pacyna, 1988). Englobant I’arsenic (As), le cadmium (Cd), le cuivre (Cu), le mercure
(Hg), le nickel (Ni), le plomb (Pb) et le zinc (Zn), les ET s’accumulent et contaminent les
écosysteémes terrestres et aquatiques, ainsi que la chaine alimentaire (Pacyna et Pacyna, 2001,
Tchounwou et al., 2012). Majoritairement assimilés via la consommation de nourriture, d’eau et
d’air contaminés, les ET peuvent se bioaccumuler a des niveaux inquiétants chez les humains
(Jarup, 2003) et poser des graves risques de santé, méme a de faibles concentrations (Anderson et
al., 2005).

La contamination environnementale en ET dans la région de Rouyn-Noranda retient
I’attention publique depuis plusieurs décennies (Desfossés, 2019, 10 mai). Provenant
essentiellement des émissions de particules de la fonderie Horne, ’accumulation en ET s’observe
dans I’environnement et dans les sols (Arafat, 1985; Zdanowicz et al., 2006; Leverington et al.,
2018; Bilodeau, 2020a), mais également au sein de la population locale (Bilodeau, 2019; 2020b).
A Pautomne 2018 et 2019, la Direction de santé publique (DSPu) de I’Abitbi-Témiscamingue a
analysé les niveaux d’imprégnation d’As, de Cd et de Cu auprés d’enfants (neuf mois a six ans) et
d’adultes vivant dans un quartier situé¢ a moins de 500 m de la fonderie Horne. Si I'imprégnation
du Cd et du Cu n’est pas alarmante, celle de I’As retrouvé dans les ongles était en moyenne quatre

fois plus ¢€levée que le contenu en As mesuré chez un groupe témoin situé a Amos, une ville de la



méme région exemptée de source industrielle d’As (Bilodeau, 2019; 2020b). Ces résultats sont
préoccupants considérant que les impacts del’As sur la santé, tels que le développement de cancers,
du diabéte, de problémes cardiovasculaires, de retards du développement neurologique et de
problémes respiratoires, augmentent significativement en fonction du niveau d’exposition
chronique a des sources d’As (Abernathy et al., 1999).

Les émissions de la fonderie Horne ne s’arrétent pas aux limites administratives de la ville
de Rouyn-Noranda et impactent potentiellement I’environnement sur plusieurs dizaines de
kilométres, ainsi que la population y vivant. I1 est donc nécessaire de cerner géographiquement les
zones fortement contaminées en ET. La région de Rouyn-Noranda est caractérisée par une densité
notoire de tourbiéres ombrotrophes (bogs). Dans la mesure ou cet écosystéme regoit seulement ses
intrants chimiques et hydriques de I’atmosphére (Moore, 2002), I’analyse des concentrations en
ET au sein de cet écosysteme peut étre utilisée pour dresser un portrait géographique de la
contamination régionale (Steinnes et al., 2017).

Ce mémoire de maitrise a pour objectif général d’évaluer I’étendue des dépositions
atmosphériques en ET dans les sols et la végétation des bogs situés a proximité dela fonderie Horne
au sein de la région de Rouyn-Noranda. Le mémoire est segmenté en trois chapitres. Le chapitre 1
résume les caractéristiques biogéochimiques et morphologiques des bogs, I'impact des ET dans cet
¢cosysteme et dans la végétation, ainsi que ’application d’analyses spatiales pour reconstruire cette
contamination. Ensuite, le chapitre 2 présente le contexte général, la méthodologie, les résultats et
I’analyse de ces résultats sous la forme d’un article scientifique. L’article a pour objectif de i)
reconstruire 1’étendue spatiale des dépositions en As, Cd, Cu et Pb a partir de 54 bogs et ii)
d’évaluer la distribution de ces éléments dans les compartiments biogéochimiques (végétation, sols
et eau) des sites exposés a des niveaux contrastés d’ET. Finalement, la discussion générale du

chapitre 3 propose une synthese des principaux résultats derecherche, développe sur les retombées
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sociopolitiques et scientifiques de ces résultats, tout en élaborant sur les nouvelles questions de

recherche générées par la présente recherche.

Chapitre 1. Contexte de recherche

Ce chapitre a pour objectif d’introduire de fagon générale les domaines de recherche
abordés dans ce mémoire. Dés lors, la premiére partie définit ’écosystéme dans lequel la recherche
prend place. Elle explique en quoi les tourbicres, particuliérement les bogs, sont des milieux
pertinents pour étudier les ET de sources atmosphériques et aborde comment ses caractéristiques
biogéochimiques primaires interagissent avec les ET. La deuxiéme partie traite de ’aspect
toxicologique des ET et des mécanismes régissant la mobilité de ces éléments dans les sols des
bogs. Cette partie se conclut avec un tour d’horizon de 'utilisation des profils de tourbe pour
étudier I’évolution de la contamination atmosphérique en ET. S’ensuit la troisiéme partie, qui
aborde I’application de l’interpolation spatiale par krigeage dans les bogs pour évaluer la
distribution spatiale de la contamination en ET. Finalement, la quatriéme partie du chapitre 1
aborde la physiologie de I’absorption des ET par les plantes, ses impacts et conséquences, ainsi

que les facteurs biotiques et abiotiques qui influencent cette assimilation chez les végétaux.

1.1. Les tourbieres

Les tourbieres couvrent pres de 12 % du territoire canadien, dont 8 % sont dominés par les
bogs, représentant une superficie respective de 1 135 608 et 762 122 km? (Tarnocai et al., 2011).
Cet écosysteme présente a la fois des caractéristiques propres aux milieux aquatiques et terrestres,
est composé de sols hydriques et organiques, et se démarque par une végétation hydrophyte qui est
essentiellement dominée par des sphaignes (Mitsch et Gosselink, 2015). La nappe phréatique pres
de la surface (0-30 cm), caractéristique des tourbicres, limite la décomposition des détritus
organiques. Puisque les taux de production primaire surpassent ceux de la décomposition, une
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accumulation de mati¢re organique (Figure 1) partiellement décomposée se produit (Reddy et
DeLaune, 2008). Cette accumulation créée des sols organiques, la « tourbe », pouvant mesurer
jusqu’a 10 m d’épaisseur (Clymo, 1984) et pouvant s’accumuler pendant des milliers d’années.
Ces sols doivent minimalement accumuler 40 cm de matic¢re organique a un taux égal ou supérieur
a 17 % de carbone organique (> 30 % de maticre organique) pour €tre considérés comme une
tourbiere (GTCS, 2002).

Trois principaux mécanismes régissent la formation de tourbieres : la terrestrialisation, la
formation primaire de tourbe et la paludification. Le premier mécanisme est caractérisé par le
remplissage progressif d’une étendue d’eau eutrophisée par la croissance successive de la tourbe
et de la végétation établie en marge de cette étendue. Des tapis végétaux viennent a se former et
flotter en périphérie d’étangs, de mares et de lacs. Au cours de la terrestrialisation, la tourbe se
développe préférentiellement vers d’autres sections végétales a proximité jusqu’au point ou toute
I’étendue est comblée (Rydin et Jeglum, 2013). Ce remplissage est influencé par la morphologie
de I’étendue d’eau, les especes de plantes et la chimie de ’eau (Vitt, 2006). La formation primaire
de tourbe se produit lorsque des surfaces minérales sans relief, non-végétalisées et humides sont
fraichement exposées. C’est le cas lorsqu’il y a un retrait de glacier ou lorsqu’il y a émersion de
terres, tel qu’observé le long des basses-terres de la Baie-James en raison de I’ajustement
isostatique suivant la déglaciation (Rydin et Jeglum, 2013). La paludification est un processus
courant de développement de tourbe qui se traduit par un développement tourbeux sur un sol
minéral humide, fréquemment d’écosystémes forestiers. Cela se produit lorsque les conditions
hydriques initiales sont modifiées et que I’eau tend a persister dans le sol, facilitant ’accumulation
de matiere organique et I’envahissement par les sphaignes. Dans ce cas, la forét se transforme en
marécage, puis en tourbiere minérotrophe arborescente et finalement en tourbiere ombrotrophe.

Les tourbieres développées par paludification possedent souvent a la base une tourbe ligneuse,
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témoin paléogéographique de la présence d’arbre et de conditions minérotrophiques dupassé (Vitt,
2006; Rydin et Jeglum, 2013). Ces trois processus de développement peuvent interagir
simultanément, dépendamment de la topographie et des conditions hydrologiques au sein d’une
tourbiere (Pilote et al., 2018).

L’accumulation de matieére organique dans les tourbiéres est incrémentale et suit une
séquence chronologique continue. La tourbe est donc une archive paléogéographique pertinente a
¢tudier. En Amérique du Nord, les tourbieres ont commencé a se former a la suite de la
déglaciation, il y a environ 12 500 ans (Occhietti et al., 2011). Depuis ce temps, a des vitesses de
développement différentielles, les tourbiéres de I’hémisphére nord ont accumulé prés de 547
gigatonnes de carbone, représentant le tiers du carbone net séquestré dans les puits de carbone

terrestres (Moore, 2002; Yu et al., 2010).

Tourbe de sphaigne

Tourbe de carex et sédiments lacustres

L]
Mares ombrotrophes

Figure 1. Développement en dome d’un bog a mares. La forme de dome limite les apports minérotrophes du bassin
versant. Figure modifiée de Masing (1997).



1.1.2. Caractéristiques biogéochimiques des bogs

Les bogs sont des tourbieres dont ’accumulation de tourbe leur confére une morphologie
en forme de dome, ce qui les déconnecte topographiquement du bassin versant dont elles sont
issues. Les apports hydriques et chimiques pouvant provenir des écoulements de la nappe
phréatique ou de la surface des écosystémes environnants deviennent limités, voire absents. En
conséquence, les précipitations humides et les dépositions atmosphériques seches représentent les
principaux intrants retrouveés dans les bogs.

La chimie des bogs se distingue de tout autre type de milieux humides. Etant coupés des
apports élémentaires provenant du bassin versant, les bogs sont caractérisés par une faible
disponibilité¢ de nutriments inorganiques au sein du milieu (Andersen et al., 2011). L’omniprésence
de la matiére organique et l’absence d’intrants minéralogiques conférent une conductivité
électrique faible aux bogs (Schlesinger et Bernhardt, 2020). Le niveau de la nappe phréatique est
un ¢lément déterminant de la formation et des fonctions des tourbieres. Elle se situe pres de la
surface et se retrouve en moyenne a une profondeur variant entre 15 et 30 cm (Reddy et DeLaune,
2008; Rydinet Jeglum, 2013; Mitsch et Gosselink, 2015). La présence d’eau limite la concentration
en oxygene, produisant des zones aérobiques (acrotelme) et anaérobiques (catotelme) au sein de la
tourbe. Les processus biogéochimiques dominants de remobilisation des éléments dans les bogs,
telles la dénitrification et la nitrification, dépendent des taux d’oxygene et donc de la saturation en
eau du sol (Schlesinger et Bernhardt, 2020). Lorsque la nappe phréatique est haute et qu’elle sature
la porosité du sol, I’'oxygeéne devient limité, ce qui stimule la dénitrification, soit la transformation
du NOs3™ par les bactéries en protoxyde d’azote (N20) et en dioxyde d’azote (N2) puis sa
translocation vers I’atmosphére (Bowden, 1987; Saunders et Kalff, 2001). A Pinverse, une nappe
phréatique basse augmente les concentrations d’oxygeéne, ce qui stimule le processus de

nitrification, soit I’oxydation du NH4"en NO3" (Bowden, 1987) générant au passage des dérivés
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d’oxyde nitrique (NO) par les bactéries (Schlesinger et Bernhardt, 2020) et I’acidification du sol.
L’abaissement de la nappe phréatique stimule une reprise des activités microbiologiques
minéralisant la mati¢re organique, ce qui favorise les émissions atmosphériques de carbone sous
forme de CO: et a I'inverse, en conditions anoxiques, lorsque la nappe phréatique est plus élevée,
la production de CH4 est stimulée (Moore, 2002). Les fonctions biogéochimiques principales des
bogs sont conséquemment déterminées par la variation du niveau de la nappe phréatique.

Un pH acide, variant généralement entre 3 et 5, est caractéristique des bogs (Andersen et
al., 2011). Ceci s’explique par I’apport d’acide carbonique provenant des précipitations
atmosphériques, par la présence précaire de carbonate venant tamponner le pH, par I’oxydation du
soufre des bactéries en conditions aérobiques, par la sécrétion d’acide organique des sphaignes et
par leur échanges ioniques entre les racines et la solution de sol (Clymo, 1964; Gorham et al.,
1985). L’activité des ¢électrons, représentée sous forme de processus d’oxydoréduction (redox), est
intrinsequement reliée au pH (Reddy et DeLaune, 2008). Ces deux variables maitresses influencent
la majorité des processus biogéochimiques, non seulement au sein des tourbieres, mais dans
I’environnement en général. Le potentiel redox est influencé par les variations de la nappe
phréatique, mais également par la présence d’éléments oxydants et de réducteurs dans les sols et
dans I’eau. Les réactions redox dans les tourbieres proviennent de la présence du carbone (C), de
I’azote (N), du soufre (S), du manganése (Mn) et du fer (Fe). Les plus courantes sont la respiration
aérobique des plantes, la dénitrification et la nitrification du N, la réduction « dissimilatoire » du
N (DNRA), la fermentation bactériologique de la matiere organique et du CHa, la réduction
bactériologique du sulfate et 'oxydation du CH4 (méthanogenése), du sulfate, du Fe et du Mn
(Schlesinger et Bernhardt, 2020). La contribution de ces réactions varie selon les propriétés

physico-chimiques, bactériologiques et végétales du milieu.



1.2.Les ET dansles bogs
1.2.1. Toxicité et sources des ET

Les métaux et métalloides présents en tres faible quantité dans les sols (< 0.1 %), ayant une
densité spécifique supérieure a 5 g cm™ et qui sont toxiques en faible concentration, sont qualifiés
d’ET (Berkowitz et al., 2014) ou, lorsque nécessaire au développement physiologique du biote, de
micronutriments (Pais et Jones, 1997). Sept éléments sont considérés comme des micronutriments
essentiels pour les plantes: le B, le chlore (CI), le Cu, le Fe, le Mn, le molybdéne (Mo) et le Zn
(Pais et Jones, 1997; Engels et al., 2012). Ces ¢éléments deviennent toutefois phytotoxiques lorsque
leurs concentrations sont élevées ou altérent le fonctionnement du métabolisme lorsque leurs
concentrations sont insuffisantes dans ’organisme.

La toxicité des ET dépend non seulement du niveau de concentration, mais également du
comportement des especes chimiques d’un ET (spéciation). Ce comportement est controlé par les
propriétés atomiques des ET (valence, force ionique, rayon ionique), mais également par le pH, le
potentiel redox, la présence de ligands organiques et inorganiques, et la réactivité des surfaces
d’adsorption des particules, ainsi que de la matiere colloidale de la solution de sol (Krishnamurti
et Naidu, 2008). La configuration de ces paramétres physico-chimiques détermine la mobilité et la
biodisponibilité des especes chimiques d’ET, qui a leur tour déterminent le potentiel toxique des
ET (Duffus, 2002). Par exemple, la toxicit¢ du Cd et du Cu sur l’algue verte Scenedesmus
quadricauda augmente lorsque la concentration d’ion H* diminue et résulte en une réduction de
I’assimilation du P (Peterson et al., 1984). A un pH supérieur & 6.5, I’ion libre Cu?* est limité et cet
¢lément est davantage présent sous forme de complexes inorganiques peu ou non chargés
(Cu(OH)*, Cu(OH)2%), alors que le Cd demeure majoritairement sous la forme ionique libre Cd?".

Dans les deux cas, un pH ¢élevé diminue les concentrations de Cd et Cu nécessaire a la réduction



de I’assimilation du P par I’algue verte, provoquant une plus grande toxicité. Borgmann et al.
(2005) ont évalué in vitro la dose 1étale médiane (DL50) chez Hyalella azteca pour 63 éléments en
solution. Leurs résultats montrent que 78 % des éléments testés ont une DL50 inférieure a 1 mg L~
I et que celle-ci varie selon le pH, le temps d’exposition, la dureté (CaCO3) et la provenance
(naturelle ou labo) de la solution d’expérimentation.

Il est donc suggéré de définir la toxicité inhérente des ET, certes selon leur concentration,
mais plus encore selon leur comportement chimique, leurs impacts sur les organismes vivants, leur
persistance et leur potentiel de bioaccumulation en fonction des conditions chimiques du milieu.
Cette classification posséde certainement des limites d’application et omet des éléments, mais
demeure cohérente puisqu’elle se base sur les propriétés chimiques des éléments et que ces
propriétés déterminent les fonctions biologiques du vivant (Williams et Da Silva, 1999). En outre,
la toxicité des ET varie selon leur biodisponibilité dans les sols, qui est déterminée par le pH et le
potentiel redox du milieu, ainsi que par la complexation des ET avec des ligands forts (e.g. O) ou
faibles (e.g. S) (Lewis, 1923; Duffus, 2002). Complexés a partir des acides de Lewis, le
comportement des éléments métalliques est regroupé en trois classes (A, B et limite). Les ¢léments
dugroupe A forment de faibles complexes ioniques et sont plus mobiles, tandis que ceux du groupe
B et limite créent des complexes métalliques covalents avec des ligands faibles qui sont difficiles
a déplacer. Ces ¢léments immobiles s’accumulent dans I’environnement et lorsqu’ils sont
solubilisés, ceux-ci deviennent biodisponibles et potentiellement toxiques pour la végétation
(Reddy et DeLaune, 2008; Tchounwou et al., 2012). C’est le cas du Cd, Cu, Pb et Hg.

Tous les sols et sédiments possédent une concentration naturelle, et généralement faible,
d’ET. Ces concentrations de fond prennent source dans le matériel parental du sol et les processus
de sédimentation dans I’eau. Lorsque des concentrations importantes d’ET sont retrouvées dans la

nature, elles proviennent généralement de la contamination due aux activités anthropiques. Ces
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concentrations représentent un risque pour la santé humaine et environnementale. Par exemple,
Ziyaee et al. (2019) ont établi que la provenance anthropique et géologique des ET au sein de la
poussiere atmosphérique en Iran différe d un ¢lément a I’autre. Leurs travaux révelent que le Cu,
le Pb, le Zn et le Mn proviennent davantage de sources industrielles, alors que le Ni, le chrome
(Cr) et le Fe proviennent plutot de sources géologiques. L’étude de Xiao et al. (2019) montre que
la présence d’As, de Cr et de B, dans le bassin versant de la riviére Jaune, prend sa source dans
I’érosion des sols arides longeant la riviére Jaune, mais €galement dans I’exploitation des énergies
fossiles et des déchets produits par I’extraction locale du charbon. La combustion industrielle, les
émissions provenant de la combustion d’essence des véhicules, mais également la large
contribution d’¢léments toxiques adsorbés aux aérosols provenant d’opérations et de
transformations pyrométallurgiques du minerai, constituent des sources anthropiques majeures
d’ET toxiques, pouvant dans bien des cas, surpasser les apports endogenes (Csavina et al., 2012;
Pulles et al., 2012; Zhang et al., 2012).

L’extraction miniere produit des particules grossicres alors que les transformations de
minerai (fonderie) émettent plutot de fines particules (< 2,5 um) et des gaz. Ces fines particules
sont préférentiellement mobilisées par le transport €olien et potentiellement riches en métaux et
métalloides (e.g. As), soit des ¢éléments non métalliques qui partagent des propriétés et des
comportements de métaux (Csavina et al., 2012; Farrell et Scherman, 2015). Représentant un
vecteur d’exposition toxicologique pour les écosystémes, les vents transportent de grandes
quantités de contaminants sur de longues distances et a grande vitesse, comparativement au
transport hydrique et biologique (Griffin et al., 2001). A plus petite échelle, le temps de résidence
atmosphérique des particules métalliques fines suit sensiblement celui de la vapeur d’eau et donc
la fréquence des précipitations est déterminante pour comprendre leurs dépositions (Telmer et al.,

2004). Selon les sources géologiques ou anthropiques locales, ainsi que dudegré d’érosion fluviale
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et éolienne, de grandes quantités de métaux peuvent donc étre mobilisées et déposées, contaminant

les écosystémes naturels et les milieux urbanisés (Alloway, 2013; DeWitt et al., 2016).

1.2.2. Mobilité des ET dans la tourbe

Les conditions hydriques des bogs affectent les conditions d’assimilation et d’oxydation
des ET et impactent leur stabilité et leur spéciation. Pour concevoir la biodisponibilité des ET dans
les bogs, il faut donc prendre en compte les relations entre les conditions d’oxydoréduction, le pH,
la niveau de la nappe phréatique et la présence d’oxydes et d " hydroxydes accumulés dans les profils
de tourbes (McLean, 1992). La saturation hydrique des sols et le pH acide des bogs solubilisent les
cations métalliques, tels que le Cd?*, le Cu?* et le Pb?*, favorisant leur biodisponibilité et leur
absorption par les plantes.

Une fois absorbés par les plantes, selon le comportement des éléments, ceux-ci sont
transloqués vers les parties aériennes et contribuent aux fonctions physiologiques des plantes, ou
s’accumulent passivement dans les composantes végétales. Au cours de leur cycle de vie, certaines
plantes perdront leurs feuilles ou d’autres composantes végétales et se décomposeront de maniere
incompléte dans la tourbe. Ainsi, les ET contenus dans les feuilles et les tiges en décomposition se
remettront partiellement en circulation a la surface du sol et, pour ceux stockés dans les racines, en
profondeur. Ces éléments peuvent étre recyclés tant et aussi longtemps qu’ils se préservent dans la
tourbe et qu’ils sont absorbés par les racines des plantes (Figure 2). En somme, les ET subissent
deux phases de remobilisation dans la tourbe : une premiere au sein de la plante (des racines vers
les feuilles a la suite de I’absorption initiale par les racines) et une deuxiéme dans le sol (du bas
vers le haut du profil a la suite de I’absorption et la sénescence végétale). De plus, une portion des
ET se déposant dans les bogs, n’est pas assimilée par les plantes et s’enfouissent le long des profils

de tourbe, se liant et s’accumulant dans la matiere organique. Fan et al. (2017) ont d’ailleurs
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observé que la profondeur du développement racinaire était reliée a la hauteur de la nappe
phréatique. Le développement des racines dans le sol des bogs est, dans ce cas, limité a la
profondeur relativement faible de la nappe phréatique. L assimilation des nutriments et des ET par
les végétaux dans les bogs est ainsi régulée par le battement de la nappe phréatique et par la

distribution des éléments en périphérie des racines.
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Déposition atmosphérique
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Assimilation racinaire Rhizosphére

Figure 2. Schématisation de I’'assimilation des ET dansunbog. Les ET (As, Cd, Cu, Ni, Pb et Zn) intégrent le bog via
l’atmosphere et se déposent sous forme particulaire (précipitation séche) ou dissoute dansles précipitations humides
(pluie et neige). Les ET en solution (eau) sont par la suite assimilés parles racines ou les feuilles et subissent une
premicre translocation au sein du systéme végétal et une deuxiéme translocation dans le sol, ce qui résulte en un
transfert vertical net des ET du bas du profil dusol (14 ou les racines en fontle prélévement) vers sa surface,dans les
horizons organiques. Lors de la sénescence, les éléments retournent dans les sols (en surface dans la litiere annuelle

ou dansla rhizosphére parla décomposition racinaire) et sont parla suite recyclés par d’autres plantes ou sont stockés
dansle sol.

En outre, la faible conductivité hydraulique des bogs limite le lessivage des éléments en
profondeur et vers les marges induisant une accumulation progressive des ET dans la tourbe. De

plus, les ET présents dans la solution sont sujets a étre immobilisés par coprécipitation avec les
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hydroxydes et par la formation de complexes organométalliques (chélates) entre la maticre
organique dissoute et les formes réduites et oxydées des métaux en solution (McLean, 1992;
Shirokova et al., 2017). Les chélates favorisent la mobilité¢ des métaux dans la tourbe et limitent
I’oxydation des métaux adsorbés, méme en conditions aérobiques lorsque la nappe phréatique est
plus profonde (Reddy et DeLaune, 2008). Lors de période de sécheresse, la liaison des ET avec la
matiere organique limite leur lessivage et assure leur préservation au travers du profil. Les ET se
lient avec la matiere organique en phase solide, s’accumulent le long des profils de tourbe et
reflétent ainsi temporellement la contamination environnementale d’origine atmosphérique et, pour
les cas ou ’accumulation de tourbe est peu profonde, I'influence du substrat minéral sous-jacent
(Klavins et al., 2009). Certaines bactéries hétérotrophes présentes dans la tourbe peuvent méme
réduire la mobilité des ET en solution par assimilation intracellulaire ou adsorption cellulaire et en
provoquant la précipitation des ET sous forme colloidale par coagulation des hydroxydes
(Shirokova et al., 2017).

La mobilité des especes chimiques des ET dans les bogs dépend aussi fortement du pH.
Celui-ci est a son tour li¢ aux processus d’oxydoréduction. Dans les tourbicres, les fluctuations de
la nappe sont fréquentes et ont un effet sur la réduction et la mobilisation des métaux (Reddy et
DeLaune, 2008). Par exemple, lorsque la nappe phréatique s’abaisse et que ’oxygene se diffuse
dans le sol organique, le S dans la tourbe est oxydé en acide sulfurique dilué, ce qui acidifie le
milieu et solubilise les métaux. L’acidité stimule donc I’augmentation des concentrations en ET

dans la solution de sol, qui devient un média d’exposition important vis-a-vis I’absorption végétale

(Tipping et al., 2003).
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1.2.3. Patrons temporels d’accumulation des ET dans les bogs

Les apports élémentaires provenant du bassin versant sont trés limités dans les bogs. Ce
milieu spongieux, caractérisé par une conductivité hydraulique négligeable et recevant seulement
ses intrants de ’atmosphere, préserve et accumule les particules, poussicres et ¢léments déposés
au fil dutemps (Shotyk et Le Roux, 2005; Rydinet Jeglum, 2013). Dés lors, les différentes couches
de tourbe, composées de I’accumulation annuelle de détritus végétaux peu décomposés,
représentent une séquence chronologique continue pertinente pour reconstruire 1’historique des
dépositions atmosphériques (Benoit et al., 1998). C’est ainsi que plusieurs chercheurs se sont
attardés a doser et dater le contenu en ET le long de carottes de tourbes afin de reconstruire

I’historique de la contamination en ET (Figure 3).
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Figure 3. Profils verticaux des concentrations (ugg') en As, Cd, Ni, Pb et Zn du premier métre d’une carotte de toutbe
dansunbog de la région de Baie-Comeau (A), Mirabel (B) et Mer Bleue (C). Figure modifiée de Pratteet al. (2013).
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Par exemple, les travaux de Shotyk et al. (1990) montrent que la distribution verticale des
ET dans les bogs est régulée par I’abondance du contenu en particules minérales atmosphériques
et lithogéniques, le comportement des métaux sous des conditions acides et anaérobiques, la
bioaccumulation des plantes et finalement la contamination anthropique. En absence de
contamination exogene, les concentrations en métaux accumulées dansles bogs reflétent le contenu
de fond naturel (background) en poussiéres et cendres atmosphériques. Ceci est observable pour le
Ti, le Ni, le V, le Cret I’U (Shotyk et al., 1990). Les concentrations de ces €léments stables le long
des profils verticaux augmentent parfois en profondeur a I’approche du substrat minéral sous les
tourbieres et si leurs concentrations en surface sont importantes, ceci résulte d’'une augmentation
des dépositions atmosphériques naturelles, telles les poussieres et cendres (Shotyk et al., 1990).
Toutefois, I’enrichissement important de Cu, de Pb et de Zn observé dans les sols superficiels de
bogs, en proportion avec le contenu dans la crotite terrestre, ne peut étre expliqué que par les apports
naturels en particules minérales (Shotyk et al., 1990; Weiss et al., 1999).

La contamination anthropique explique généralement ’accumulation des ET dans la partie
supérieure du profil des bogs, soit jusqu’a environ un métre de profondeur, qui représente
I’épaisseur approximative de tourbe s’étant accumulée depuis le début de 1’¢re industrielle. Les
variations des concentrations de ET dans les profils de tourbe reflétent les différentes sources
anthropiques d’ET et les mesures prises pour réduire leurs émissions. A titre d’exemple, les travaux
de Pratte et al. (2013) montrent un pic d’accumulation conséquent d’As, de Cd, de Ni, de Pb et de
Zn entre 30 cm et 50 cm sous la surface de la tourbe et une réduction importante de ces ¢léments
dans les horizons superficiels au sein de trois bogs situés dans la vallée du Saint-Laurent. Cette
accumulation de métaux refleterait les émissions engendrées par la combustion de charbon et la

transformation du minerai lors de I'industrialisation de la région alors que la baisse de
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concentration en surface refléte les mesures de prévention et de réduction des émissions de
polluants prises dans les années 1970 (Pratte et al., 2013).

Egalement, en analysant la composition chimique de 154 profils verticaux de bogs
d’Ontario, les travaux de Talbot et al. (2017) ont mis en évidence un patron d’accumulation
asymétrique de Hg et de Pb au sein de plusieurs profils de sols. Le Hg et le Pb ont des
concentrations treés importantes en surface alors que les niveaux décroissent drastiquement apres
50 cm. Les auteurs suggerent que cette contamination est fort probablement liée au transport et aux
activités industrielles de la région prés des centres urbains et miniers de la province. De plus, dans
la région de Rouyn-Noranda, Kettles et Bonham-Carter (2002) ont montré que les concentrations
deCudansles sols de37 bogs sont plus €élevées entre 25 et 50 cm de profondeur. Ce patron, observé
dans différents sites situés jusqu’a environ 30 km de la ville de Rouyn-Noranda, est associé¢ aux
importantes émissions particulaires provenant de la fonderie Horne depuis 1927 et la mise en place
de mesure de réduction depuis les années 80.

Shotyk (1996a) met en garde contre I'utilisation aveugle des bogs comme marqueur
chronologique de la contamination anthropique en ET. En effet, la matiére organique dans les bogs
n’est pas totalement ombrotrophe et des couches sous-jacentes minérotrophes, composées de
matiere minérale naturelle, peuvent étre présentes (Shotyk, 1996a). En assumant qu’une carotte de
tourbe est totalement ombrotrophe, alors que cela n’est pas systématiquement le cas, pourrait
induire un biais dans I'interprétation anthropique de la provenance des ET au sein de la carotte. Il
est ainsi capital de délimiter la profondeur de I'interface ombrotrophe/minérotrophe afin de
distinguer les apports biogéochimiques anthropiques et naturels. Pour ce faire, Shotyk (1996b)
suggere différentes approches telles que I'observation de la composition végétale de la maticre
organique en décomposition. En effet, la composition végétale d’une tourbiere minérotrophe est

davantage dominée par des cypéracées et poacées alors que les bogs sont davantage caractérisés
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par des sphaignes. Le potentiel de cette approche est limité dans la mesure ou la matiére organique
doit étre reconnaissable (partiellement décomposée) et que les especes de plantes typiques des deux
types de tourbiéres ne se mélangent pas.

L’approche biogéochimique est mieux adaptée et plus précise pour discerner I’interface
ombrotrophe/minérotrophe. La comparaison du ratio molaire Ca/Mg le long du profil tourbeux
avec celui retrouvé dans les précipitations atmosphériques est I'une des manieres de distinguer
cette interface. Par exemple, le ratio Ca/Mg d’un bog situé en périphérie de I’océan devrait refléter
les précipitations provenant de I’océan et ressembler a celui de I’eau salée, soit 1:5. Dans la tourbe
minérotrophe, le ratio Ca/Mg serait plutot de 2:1 et plus, ce qui refléte la dissolution préférentielle
du Caau Mg dans le bassin versant (Shotyk, 1996b). Une autre approche largement préconisée est
la normalisation des concentrations en ET recherchées avec celles des éléments stables dans la
crolite terrestre, tels que I’Al, le Ti, le B ou le Sc (Schiitz et Rhan, 1982; Shotyk, 1996b). En
calculant le ratio chimique entre les ET et ces ¢léments stables, il devient possible de discerner le
niveaux de fond et P’enrichissement des ET dans la tourbe. Dans un contexte exempté de
contamination anthropique, la proportion d’éléments stables retrouvée dans la tourbe ombrotrophe
devait étre inférieure a celle dela tourbe minérotrophe, considérant les apports minéralogiques plus
importants au sein de cette derniére (Shotyk, 2000).

La reconstruction temporelle des dépositions en ET atmosphériques est possible grace a la
datation radiochronologique des concentrations des ET le long de profils de tourbe ombrotrophe.
Pour reconstruire la distribution spatiale de ces dépositions, I’analyse des concentrations en ET
dans les bogs d’une région est tout autant applicable. A partir de I’analyse des ET dans la tourbe
de nombreux bogs, il est possible d’estimer, par interpolation spatiale, la distribution géographique

des ET pour une région donnée.
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1.3. Interpolation spatiale par krigeage

Développé dansles années 50 par Daniel G. Krige et George Matheron, le krigeage (kriging
en anglais) est une méthode géostatistique d’interpolation spatiale qui permet de prédire
mathématiquement des valeurs inconnues a l'intérieur d’un intervalle de valeurs connues.
Contrairement aux autres méthodes d’interpolation déterministes, telles que les splines, le IDW ou
les polygones de Thiessen, le krigeage emploie des mod¢eles statistiques pour prédire et valider
I’interpolation entre les valeurs connues. Le krigeage assume qu’il y a présence d’autocorrélation
spatiale au sein du paysage, soit une variation aléatoire et structurée des variables
environnementales qui se traduit par une plus grande similarité entre les objets prés 1'un de ’autre
que ceux loin del’autre (Matheron, 1982). Les prédictions par krigeage sont pondérées en fonction
de la redondance, de la proximité et de I’autocorrélation spatiale des points inconnus vis-a-vis des
points interpolateurs connus. Un poids statistique est donc différemment appliqué aux points
interpolateurs selon leur valeur et leur organisation spatiale vis-a-vis des autres points connus
(Matheron, 1982). L’interpolation par krigeage est une méthode qui garantit le minimum de
variance et confere ’avantage de valider ’exactitude des prédictions par validation croisée, ainsi
que de créer des cartes de prédiction et d’erreurs standards.

Le krigeage estime 1’autocorrélation spatiale par ’entremise de semi-variogrammes (Figure
4) qui, selon différentes paires de distances (lag) entre tous les points a 1’étude, évaluent la semi-
variance des valeurs entre elles, soit une mesure spatiale de la covariance (Bolstad, 2016). En
d’autres mots, le semi-variogramme illustre comment la dispersion d’une variable régionale (e.g.
As, Cd, Cu ou Pb) augmente plus les distances entre les points (sites d’étude) sont élevées. Apres
une certaine distance, la semi-variance atteint un plateau ou I’autocorrélation n’est plus

significative.
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Figure 4. A gauche, présentation simplifiée des paramétres (portée, pépite et plateau) du semi-variogramme. A droite,
représentation combinée des modéles empiriques (sphérique, circulaire, exponentiel, linéaire et gaussien) appliqués
aux semi-variogrammes. Figures de gauche et de droite adaptées, respectivement, de GIS Geography (2021)et Aspexit
(2019).

La distance a laquelle ce plateau est atteint est la portée. Finalement, le semi-variogramme
est également caractéris¢é par une pépite. Celle-ci exprime la semi-variance initiale ou
I’autocorrélation est a son maximum (Bolstad, 2016). Pour compléter, le krigeage applique des
fonctions mathématiques au semi-variogramme, soit des modéles empiriques venant ajuster le
comportement de la semi-variance des points selon la distance. Plusieurs mode¢les sont
disponibles : linéaire, circulaire, sphérique, gaussien et exponentiel. Entre autres, le modéle
sphérique est caractérisé par une augmentation graduelle de la semi-variance, soit une diminution
graduelle de I’autocorrélation spatiale. Ce modéle est généralement cohérent avec les données
écologiques. Le modéle gaussien est caractéris€ par une surface lisse ou, a petites et grandes
distances, la semi-variance augmente faiblement. Le modc¢le exponentiel quant a lui se démarque
par une diminution exponentielle de la semi-variance qui se traduit donc par une autocorrélation

spatiale importante entre les points a de faibles distances.

1.3.1. Krigeage des ET dans les bogs
Les bogs, déconnectés topographiquement du bassin versant, sont caractérisés par une
couverture végétale qui est dominée par les bryophytes (Reddy et DeLaune, 2008). Puisque leur

voie d’assimilation en nutriments est essentiellement atmosphérique et leur capacité d’adsorption
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des métaux est importante, via le fort nombre de protons aux sites d’adsorption (Gonzélez et
Pokrovsky, 2014), les bryophytes retrouvées dans les bogs sont des bioindicateurs atmosphériques
pertinents pour évaluer la contamination en ET. Depuis plusieurs décennies, leur utilisation a été
mise a profit pour évaluer la contamination industrielle en ET dans les parcs naturels de la Pologne
(Grodzinvska, 1978), dans I’est de la France (Meyer et al., 2015), dans les zones métropolitaines
du Mexique (Macedo-Miranda et al., 2016), dans le sud de I’Allemagne (Kempter et al., 2017), en
Norvege depuis 1977 (Steinnes et al., 2011; Steinnes et al., 2017) et au Canada (Shotyk et Cuss,
2019), entre autres.

Dans cette perspective, interpoler par krigeage les concentrations d’ET retrouvées dans les
sphaignes de plusieurs dizaines de bogs (n > 30) d’une région touchée par une source de pollution
connue et ponctuelle, telle une fonderie, permettrait de distinguer les kot spots de contamination
atmosphérique en ET de cette région. Une fois ces zones de contamination localisées, I’évaluation
de la distribution des ET au sein de la végétation des bogs devient pertinente a conduire, afin de

mieux comprendre I'impact des ces éléments au potentiel toxique sur cet écosystéme.
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1.4. Physiologie végétale
1.4.1. Absorption élémentaire par les plantes

L’absorption des nutriments et des ET au sein des plantes est multifactorielle. Elle dépend,
entre autres, du mouvement dans les sols des éléments sous forme soluble, de 1’assimilation
racinaire de ces ¢éléments et de la translocation verticale de ceux-ci vers le reste de la plante.
L’absorption dépend également de la capacité d une plante a former des associations symbiotiques
avec les champignons et bactéries fixatrices de N, de la nature chimique dusol ainsi que desapports
externes en ¢léments (Aerts et Chapin, 1999). Les racines sont essentielles au fonctionnement des
plantes et des écosystémes, dans la mesure ou elles ancrent les plantes dans les sols, pompent I’eau
et les ¢éléments en solution vers le reste de la plante et régulent la distribution de ’eau et des
nutriments au sein des sols. Les racines ont également un rdle prédominant dans le cycle
biogéochimique du C et du N (Warren et al., 2015) et modifient la disponibilité des ressources de
I’environnement (Schenk, 2005; Nobel, 2009). Les racines robustes servent de structure physique
pour la plante, les plus fines (< 1 mm) dirigent ’absorption des nutriments et ET (Steudle, 2000;
Rewald et al., 2011). Ces chevelus racinaires s’associent préférentiellement avec les mycorhizes et
augmentent la surface spécifique d’absorption de I’eau et des ressources ¢lémentaires associées
(Read et Boyd, 1986; Augé, 2001; Segal et al., 2008).

Conceptuellement, les éléments contenus dans la solution de sol traversent I’épiderme des
racines fines jusqu’au cylindre cortical ou, via le xyléme, la solution est transférée vers la tige et
les feuilles de la plante (Figure 5) (Raven et al., 2014). Les travaux de Hinsinger et al. (2011)
soulignent d’ailleurs que I’absorption des nutriments par les racines stimule le mouvement de
nutriments en solution dans le sol vers la rhizosphére. En effet, ’assimilation induit une diminution

des nutriments a l’interface racine-sol, ce qui crée un gradient de diffusion qui stimule le

21



déplacement des nutriments en solution vers la zone a concentration faible en nutriment, soit, vers

la thizosphere (Raven et al., 2014; Nobel, 2009; Warren et al., 2015).
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Cortex : Flux d’eau longitudinal et =
e . . transport
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Flux ionique et diffusion vers la travers de la racine
rhizosphére
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Figure S. Structure et caractéristiques fonctionnelles des racines fines dansle systéme racinaire des plantes. L’eau et
les solutés se déplacent passivement au travers de ’apoplasme de ’épiderme, du cortex et de ’endoderme vers les
tissus vasculaires centraux (phloéme et xyléme). Le développement mature des racines transforme en liége (subérise)
les parois externes de ’endoderme ce qui entraine une régulation de ’assimilation de I’eau par le métabolisme de la
plante (protéine). Les fonctions physiologiques associées a I'assimilation sont identifiées en orange, le transport de
I’eau est illustré enbleu et les échangesde carbones, en vert. Figure adaptée de Warren et al. (2015).

La translocation verticale de I’eau dans le xyléme vers les composantes végétales aériennes
s’effectueen premier lieu par capillarité entre I’eau et la surface interne duxyléme. Ce mouvement,
prioritairement intermoléculaire, permet aux nutriments en solution de pénétrer le xyleme et d’y
étre pompés vers la surface. En raison de la taille diamétrale du xyléme, la force capillaire est
rapidement saturée et ne peut expliquer I’ascension de la solution sur de grandes distances
verticales (Nobel, 2009). La solution d’eau et les éléments nutritifs associés réussissent donc a se
mouvoir verticalement dans la plante par pression hydrostatique ou force hydraulique. Cette force,
initialement conceptualisée en 1856 par Darcy pour un matériau poreux comme le sol (Anctil et

al., 2012, p.108), fut appliquée pour la premicre fois au transport de la séve dans le xyleme par les
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travaux de Siau (1983). On y explique que le transport vertical de I’eau est fonction d’un gradient
différentiel de pression entre le sol et la partie aérienne des plantes, maintenu par
I’évapotranspiration de I’eau par les stomates (Manzoni et al., 2013). Ce transport vertical est basé
sur un transfert d’une région a potentiel hydrique élevé (sol) vers un potentiel hydrique faible
(atmosphere). Ce gradient est controlé par les propriétés du xyléme, la régulation stomatique et les
taux detranspiration (Bohrer et al., 2005; Raven et al., 2014; Nobel, 2009; Hunt et Manzoni, 2016).

Il importe de souligner que les échanges élémentaires sous forme ionique entre la solution
et la racine représentent une source d’acidité et d’alcalinité pour le substrat (Nye, 1981; Hinsinger
et al., 2003). Selon les lois de I’¢électroneutralité, une racine libére un nombre d’ions H* équivalent
a celui des cations (e.g. K¥, NH4", Ca>", Mg?") assimilés, ce qui induit une acidification du sol et
une augmentation de la disponibilité de cations dans la solution (Jenny, 1939). L’assimilation des
nutriments peut également alcaliniser le sol lorsque celui-ci contient des proportions importantes
d’anions tels que les nitrates (NO3.) et nitrites (NO2.), libérant au cours deI’échange del’hydroxyde
(OH"). L’acidification ou I’alcalinisation des sols par I’absorption végétale dépend donc du pH
initial du sol, mais également de la forme dominante du N (NH4" vs NO3-) disponible dans la
solution (Nye, 1981). Les travaux sur I’afforestation de Hong et al. (2018) démontrent que le pH
des sols tend vers la neutralité 1a ou, lors de la croissance des arbres, les sols alcalins tendent a
s’acidifier et les sols acides tendent a se basifier. Le pH acide des bogs stimule I’adsorption des
anions, ce qui rend disponibles les cations, comme les ET (Pb%", Cu?*, Cd?*) dans la solution. Par
ailleurs, la respiration racinaire (Figure 5) contribue au relaichement de carbone dans les sols. En
solution, ce carbone se transforme en acide carbonique, ce qui vient subséquemment altérer les
minéraux dans le sol (Hinsinger et al., 2003) et solubiliser les ET.

La majorité des ET dans les plantes s’accumulent généralement dans les racines,

particulierement dans I’épiderme des fines racines (Krzestowska, 2011), et moindrement dans les
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parties aériennes (Kahle, 1993). Les travaux de Klink (2017) en périphérie de lacs mésotrophes
dans I'ouest de la Pologne illustrent bien ce patron : les concentrations de Cu, Fe, Mn, Ni et Zn
dans le systéme racinaire de Typha latifolia et Phragmites australis sont en moyennes cing a dix
fois plus élevées que les parties aériennes de ces plantes. Toutefois, dépendamment de 1’élément
en question et duniveau d’exposition du milieu, certaines plantes présenteront, en proportion aux
racines, des concentrations plus importantes dans les organes aériens des plantes. Le cas du Pb et
du Cd chez T. latifolia et P. australis (Klink, 2017) ou I’accumulation importante du Cd et du Zn
dans les feuilles du saule sont de bons exemples (Courchesne et al., 2017). Additionnellement, les
plantes hyperaccumulatrices, les plantes dont le transport intracellulaire est sous forme de chélates
et celles dont I’assimilation €élémentaire est assistée par les microbes, peuvent également présenter
desconcentrations importantes d’ET dans leurs parties aériennes (Shahid et al., 2011; 2012; Ahmad
et al., 2016). La translocation verticale des métaux vers les parties aériennes des plantes est limitée
par des barrieres physiques, la précipitation des métaux en sels insolubles et la séquestration de
ceux-ci dans les vacuoles des cellules du rhizoderme (Kopittke et al., 2007; Arias et al., 2010).
D’une certaine fagon, la plante se protége et tolére les ET en limitant leur translocation vers les
parties aériennes.

Les ET de sources atmosphériques peuvent ¢galement se déposer et étre absorbés par les
feuilles des plantes (Aerts et Chapin, 1999). Certains demeurent adsorbés a la cuticule a la surface
de la feuille, mais d’autres pénétrent cette surface via les pores des stomates, se désorbent dans
I’apoplasme pour finalement s’adsorber aux parois cellulaires internes (Chamel etal., 1991; Shahid
et al., 2017). Cette infiltration est stimulée lorsque les éléments sont en solution sur la feuille. Une
fois incorporés dans les feuilles, dépendamment des ET de leurs concentrations, ceux-ci
endommageront la feuille en créant des nécroses. Entre autres, Uzu et al. (2010) et Schreck et al.

(2012) ont attribué la présence de nécroses dans les feuilles de laitue, d’ivraie et de persil par la
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présence de complexes inorganiques de Pb (PbO, PbSO2", PbSO4, PbCO3). Uzu et al. (2010)
observe d’ailleurs que dans certains cas, la dissolution du Pb inorganique se conclut par la
précipitation du Pb sous forme de complexes organiques. A I’inverse, la présence élevée d’arsénite
dans les frondes de Pityrogramma calomelanos demeure invariable, peu importe la forme d’As
introduite initialement (Kachenko et al., 2010).

Les études portant sur I’absorption foliaire restent néanmoins peu abondantes et nécessitent
un approfondissement, comparativement a celles portant sur I’assimilation racinaire. Méme s’il est
convenu que I’assimilation racinaire domine les processus d’absorption des végétaux, différencier
les proportions d’éléments absorbées par les racines et par les feuilles demeure pour le moment
tres difficile dans la mesure ou ces processus sont simultanés. L’absorption foliaire a tout de méme
une influence notable sur les concentrations retrouvées dans les plantes. Les travaux de Kozlov et
al. (2000) soulignent que les variations importantes de métaux au sein des plantes ne peuvent étre
simplement expliquées par les translocations racinaires d’¢léments. Les feuilles, étant exposées
aux aléas atmosphériques, sont plus sensibles aux variations induites par les variations climatiques

et par les dépositions directes de I’atmosphere.

1.4.2. Facteurs influencant ’absorption élémentaire par les plantes

Une biomasse végétale élevée n’implique pas nécessairement une concentration élevée de
nutriments au sein de la plante, mais plutdt un potentiel d’absorption élevée de ceux-ci (Wendling
et al., 2016). Ainsi, la quantité d’¢léments assimilée est parfois plus importante chez les petits
organismes, tels que les herbacées. Les especes Plantago lanceolata, Silene vulgaris et Achillea
ageratum sont quelques exemples de plantes herbacées ayant un contenu en ET ¢élevé au sein de

leurs composantes végétales, malgre leur petite biomasse (Baroni et al., 2000; Petrova et al., 2014).
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Sommes toute, de nombreux facteurs influencent, individuellement ou conjointement, le
niveau d’absorption de ET par une plante a 'interface sol-plante. Entre autres, I’exposition, la
spéciation et la biodisponibilité des ET dans les sols joueront un role de premier plan sur
I’assimilation végétale. La biodisponibilité des ET est quant a elle régulée par les propriétés
physico-chimiques des sols, telles que le type de sol, la nature du matériel parental, le pH, la
capacité d’échange cationique, le potentiel redox, le % de matiere organique, la texture des
sédiments et la température (Gupta et al., 2019). Sans compter que le niveau dela nappe phréatique
ainsi que D’activité bactériologique des micro-organismes présents dans les sols auront une
influence supplémentaire sur le degré et la nature des ET assimilés par les plantes (Shahid et al.,
2017).

La tolérance des especes végétales et leurs taux d’évapotranspiration influencent sur le
degré de translocation d’ET au sein des organes végétaux (Antosiewicz, 1992). De grands taux
équivalant a de grandes concentrations en ET absorbées (Hao et al., 2012) sont susceptibles d’étre
plus importants dans les végétaux a grand feuillage (Guptaet al., 2019). De surcroit, le niveau de
développement d’une plante régente la forme et la quantité d’ET assimilés. Au cours du
développement végétal, le contenu nutritif et ¢élémentaire atteint un pic et diminue vers la maturité
a des taux différents selon les especes, notamment en raison de la diminution des besoins nutritifs
au cours des saisons (Kilcher, 1981; Shahid et al., 2017). Gupta et al. (2019) ont observé que la
demande métabolique en nutriments atteignait un maximum lors de la floraison, et que la
concentration diminuait fortement apres. Annuellement, 1’assimilation élémentaire maximale se
réalise vers la fin de I’été et le début de I’automne, lorsque la biomasse végétale est a son plus fort
(Fang et al., 2017).

L’absorption foliaire est fortement influencée par les propriétés de la cuticule telle que sa

perméabilité, et varie selon la taille des particules. Les plus grosses particules sont interceptées par
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la cire a la surface de la feuille, alors que les plus petites particules (< 2,5 pm) peuvent étre
absorbées (Eichert et al., 2008; Birbaum et al., 2010). La texture rugueuse, pubescente, feuillue ou
épineuse des feuilles influence le degré d’absorption foliaire. Cette assimilation est notable chez
les espéces ayant un indice de surface foliaire et une densité en stomates élevée, induisant une
conductance stomatique élevée (Ataabadiet al., 2011). Suttonet al. (1993) rajoutent que les plantes
se développant dans des environnements ayant une abondance d’eau et de lumicre sont
caractérisées par une conductance foliaire importante qui se traduit par une assimilation foliaire
conséquente. Wendling et al. (2016) notent que les plantes ayant une superficie foliaire élevée et
de longues racines contiennent davantage de N, de P et de Mg. Finalement, les espéces ayant une
densité et une superficie racinaire considérables (favorisées par les mycorhizes) et des tissus denses

sont sujettes a de grandes absorptions de Ca, de K et de P (Wendling et al., 2016).

1.4.3. Fonctions et impacts physiologiques des ET

La toxicit¢ des ET origine dans leur capacit¢é a dénaturer I’activité enzymatique,
endommager les membranes cellulaires et modifier ’ADN, perturbant le métabolisme des plantes
(Berkowitz et al., 2014). La rupture des fonctions métaboliques et la dénaturation des végétaux est
le produit d’une perturbation enzymatique, qui elle prend source lorsque les ET s’accumulent dans
I’organisme. Les enzymes régulent la quantité d’énergie nécessaire pour activer une réaction
biochimique du métabolisme (Raven et al., 2014). Elles sont essentielles pour la préservation des
cellules sous un stress environnemental, puisqu’elles produisent des antioxydants qui limitent les
dommages créés par les espéces d’oxygene réactives (Ahmad et al., 2010; Caverzan et al., 2012).
Ces protéines essentielles permettent de catalyser par millions le nombre de réactions chimiques et

d’assurer le fonctionnement métabolique des organismes vivants (Raven et al., 2014).
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Le Cu, le Zn et le Ni sont nécessaires au fonctionnement physiologique des plantes (Table
1). Ils assurent principalement un maintien de l’activité enzymatique. Le Cu joue un rdle
déterminant vis-a-vis de la photosynthése, la respiration, le métabolisme des nitrates et des
glucides, la perméabilité des tissus végétaux, la reproduction ainsi que la résistance aux maladies
des plantes (Kabata-Pendias, 2010). La déficience en Cu ou la surabondance de cet élément au sein
de l’environnement perturbent [’activité enzymatique, ce qui affecte le fonctionnement
physiologique des végétaux (Pilon, 2011). Le Cd, le Pb ainsi que I’As n’ont pas de fonctions
métaboliques déterminées chez les plantes. Ces éléments toxiques et non essentiels tendent a se
bioaccumuler dans les tissus et viennent perturber, méme en concentration réduite, I’activité
enzymatique des végétaux (Tableau 1). Par exemple, lorsque le Cd, considéré comme étant 'un
des métaux les plus phytotoxiques, atteint des concentrations variant de 5 420 mg kg!, le cycle de
Calvin se voit perturbé, inhibant la photosynthése et réduisant la quantité de chlorophylle au sein
du chloroplaste (D’Alessandro et al., 2013).

Le degré de phytotoxicité dépend de I’espece de plante, de la spéciation des ET, des
propriétés chimiques du sol et de la concentration en ET au sein des sols. Certaines plantes ont des
capacités extraordinaires d’assimilation en ET. Celles qui accumulent plus de 1000 ppm sont
considérées comme des hyperaccumulateurs (Baker et Brooks, 1989). Par exemple, Phyllanthus
balgooyi, sur I'lle de Borneo, présente une concentration de Ni dans la séve > 16 % de la masse
totale du phloéme, représentant la deuxiéme concentration de Ni la plus élevée au monde chez un
organisme vivant (Mesjasz-Przybylowicz et al., 2016). Malgré le manque d’explication fondée, il
semblerait que les concentrations de Ni chez P. balgooyi viendrait protéger les pigments de
chlorophylle contre les rayons UV et serait une adaptation anti-herbivore pour cette espece
(Martens et Boyd, 1994; Robinson et al., 2003). Ma et al. (2001) ont également observé chez la

fougere Pteris vittata des concentrations de différentes especes d’As variant de 3280 a 4980 ppm.
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Tableau 1. Synthése des conséquences physiologiques des ET sur les plantes. Les espéces marquées d’un astérisque* font référence a des travaux de recherche originaux.

El::::ent Fonctions essentielles Contenu plante Phytotoxicité Conséquences physiologiques Sources ET Références
Pesticides .
2-10 mg kg™! e . C Pais et Jones (1997)
As %) 0,009-1,7 mgkg"  *P. menziesii Réduction de la croissance Herbicides *Warren et al. (1968)
3000 me k! Plasmolyse cellulaire Stérilisant sol Bailev et al. (2002
( mg kg™) Activités industrielles ailey et al. ( )
Perturbation de I’activité enzymatique .
o \ Eaux usées
Inhibition de la photosynthése Boues d'épuration
1 1 Réduction de la perméabilité . Kloke et al. (1984)
cd 0 0.1-1,0 mg kg >-20 mg kg Réduction du transport cellulaire de 1’eau Clga.re.tte . Macnicol et Beckett (1985)
. - Pesticides et engrais
Perturbation du cycle de Calvin .
Batteries
ghoiozyntt}ilersle <2mgkg! Eiﬁflznie (;nhltli)e fonitlorﬁsl Boues d'épuration Sandmann et Boger (1980)
Cu eprocuctio . 1-10 mg kg'! >20-30 mg kg cration ces Hssus et cefie Activités industrielles Kabata-Pendias (2010)
Résistance maladie Inhibition photosynthése Déchets industricl
Perméabilité Perturbation de ’ADN cehets industricls
Moins bi . Chloroses Vesper et Weidensaul (1978)
Biglsnsn tﬁzlslecggpm 10-100 me ko' Réduction de la croissance Bazzaz etal. (1974)
Ni bacté};ies 1.0 me k! *H. flor .bg 5 s Baisse I’assimilation de nutriment Essence au Pb (atmosphére) ~ *Severne (19_74)
) ) L mg e - JLorioundu Inhibition de la photosynthése et + déposition sur culture Kabata-Pendias (2010)
Fonction enzymatique de (6000 mg kg™) o
Iuréase transpiration
Limite synthese du N»
Inhibition de la photosynthése El?il]lelbusuon charbon et
) 1 o Mitose L. i .
Pb 0] 0,3-1,5 mg kg 100 pg kg™ (tissu) Absorption de I'eau Pest1c1de’ Kabata-Pendias (2010)
Réduction de la perméabilité Faux usces
Essence au Pb
Activité enzymatique
(peptidase, protéinase) )
Fonction métabolique <10-20 me ke Lmds?}’ (1972)
des glucides et protéines > 100 SOOgm gk .1 Déficience inhibe fonctions Métallurgie Macnicol et Beckett (1985)
Zn Perméabilité des 10-100 mg kg'! . T ) . £ Xg Trés peu phytotoxique Activités anthropiques *McGrath et'al. (1997)
membranes - caeruencens Retarde la croissance Eaux usées Kabata-Pendias (2010)

Résistance aux maladies
Résistance T°C chaude
et froide

(8000 mg kg™
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Pourquoi une plante accumulerait-elle des ET toxiques tels que I’As, le Cd et le Pb s’ils ne
sont pas essentiels a son développement physiologique ? La tolérance d’une plante a un
environnement concentré en ET peut subvenir par la succession de communautés végétales, qui,
au fil dutemps, développent des attributs physiologiques adaptatifs (Antosiewicz, 1992). Etre en
mesure de croitre dans un sol présentant des niveaux importants d’ET confére un avantage
compétitif vis-a-vis des especes qui ne le sont pas (Wan et al., 2019). De plus, il arrive qu’une
plante assimile des ET par erreur. En effet, la structure moléculaire de certaines especes chimiques
toxiques peut ressembler a celle de cations basiques essentiels pour la croissance des plantes, tels
que le Cd envers le Ca. La valence ainsi que le rayon ionique du Ca?* ressemblent beaucoup au
Cd?" et ce dernier se voit assimilé au travers des voies d’absorption du Ca lors d’échanges
cationiques entre la racine et la solution du sol (Perfus-Barbeoch, 2002). Le cas des champs de bl¢
(Triticum spp.) contaminés au Cd contenu dans les fertilisants phosphatés (Andersson et Siman,
1991) exemplifie bien cette situation ou les ions Cd?*se font assimilés par les racines vers la tige
du blé via les canaux tensiodépendants (VICC) du Ca (De Vriese et al., 2018; Abedi et Mojiri,

2020).
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1.5. Objectifs de recherche

Bien que plusieurs études au début des années 2000 aient démontré que la contamination
en ET provenant de la fonderie Horne s’observe au sein de plusieurs écosystémes différents a
Rouyn-Noranda (GSC, 2005), peu d’efforts ont a été investis pour comprendre I’entendue spatiale
de cette contamination a I’intérieur de I’aire d’influence de la fonderie ainsi que la remobilisation
des ET dans les compartiments biogéochimiques des bogs exposés aux dépositions atmosphériques
en ET. Il est donc appropri¢ de se questionner: quelle est I’étendue de la contamination
environnementale en ET provenant de la fonderie Horne a Rouyn-Noranda ?

Etudier la biogéochimie des ET dans les bogs de Rouyn-Noranda est pertinent puisque la
fonderie Horne constitue la principale source de contamination atmosphérique en ET de la région,
I’historique de ses émissions est documenté, la direction et la fréquence des vents dominants sont

bien connues, la région ne présente aucune structure géomorphologique importante pouvant limiter

le transport aérien de particules et, finalement, la région est riche en bogs.

Dans ce contexte, les objectifs de ce projet de recherche sont de:
1) Cartographier la distribution spatiale des dépositions régionales en ET provenant de la

fonderie Horne en utilisant 54 bogs comme marqueurs de la contamination atmosphérique.

2) Etablir la distribution et la variation des ET entre les compartiments écosystémiques

(plante, sol et eau) de quatre bogs exposés a des niveaux distincts d’ET.
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Chapitre 2. Environmental trace element contamination downwind
from a copper smelter in the region of Rouyn-Noranda

2.1. Avant-propos

Cet article scientifique, en préparation pour la revue Environmental Pollution, présente les
résultats d 'une étude portant sur la distribution spatiale des ET (As, Cd, Cuet Pb) dans 54 tourbieres
ombrotrophes (bogs) situées dans un rayon de 50 km d’une fonderie de Cu de la région de Rouyn-
Noranda, en Abitibi-Témiscamingue. Cette recherche vise a i) dresser un portrait cartographique
de la contamination en ET a partir de I’interpolation spatiale des concentrations retrouvées dans les
sphaignes des bogs et ii) de définir la distribution de ces ET entre les compartiments
biogéochimiques (plantes, sols et eau) de bogs exposés a des niveaux contrastants de dépositions
atmosphériques.

Cette étude a été conjointement congue par tous les auteurs de I’article. Nous avons tous
ensemble mis sur pied le plan de recherche, de la détermination des objectifs de recherche a
I’élaboration des plans et méthodes d’échantillonnage. J’ai personnellement effectué et dirigé les
campagnes de terrain a Rouyn-Noranda, assuré la prise d’échantillonnage, ainsi qu’effectué les
analyses en laboratoire. J’ai également conduit toutes les analyses statistiques et spatiales, ainsi
que la réalisation des tableaux et figures dans I’article. J’ai finalement rédigé toutes les versions de
I’article sous la supervision de Julie Talbot et Frangois Courchesne, coauteurs, qui ont participé a

la révision des textes et I’enrichissement scientifique du propos.
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2.2. Abstract

The environmental trace element (TE) contamination from the Horne copper smelter
emissions is an ongoing issue in the region of Rouyn-Noranda. While detailed attention has been
given in the early 2000s to understand the consequences of TEs in different environments, the
geographic distribution and post-depositional redistribution of arsenic (As), cadmium (Cd), copper
(Cu), and lead (Pb) were generally limited to the vicinity of the smelter. In this study, the
concentration of these TEs was quantified and then mapped by simple kriging interpolation, based
on the Sphagnum fuscum top layer (0-3 cm) collected in 54 ombrotrophic peatlands (bogs). The
variation of TE in bog ecosystem compartments of four bogs contrastingly exposed to depositions
were furtheranalyzed. The spatial distribution of TEs in Rouyn-Noranda was negatively correlated
to the distance from the smelter, exhibiting high concentrations near the smelter and a constant
decrease, as the distance increased from the metal source. Although TE contamination is
measurable up to 50 km, the critical contamination range laid within 25 km from the smelter,
suggesting short distance deposition from the smelter particular emissions. The post-depositional
distribution of TEs in bogs followed the same spatial pattern, where ecosystem compartments
located 10 km away from the smelter presented significantly higher TE concentrations than those
located 25 km away. As a result, important accumulation of As, Cd, Cu, and Pb in bog vegetation
was concentrated in fine roots, decreasing subsequently in the shoots and then in the leaves.
Exposition to high levels in the roots was most likely the result of elevated TE accumulation in
deepest peat layer and in the peat pore water. As the region is subject to constant TE deposition,
further investigations are needed to assess the ecotoxicological impact of these contaminants on
peat bog vegetation.

Keywords: Trace element, bogs, sphagnum, atmospheric deposition, smelter emissions, root

uptake, kriging
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2.3. Introduction

Environmental TE contamination has been undergoing since metallurgical ore
transformations of the Bronze Age, circa 5000 years ago (Radetzki, 2009; Killick and Fenn, 2012;
Garcia-Alix et al.,, 2013; Cortizas et al., 2016), and increased in the bloom of the industrial
revolution (Galloway et al., 1982; Nriagu and Pacyna, 1988; Pacyna and Pacyna, 2001; Garcia-
Alix et al.,, 2013). Industrial activities, including fossil fuel combustion, pyrometallurgical
processes, agricultural fertilization, cement production, and waste incineration, are the main
contemporary anthropogenic sources of TEs in the environment (Nriagu and Pacyna, 1988;
Csavina et al., 2012; Pulles et al., 2012; Tchounwou et al., 2012; Zhang et al., 2012). As a result,
high concentrations of TEs, such as As, Cd, Cu, Hg, Ni, Pb, and Zn, are now present in many
natural ecosystem compartments, including freshwaters, soils, vegetation, and in the human food
web (WHO, 1996; Tchounwou et al., 2012; Nhiwatiwa et al., 2011; Talbot et al., 2017; Ali et al.,
2019). Trace element pollution is an important public health concern due to acute exposition and
chronic bioaccumulation in human tissues (Abernathy et al., 1999; Jarup, 2003; Gall and
Rajakaruna, 2015). For instance, Hg, Cd, Cr, and Mn concentrations were reported in pregnant
women’s placenta and cord blood (Bjormberg et al., 2003; Amaya et al., 2013), Cd in welder
workers blood (Barbee and Prince, 1999; Mahmood et al., 2015), and recently As was measured in
children and adults’ fingernails living less than 0.5 km from a Cu smelter industrial complex in
Quebec, Canada (Bilodeau, 2019; 2020b).

Over the past decades, ombrotrophic peatlands (bogs) have been used to monitor
atmospheric depositions for evaluating TE environmental contamination (Harmens et al., 2010;
Steinnes et al., 2017; Wiklund et al., 2020). Incremental organic matter accumulation over time,

favored by water-logged conditions restraining complete organic matter decomposition,
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topographically disconnects bogs from basal contact with the underlying mineral substrate and
restricts inflow from the surroundings. As a result, bogs receive elemental inputs solely from
atmospheric precipitations (Rydin and Jeglum, 2013), allowing peat profile analysis for the
historical reconstruction of atmospheric TE contamination (Shotyk, 1996b; Weiss et al., 1999;
Pratte et al., 2013; Shotyk et al., 2017). Further attention has been given to TE content in bog’s
pore water (Rausch et al., 2005; Bragazza, 2006; Gotelli et al., 2008) and plant species, such as
shrubs, lichens, and trees (Arafat and Glooschenko, 1982; Malmer and Wallén, 1986; Gotelli et al.,
2008; Borgulat et al., 2018; Gaskova, 2018; Shotyk et al., 2019), but few studies focused on the
continuum partitioning of TE concentrations between peat soil, pore water, and vegetation within
a bog system.

We studied TE content in 54 bogs located downwind from a known emission point source,
the Horne smelter, located in Rouyn-Noranda (Quebec, Canada). Past studies determined
environmental TE accumulation from the Horne smelter in lake sediments (Arafat, 1985; Gallon
et al., 2004, 2005; Telmer et al., 2006), in soils (Knight and Henderson, 2006; Ettler, 2016), in the
snow (Telmer et al., 2004), in the atmosphere (Simonetti et al., 2004), in tree rings (Savard et al.,
2006a), in rocks (Leverington and Schindler, 2018), and as well in peat bog cores (Glooschenko et
al., 1986; Kettles and Bonham-Carter, 2002). These studies demonstrated the impact of the smelter
TE emissions on the surrounding environment. However, little is still known about the
geographical extent of Horne smelter contaminants and their spatial deposition patterns within the
smelter influence zone, and how these contaminants are remobilized by vegetation after their
deposition. In this context, our objectives are i) to reconstruct the spatial distribution of As, Cd,
Cu, and Pb, downwind from Rouyn-Noranda in 54 peat bogs using the Sphagnum fuscum top layer

as an environmental marker, and i) to evaluate the biogeochemical redistribution of these TE in
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peat soil, pore water and shrubs species components (roots, shoots, and leaves) at sites exposed to

contrasting levels of TE deposition.

2.4 Materials and methods
2.4.1. Study area

The study area is centered around the Horne smelter in the city-region of Rouyn-Noranda,
located in the province of Quebec, Canada (48°14" N, 79°00' W, Figure 7). Annual mean air
temperature and summer mean air temperature are 1.5°C and 16°C, respectively, with a mean
annual precipitation of 929 mm (ENRC, 2010). The area is situated on the Abitibi Greenstone Belt
in the Superior Province of the Canadian shield and is primarily composed of Archean
metasedimentary and metavolcanic rocks (Stockwell et al., 1970). The most important geological
feature of this region is the Cadillac fault which supplies Cu, Zn, gold, and silver ores, strongly
sustaining the mining and smelting sectors of the Quebec province (MRNF, 2006). The region is
located 300 m above sea level on average, and has a relatively flat topography, with two slight
exceptions at the western (Mount Chaudron) and the north-eastern (Aiguebelle provincial park)
limits. The Rouyn-Noranda municipality has a total area of 6441 km?, is extensively covered by
forests and encompasses 227 km? of wetlands (CIC, 2009).

Bogs are the most common type of wetlands in the region. This predominance is explained
by the retreat of the Laurentide Ice Sheet, about 10,100 — 8,000 years ago, when the Ojibway-
Barlow proglacial lake submerged the entire region for 2,000 years and deposited glaciolacustrine
silts and clays (Veillette, 1994). Once the lake drained, the sedimentation phase formed vast, flat,
and poorly drained basins where organic litter accumulated and favored paludification inception

circa 6,000 years ago leading with time to ombrotrophic peat formation (Payette, 1984; Gorham et

al., 2007).
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In activity since 1927, the Horne smelter, located in the downtown area of Rouyn-Noranda,
has a current annual capacity to process 840 000 tons of Cu and precious metal-bearing materials,
produces 210 000 tons of Cu anodes, and bears 640 000 tons of sulfuric acid (Glencore, 2021). By-
pass products resulting from the Cu smelting led to the production of contaminants such as
particular heavy metal oxides (US EPA, 1998), which are mainly emitted as dust particles from the
two smelting stacks of 161 and 130 m in height (GSC, 2005). Emissions of TEs from the smelter
have decreased from the 1970s to the late 1990s and have stabilized since (ECCC, 2018) (Figure
6). Two local weather forecast stations provided hourly wind patterns from 1989 to 2019.

Prevailing windsare primarily north-eastwardsand south-eastwards, between 10° and 150° (Figure

7).
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Figure 6. Horne smelter emissions to the atmosphere for 1966-2017 in metric tons per year (tons year!). The 1966 to
1992 data were obtained from the Geological Survey of Canada (2005), whereas the 1993 to 2017 data were declared
by the smelter to the Canadian National Pollutant Release Inventory (ECCC, 2018). NPRI ID: 3623. Note that the
vertical axis is logarithmic.
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Figure 7. Trace elements point source, the Horne smelter (yellow star), sampling sites (white bullets and triangles), bog distribution (red polygon), and prevailing wind zone (dark
blue area,between 10° and 150°) in the Regional county municipality of Rouyn-Noranda, Quebec, Canada. Hourly wind patterns from 1989 to 2019 (top right panel) are provided
by two local weather forecast stations of the Meteorological Service of Canada,climate ID 7086716 and 7086720 (ECCC,2019).
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2.4.2. Data collection and laboratory analysis

To reconstruct the regional TE spatial distribution, we sampled the bryophyte S. fuscum in
54 bogs in August 2019 and August 2020. The bogs were chosen based on their geographical
position under prevailing winds, their accessibility from regional or forest roads, and their distance
from the smelter up to a maximum of 50 km (Figure 7). The S. fuscum species was selected because
of its ease of identification, its presence at all sites, its important metal adsorption capacity
(Gonzélez and Pokrovsky, 2014), and its previous use in atmospheric TE biomonitoring (Meyer et
al., 2015; Macedo-Miranda et al., 2016; Steinnes et al., 2017; Shotyk and Cuss, 2019). Ineach bog,
a 10 x 10 cm sample of the living portion of S. fuscum (0-3 cm depth) was collected in three distinct
sublots using a plastic knife. The location of subplots varied depending on bog area and were
selected to be representative of the expanse of the bog. All subplots were located on hummaocks,
where S. fuscum grows. The collected volume was measured, and moss samples were stored in
plastic bags to be dried the same day at 40 °C for 24h. In the laboratory, dried samples were first
weighted to calculate the dry bulk density and then milled under a fume hood to a 425 uym powder
(40 mesh sieve size) with an inox Wiley Mini Mill.

At each subplot, we additionally measured the water table depth from the surface in hand -
dug peat holes, collected water samples for pH analysis and, semi-qualitatively assessed the forest
cover density on a S5-level scale (1: completely opened, 2: opened, 3: semi-opened, 4: closed, 5:
completely closed).

To evaluate the TE biogeochemical distribution between the different ecosystem
components of the bogs, we selected, among our 54 survey sites, four sites with uniform vegetation
composition, forest cover density, area, location, and accessibility. The sites are located at 10 and
25 km from the smelter along two transects, north-eastwards and eastwards (white triangles in

Figure 7). In each of these four sites, we measured the TE concentrations in plants, surface peat,
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and pore water based on samples collected in three subplots. Trace element concentration in
vegetation was determined by collecting samples of two shrub species typical of bogs
(Chamaedaphne calyculata, and Rhododendron groenlandicum), one shrub-sized tree (Picea
mariana), and one shrub species typically found at the margin of bogs (4lnus incana). Vegetation
samples were separated into three plant components: fine roots (<1 mm diameter), shoots, and
leaves. All vegetation samples were dried at 40 °C for 24h and then milled into a 425 pm powder
for further elemental analysis.

The top 30 cm of the peat soil column was collected with plastic tools, in each subplot and
divided into three horizons: 0 to 5 cm, 5 to 15 cm, and 15 to 30 cm depth. The peat material was
dried the same day of sampling at 40 °C for 24h and then milled into a 425 um powder with the
inox Wiley Mini Mill. At the same three subplots, pore water samples were collected at the surface
of the water table with sterile 30 mm syringes. Pore water samples were then stabilized with 3
drops of 1 M trace metal grade HNO3, filtered with 0.45 pm glass-fiber filter papers, and stored at
4 °C for further chemical analyses.

For statistical analysis, all triplicate data from the subplots were averaged to obtain a single

value per variable forevery sites.

2.4.3. Determination of TE and nutrient content

Prior to plant or soil concentration analysis, 200 mg of dried-milled sample were digested
on a block digester with Pyrex ignition tubes in 2 mL of concentrated certified trace metal grade
HNOs at room temperature for 12h and then at 120 °C for Sh. Supernatants were filtered at 0.45
pm and diluted to 4 % HNO3 with milli-Q water to a final volume of 50 mL (Wilson et al., 2005).
Arsenic, Cd, Cu, titanium (Ti), and Pb concentrations were determined in S. fuscum, plant

components, soil, and pore water samples by ICP-MS spectrometry (PerkinElmer NexION 300x).
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Titanium concentrations are not influenced by smelter activities and were analyzed for background
comparisons with anthropogenic TE found in S. fuscum. In-house peat reference material and the
Ontario Geological Survey 1878 P certified peat reference material (Riley, 1989) were used in
quality assurance and control procedures (Table S1, Supplement Information). Dozens analytical
blanks of certified trace metal grade HNO3 were further prepared and analyzed along all other
samples to control artificial TE contamination that may takes place during sample preparation. The
average concentration of TE in blanks was subtracted to all samples to limit concentration
overestimations (Table S1, Supplement Information). The detection limit of the method (DL) was
calculated by multiplying the standard error obtained from multiple analyses of solutions having
low solute concentrations (0.001 —0.03 pg L") by three. The DL values of the HNO3 plant extracts
were 0.0104, 0.0043, 0.0010, 0.0078, and 0.0001 pg g! for As, Cd, Cu, Ti, and Pb respectively.
Total C and N content was analyzed on 2 mg dried-milled samples by CHNO-S elemental
analysis (Fisons - EA-1108 CHNS-O Element Analyzer). Total P content was analyzed by
colorimetry assay based on the Murphy and Riley method (1962) on the same 4 % HNO3

supernatants used for [CP-MS analysis using a Shimadzu UV spectrophotometer.

2.4.4. Statistical and spatial analysis

Before reconstructing any TE spatial distributions, we assessed the influence of
environmental variables (Table 2) on TE concentration content in S. fuscum (As, Cd, Cu, and Pb),
using a scale two multivariate redundancy analysis (RDA) (Legendre and Legendre, 2012). Prior
to the RDA analysis, all variables were normalized using the Box-Cox transformation (Legendre
and Legendre, 2012) and then standardized to allow comparison of different variable units. The
RDA analysis was done using the R Studio software, version 1.2.1.335, and was computed using

the {vegan} package version 2.5-6 (R Core Team, 2016; Oksanen et al., 2017).

41



To identify spatial structures among data, linear correlations between TE concentrations
and bog distance from the smelter were conducted. Concentrations of TE presenting significant
relationships with the smelter distance were used for geostatistical interpolation using the simple
kriging method. The simple method was chosen because of its efficient and practical use, and
because it normalizes values. Kriging was considered a suitable method for spatial interpolation as
sites follow normality laws, site count is high and covers densely the study area, concentration
distributions within site are stationary, TE particle depositions follow progressive continuous
features, and finally, transport and deposition are not limited by any strong geomorphological

structures.

Table 2. Environmentalvariables of sampled bogs and S. fuscum (n = 54) [SD = standard deviation].

Environmental variables Mean [+ SD] Median Range
Bog properties

Site distance from smelter (km) 27 9] 28 8—46

Site orientation from smelter (°) 79 [36] 85 -3-145
Water Table Depth (cm) 26 [10] 26 5-46
Forest Cover Density 2 [1] 2 1-4

pH 4.01 3.97 3.67—-4.66

S. fuscum properties

Dry Bulk Density (g cm?) 0.015[0.005] 0.014  0.009—0.034
TotalC (%) 44[0.78] 44 40 — 45
TotalN (%) 0.75 [0.09] 0.74 0.58—1.01
TotalP (ug g') 478197] 473 345-819

Ti (ng g") 2.57 [2.84] 2 0.75-22
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The spatial autocorrelation was established following variance Moran’s I and covariance Gary’s C
index. The selection of the kriging empirical model (e.g. spherical, gaussian, or exponential) was
based on the best fit with the spatial autocorrelation trend among the TE dataset (Table 3). Before
pursuing any kriging interpolations, the empirical models and semi-variogram parameters (Bolstad,
2016) for every TE kriging prediction were selected by cross-validation to minimize the residual
errors, thereby giving the most accurate spatial predictions for our analysis (Table 3). All simple

kriging interpolations were performed using the Geostatistical Wizard tool from ESRI software,

ArcGIS 10.6.1.

Table 3. Semi-variogram model and parameters for As, Cd, Cu and Pb simple kriging interpolation.

Semi-variogram model and parameters *Cross-validation results
Trace element Model Nugget  Sill Range Lag size nlag SE RMSE  RMSE. STD
As Spherical 0.0774 1.408 44937m 5617m 12 0.1332  0.1017  0.8645
Cd Gaussian 0.1715 1.852 44696m 5587m 12 0.0609 0.0676  1.2835
Cu Spherical 0 1.253 39927m 4990m 12 3.6372 3.7439  0.7836
Pb Exponential 0 1.325 32906m 4113m 12 1.8778  2.4535 24738

*Standard error (SE), Root-Mean-Square-Error (RMSE), and Root-Mean-Square-Error Standardized (RMSE.STD).

To understand the distribution of TE among bog ecosystem compartment (vegetation
species, plant components, peat, and pore water) we performed ANOVA’s posthoc Tukey HSD
test (95 % family-wise confidence level). Tukey tests were applied to distinguish bog
compartments between sites, between peat horizons, and between plant components. We weighted
TE concentration average (Xw) per plant species based on the biomass proportion for each species
(% roots, % shoots, and % leaves) found in the scientific literature. The biomass proportion of each

plant component is given for every species in Table S2 of the Supplement Information document.

43



2.5. Results

2.5.1. Environmental controls on TE concentrations in Sphagnum

The broad spectrum of TE concentrations in S. fiscum samples, along with low mean values
overall, suggest that a small number of sites present a high concentration of TEs. As the site
distance from the smelter ranges from 7 to 46 km (mean =27 + 9), TE concentrations in S. fuscum
varied consequently, between 10-fold for As, 13-fold for Cd and Cu, and 20-fold for Pb (Table 4),

suggesting a distance trend among TE concentrations.

Table 4. Trace element concentrations (ug g'') in the top layer (0 to 3 cm depth from the surface) of S. fuscum
collected in 54 peatbogs. [SD = standard deviation]. DL = ICP-MS detection limit of the methodin pg g'!.

S. fuscum (0-3 cm)
Trace element - DL
Mean [+ SD] Median Range

As 0.371[0.21] 0.32 0.10-0.89 0.0104
Cd 0.180.12] 0.15 0.04 -0.55 0.0043
Cu 11.74[7.64] 9.60 2.84 -38.65 0.0010
Pb 3.22[2.93] 2.21 0.71 -14.12 0.0001

The RDA analysis of TE content in S. fuscum (Figure 8) shows that 72.04 % of the overall
TE variation is explained by the environmental variables (P < 0.001) (Table 2), of which 95.79 %
is driven by the site distance from the smelter (P < 0.001) and 2.67 % by the site orientation from
the smelter (P =0.7). Asa result, TE variations in S. fuscum are negatively correlated (P < 0.0001)
to the distance from the smelter (As: » =-0.84, Cd: »=-0.77, Cu: »=-0.81, Pb: » =-0.49), and is
independent of the orientation with respect to the smelter, the pore water pH, the sphagnum C-N-

P content, the sphagnum density, the site’s forest cover density, and the site’s water table depth
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(Figure 8). There is a slight but significant negative correlation between Ti and distance from

smelter (» =-0.31, P =0.03).
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Figure 8. Scale two redundancy analysis (RDA) showing the influence of environmentalvariables (blue) on TE
concentrationsin S. fuscum top layer (red) in 54 bogs (empty bullet).
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2.5.2. Spatial structure of TE concentrations in Sphagnum

We spatially modeled the TE content in peat bogs S. fuscum to assess the TE regional
deposition (Figure 9). In accordance with RDA results, TE concentrations spatially decrease with
distance from the smelter. The highest As, Cd, and Cu values are located 10 km away from the
smelter and are noticeable up to 25 km. Except for Pb, all TEs in our study reach their lowest and
maximum concentrations in the furthest and closest areas from the smelter, respectively. The
highest TE concentrations are found with Cu (40 pg g!') located a few km north-eastwards from
the smelter, and decrease to low levels, around 3 pg g!' in areas located 45 km away from it.
Following prevailing winds, As, Cu and Pb concentration patterns are mainly directed south-
eastwards (100°), whereas Cd points mostly north-eastwards (40°). Lead concentration patterns are
not as influenced by the distance from the smelter as the other TEs. Its highest concentration value
(14 pg g'")is rather detected in a nested area located 17 km eastwards from the smelter, along the
principal regional road axis in the vicinity of the regional airport, and in a forested area located 40
km north-eastwards from the smelter. Standard errors map for each TE kriging prediction is given
in Figure S1 of the Supplement Information. Standard errors are generally low but are strongly
variable at sites located close to the smelter since few intact bogs remain in this area to be

incorporated into the spatial analysis.
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Figure 9. Prediction mapsof As, Cd, Cu, and Pb concentration in the surface layer (0-3 cm) of S. fuscum based on
simple kriging interpolation. Concentration levels are classified into seven geometric intervals.
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2.5.3. Trace element distribution in vegetation components

The four plant species under study are characterized by contrasting TE concentrations. The
highest values, weighted to the biomass proportion of each species components, are constantly
found in C. calyculata ranging between sites, from 0.2 to 8.5 pg g'! for As (Xw=2.8 +£2.9), 0.3 to
5ug gl forCd (Xw=2.0+ 1.8),5t0 114 ng g'! for Cu (Xw =36 £ 39), and 2.23 to 142 pg g! for
Pb (Xw = 39 + 46). Overall, the lowest concentrations are found in A. incana ranging across sites
from 0.1 to 1.4 pg g'' for As (Xw=0.5+0.4), 0.1 to 1.1 ug g"' forCd (Xw= 0.5 +£0.3), 6 to 19 pg
g'lforCd (Xw=15+4.2), and 1.9 to 17 pg g! for Pb (Xw= 8.1 £4.7). In P. mariana, As and Cd
concentration are lower and less variable, varying by eight-fold and six-fold respectively within
individuals, whereas for Cu and Pb, values reach higher concentrations (69 and 112 pg g'!) and
vary 15-fold and 23-fold respectively. As for R. groenlandicum, TE concentrations and variations
across sites are intermediate, presenting the second-highest weighted average of As (Xw= 1.4 £
1.5) and Cd (Xw= 1.7 = 1) and the second-lowest weighted average of Cu (Xw= 23 + 16.5) and Pb
(Xw= 26 +£23).

Our results suggest that weighted average TE concentrations in vegetation depends on site
geographic location relative to the smelter (Figure 10). For instance, C. calyculata reaches its
highest and lowest weighted average of As (6.5and 0.4 ugg'), Cd (4.8 and 0.5 pg g''), Cu (97 and
6.2 ug g'!), and Pb (109 and 3.6 ug g'!) in the 10 km and 25 km eastwards sites, respectively.
Similar patterns are also perceptible in species on north-eastwards sites, indicating dependence of
TE concentrations on the site distance from the smelter, with a lower dependence on the orientation,

as it was seen in the RDA results based on S. fuscum TE concentration (Figure 8).
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Figure 10. Weighted average concentrations of As, Cd, Cu, and Pb (mean of fine roots, shoots, and leaves weighted
asa function of biomass,in pg g'!) in four bog plant species located respectively at 10 (east and north-east)and 25
km (east and north-east) from the Horne smelter. Letters indicate ANOVA’s post-hoc Tukey HSD test (95 % family-
wise confidence level) between different plant species ata given site (grey lower-case) and for a given species across
sites (black upper-case)respectively. R. groenlandicum individuals were not available onthe 25 km east site.

Furthermore, the concentrations of TEs vary between plant components (roots, shoots, and

leaves) (Figure 11). For most TEs in most plant species, maximum and minimum concentration

ranges are found in fine roots and leaves, respectively. For both Cd and Pb, the concentrations

follow a root > shoot > leave concentration pattern (Figure 11). The partitioning of TE in plant

components are averagely consistent across species. For As, Cd, Cu, and Pb, roots account for 89

%, 88 %, 59 %, and 91 % of total concentration, whereas leaves account for 6 %, 3 %, 14 %, and

2 %. For Cu, distribution between plant components is not as distinct as the other elements,
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specifically in A. incana and P. mariana where levels in roots, shoots, and leaves share similar
average concentration. Yet, for the other bog shrubs, Cu concentrations follow the same root >
shoot > leave pattern as seen previously with Cd and Pb. For As, concentrations are twice as much
on average in leaves than in shoots, except for C. calyculata, but overall, roots remain the vegetal

component with maximum concentration in species.
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Figure 11. Box-and-whisker plots of As, Cd, Cu, and Pb (ug g') concentrations in plant components (roots, shoots,
and leaves, from left to right) for the four plantspecies studied. Letters indicate ANOVA’s post-hoc Tukey HSD test
(95 % family-wise confidence level) between plant components fora given specie (grey lower-case) and for a given
component across all species (black upper-case) respectively. Note that the vertical axis is logarithmic.
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ng g'(dry weight)

ug g''(dry weight)

2.5.4. Trace element concentration in surface peat and in pore water

Average TE concentrations for each horizon increases with depth, except for Pb where the
5-15 cm horizon presents higher values than the 15-30 cm horizon in sites closer to the smelter. In
general, TE concentrations in peat are highest in deepest horizons, between 15 and 30 cm depth

(Figure 12), reaching a maximum of 36, 26, 1107, and 508 pg g'! for As, Cd, Cu, and Pb.
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Figure 12. Box-and-whisker plots of As, Cd, Cu, and Pb concentration (pgg!) in peatsoil horizons (0-5 cm, 5-15 cm,
and 15-30 cm, from left to right) located respectively at 10 (eastand north-east)and 25 km (east and north-east) from
the Horne smelter. Letters indicate ANOVA’s post-hoc Tukey HSD test (95 % family-wise confidence level) between
horizons for a given site (grey lower-case) and fora given horizon acrossall sites (black upper-case)respectively. Red
dotted line indicates the Quebec governmental physicochemical properties threshold for ecosystemic life in soil (B
criterion) where residential and institutionalsoils must be rehabilitated (Beaulieu, 2019).

51



Trace element concentrations for every peat horizon follow the same geographic pattem
identified earlier where As, Cd, Cu, and Pb contents are higher in sites closer to the smelter, mostly
eastwards. In terms of contamination, Cd and Cu concentrations in deepest peat horizons for every
site exceed Quebec governmental threshold for ecosystemic life in soil (B criterion), whereas for
As and Pb, only horizon 15-30 cm and 5-15 cm in the 10 km east exceed this threshold.

Spatial trends of TE contamination in pore water are clear and higher in sites close to the
smelter (Figure 13), reflecting similar patterns as those observed for soil and vegetation. The site
located 10 km eastwards from the smelter presents the highest average concentrations of As (50 +
27 ug LY, Cd (12 =7 pug L), Cu (200 + 57 ug L"), and Pb (145 + 54 pg L-1), which is 6-, 13-,
27- and 37-times more, respectively, than sites located 25 km away from the smelter. Cadmium,
Cu, and Pb content in pore water exceed, in all sites, EPA’s acute toxicity criterion (CMC) for
aquatic life preservation. Arsenic concentration is well below EPA CMC (340 pug As L), but

concentration largely exceedsthe WHO 10 pg As L-! threshold for drinking water.

2.6. Discussion
2.6.1. Trace element contamination as a function of geographic location

The TE levels found in bogs that we studied are negatively correlated with the distance
from the smelter (Figure 8), suggesting that the smelter is the main source of TE contamination in
the region. Environmental variables such as pore water pH or nutrient (C-N-P) content are not
related to the distance from the smelter indicating that bogs can be considered uniform throughout
the studyregion and that the main parameter influencing our measured TE concentrations is indeed
the presence of the smelter. The absence of correlation between pH and the distance from the
smelter also confirms that the TE in our samples is not linked to solubilization in an acidic media

(Carrillo-Gonzalez et al., 2006) and reflect atmospheric direct fallout on the surface of peat.
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Figure 13. Box-and-whisker plot of As, Cd, Cu, and Pb (ug L'!) concentration in 0.45 pm filtered pore water located
at 10 (eastand north-east)and 25 km (east and north-east) from the Horne smelter. Letters indicate ANOVA’s posthoc
Tukey HSD test (95 % family-wise confidence level) on water concentrations across sites. Red dotted line indicates

EPA accute toxicity freshwater criterion for aquatic life (CMC) at a water hardness equivalent to 20 mg CaCO3 L-!

(US EPA, 2015).For As only, black wider dotted line indicates WHO drinking water threshold (WHO, 2017). Criterion
values: 10 pg As L1,042ug Cd L1, 3.1 pg CuL-!, 11 pg Pb L.

Our results are in line with the TE concentrations found in 82 samples of snow in a radius
of 50 km around the Horne smelter by Telmer et al. (2004), where As, Cd, Cu, and Pb

concentrations decreased rapidly with increasing distance in all directions from the smelter. In the
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same study region, Zdanowicz et al. (2006) showed that Cu and Pb concentrations in the air and
the snow were higher in areas less than 25 km from the smelter to those observed 50 km away from
the smelter. This pattern has been observed elsewhere, such as in themoss and soils of the European
arctic (Reimann et al., 1997; 2001), where TE concentrations decreased with distance from Cu-Ni
smelters up to 150 km, and Finnish bogs exposed to contrasting smelter depositions (Nieminen et
al., 2002).

Although the smelter chimney stacks are the main point source of airborne TEs in the
Rouyn-Noranda area, other local sources, such as active or abandoned gold mines and industrial
fossil fuel combustion, can play an additional role in TE spatial patterns. For instance, high Pb
concentrations are observed in an area located just beside the regional airport, 18 km away from
the smelter (Figure 9). Aircraft fuel is still a major source of Pb (Hu et al., 2009; Carr et al., 2011)
and its combustion could explain higher Pb concentrations in the surrounding peat bogs. In
addition, there are currently three active gold mines in the Rouyn-Noranda area, one 7 km
northwest from the Horne smelter and two 50 km east from the smelter, outside our research area.
Several dozens of abandoned gold mining sites are also found around the city of Rouyn-Noranda
and along the Cadillac fault (MERN, 2020). Dust derived from ore extraction or untreated tailing
could potentially result in additional atmospheric inputs of fine As, Cd, and Pb particles in bogs
and, along with the smelter emission, likely influence the local TE spatial distribution in the
surrounding area (Corriveau et al., 2011; Csavina et al, 2011). However, these additional
contributions seem proportionally low compared with the smelter emission, as the pattern observed
in our prediction maps (Figure 9) seems to strongly reflect the smelter signal. In production for
almost a century, the Horne smelter remains the dominating point source of atmospheric TE

depositions across the Rouyn-Noranda landscape.
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Based on the concentrations analysed in S. fuscum in 2020, the ratio of TE concentrations
between areas close and far away from the Horne smelter is, in this study, 10 for As, 13 for Cd and
Cu, and 20 for Pb. These magnitudes are like the ones found by Glooschenko et al. (1986) who
measured concentrations ratios in 1982 between sites located close to the Horne smelter and sites
located up to 70 km away from the smelter of 14 for Cuand 19 for Pb. This is further supported by
Kettles and Bonham-Carter's (2002) work on the dispersal of TE in peat bogs hummock in 1997,
where Cu and Pb ratios, betweenssites located 7 and 92 km from the Horne smelter are, respectively,
13- and 15-fold. Thus, our results support the assumption that the environmental TE contamination
located around the Horne smelter is constant since the last 40 years, and while atmospheric TE can
travel over hundreds of kilometers in the atmosphere (Telmer et al., 2004), the critical
contamination from the Horne smelter seems to be rather local and falls within a short range.

Our approach uses TE concentration in Sphagnum tissues as an indicator of atmospheric
deposition. However, we did not directly measure TE deposition across our sites. Berg and Steinnes
(1997) compared the concentration of 48 elements in Hyloconium splendens and Pleurozium
schreberi with measured wet deposition across Norway. The TE content they measured in the
mosses was positively correlated to wet deposition, with very strong correlations, especially for Pb
Ti, As, and Cd. Kempter et al. (2017) compared As, Cd, Cu, and Pb concentration in Sphagnum
sp. from German peat bogs to measured deposition from European air pollutant monitoring data
(EMEP and MAPESI) and showed that they are as well in the same range. Most likely, our
predictions, based on S. fuscum, are representative of the smelter atmospheric deposition in Rouyn-

Noranda, but need further comparisons with direct measurements to assess its predictive precision.
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2.6.2. Factors influencing TE spatial distributions in bogs

Although the distance from the smelter is the main factor influencing depositions across
our sites, other factors regulate the distribution of TE in the environment and may result in
irregularities in the spatial patterns that we observed. Among these factors are, atmospheric flow
conditions, size of smelting particles, smelter emission characteristics (frequency, quantity, and
stack height), sampling design (site count, location, and coverage), and kriging interpolation
design.

The atmospheric transport of TE particles is governed by the low-atmosphere boundary
layer state (Oke, 1987). The stability of the boundary layer, herein the air temperature stratification,
impacts air convection and therefore will influence air direction and turbulence in the lower
atmosphere. Temperature inversions due to cooling, warming, or advection will limit diffusion
(dilution) and keep TE particles to the ground, whereas strong instability conditions will stimulate
particle propagation. As a result of the atmosphere state, different plume patterns may occur
enabling different transport and distance patterns of particles. Wind speed, direction, and
turbulence will further impact smelter plumes. According to the size of eddies wind, relative to the
plume size, smaller eddies will rapidly diffuse the plume, whereas the bigger ones will transport
TE particles. For the same smelter input, greater wind speed will stimulate greater instability and
will diffuse particles whereas lower wind speed will concentrate TE in an air column. Moreover,
the wind direction indicates the course of particle transport, but due to constant variation in the
orientation, tends to radially diffuse plumes, between 30 and 45 degrees centered on the prevailing
mean wind direction, as it is well observed with Cd spatial distribution in Rouyn-Noranda (Figure
9). The worst TE contamination scenario appears when the atmosphere is completely stable,

windless, and an atmospheric inversion occurs pressing down particles in the surrounding area.
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InRouyn-Noranda, Wong et al. (2006) characterized in situ plume emission from the Horne
smelter and found out that the majority of As, Cu, and Pb particles measured less than 2 um. Based
on Wong et al.'s (2006) TE size distribution and meteorological data, Daggupaty et al. (2006)
modeled transport and dry-wet deposition of the Horne smelter TE particles in summer and winter.
They estimated that 90 % of fine particles (0.25 um) travel beyond 100 km from the smelter,
whereas 50 % of large particles (20 um) were deposited within the 100 km smelter zone. Since
particle size influences residence time and transport range, it is most likely that high TE
concentrations that we have observed in the 25 km radius from the smelter are probably derived
from larger particles that settled down rapidly after release from the smelter. Particles involved in
long range contamination is more related to fine aerosol depositions that are governed by
precipitation regime (Oke, 1987). These fine particles may as well act as hygroscopic nuclei
enabling cloud condensation, thus stimulating wet precipitation washing out all aerosol to the
ground (Rosenfeld et al., 2008).

In the case of smelter contamination, the individual plume and stack characteristics must
be considered, along with atmospheric parameters and grain-size particles (Shao, 2008), to
understand the spatial pattern determining TE depositions (Savard et al., 2006b). The plume
propagation will be influenced by the stack’s height and diameter, emission velocity, and emission
temperature. Hannaet al. (1982) and Oke (1987) demonstrated how a stack’s effective height (stack
height + plume rise) influences particle transport as well as how emission velocity and high
temperature favored buoyancy pressurizing plume advection. Increasing the stack height will
decrease the immediate surrounding ground level deposition of TE, and eject particles furtheraway
(Hanna et al., 1982; Stockie, 2011), which may result in a positive asymmetric spatial distribution
from the point metal source. For example, in Sudbury, SO2 emitted from the Inco super stack (381

m in height) is higher in areas 20-30 km away than close to the smelter (Gundermann and
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Hutchinson, 1995). Vegetation response to Cu exposition in the vicinity of the Inco super stack
follow this pattern as well (Gawel et al., 2001). Thus, the spatial contamination range of TE
deposition in Rouyn-Noranda is likely influenced by the Horne smelter’s stacks height (161 and
130 m). The peak TE concentrations, observed in our sites located circa 10 km from the smelter
(Figure 9), potentially represents the mode value in a skewed spatial distribution. This assumption
needs to be validated through a continued transect analysis from the smelter complex up to 10 km
and then be added to previous data. However, our capacity to precisely map the distribution of TE
in this critical zone was limited by the scarce bog presence, as the area up to 10 km from the smelter
is essentially urbanized.

The maps of TE concentration that we produced are also influenced by the parameters
selected used for the kriging interpolation. The selection of the empirical model (exponential,
spherical, and gaussian) fitted to the TE data will induce different spatial autocorrelation patterns
(Figure 9). In the case of Pb, the spatial distribution is based on the exponential model, resulting in
higher variations close to our sites and contrasting levels between sites further away from each
other. Often used in ecological context, the spherical model used for As and Cu interpolations,
increased progressively the variation of these TE, resulting in gradual fluctuations across the
prediction area. For the gaussian model used with Cd, the difference between high and low distance
intervals was minimized, inducing a smooth and radial variation over the region. Therefore, the
empirical model will influence the spatial distribution result and its selection ought to minimize
the prediction errors to reflect most efficiently the phenomenon studied, as was highlighted
by Todini et al. (2001) work on the estimation of yearly average precipitation by different kriging

approaches in the Veneto region of Italy.
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2.6.3. Post-depositional TE redistribution in a bog ecosystem

The concentrations of As, Cd, Cu, and Pb in different components of the bogs (pore water,
peat, and vegetation) follow the same spatial patterns as with S. fuscum, with higher concentrations
close to the smelter, towards the east. As TE depositions are higher close to the smelter,
accumulation onto the peat surface is higher, resulting potentially in more leaching and
solubilization of TE to pore water. The distribution of TE among vegetation, soil, and pore water
is essentially localized around the root-soil-water interface. Except for Cu, TEs seem to accumulate
mostly in the 15-30 cm peat horizon and locally circulate between this horizon, plant roots, and
pore water. High concentrations of TE in plants tissue, especially in the roots, may reflect important
exposure from high TE concentrations in the 15-30 cm horizon, and in pore water located at the
same depth.

The pore water TE concentrations in sites located 10 km from the smelter is significantly
higher than in sites 25 km away (Figure 13) and may reflect higher TE inputs and higher leaching
from peat to pore water, as the water table fluctuate over the seasons (Rausch et al., 2005). A low
water table stimulate the oxidation of the reduced S in peat, decreasing the pH and releasing metals
from organic compounds (Tipping et al., 2003). These metals are then solubilized to pore water in
waterlogged conditions. Leaching from the peat solid is limited as long the peat is fully
waterlogged. Thus, the fluctuation of the water table depth, inducing a short-term pH decrease,
stimulates TE leaching from peat to pore water, increasing TE concentration in water, as was shown
by Smieja-Krol and Bauerek (2015) in contaminated Polish peat bogs.

The plants growing in Rouyn-Noranda bogs are exposed twice to TEs: through their root
uptake in contaminated peat, and by direct atmospheric deposition on their aboveground tissues.
Our results suggest that TE accumulates mostly in the root compartment, suggesting limited

translocation to aboveground biomass. Arsenic, Cd, and Pb have no known essential functions for
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plants, are deleterious for enzymatic metabolism, and stimulate oxidative stresses in plant cells
(Mithofer et al., 2004; Tchounwou et al., 2012). Therefore, high accumulation of TE in roots could
be understood as a way plants tolerate and filter TEs by limiting vertical translocation and
minimizing potential harm to their aboveground tissues. In Sudbury, Barrett and Watmough (2015)
found that Cu concentration was highest in the roots of C. calyculata and decreased in aboveground
tissues. Similar patterns were observed in spruces near a Cu smelter in Serbia by Serbula et al.
(2014) and in A. incana growing on Cu contaminated soils from smelter emissions, where
concentrations of Cu, Cd, and Pb were two to 200 times higher in roots compared to shoots and
leaves (Lorenc-Plucinska et al., 2013).

Some TEs may be highly mobile and accumulate in plant aboveground components. For
example, in a phytoremediation trial on a Canadian military landfill, Courchesne etal. (2017) found
out that 92, 94, 75, and 34 % of total Cd, Zn, Cu, and Pb was located in the shoots and leaves of
Salix sp. biomass. However, plants generally sequester TEs in their roots. Following ionic
absorption of TE from the soil solution by diffusion through the epidermis apoplast, roots
immobilize nonessential metal cations by binding them to anionic sites in the endodermis cell wall
(Krzestowska, 2011). The cell wall plays a major role in the storage of TEs, and as a result, most
of the cationic TEs are stocked in the roots and are found in smaller concentrations in the shoots
and in the leaves (Kahle, 1993). However, for Cu, the pathway is different. Since this element is
an essential micronutrient for plant functions, such as photosynthesis, respiration, and water
exchange (Kabata-Pendias, 2010), translocation of Cu to aboveground biomass is expected, as we
showed in the leaves and shoots of P. mariana and A. incana (Figure 11).

This aboveground translocation could lead to a vertical elemental uplift in the soil by plant
assimilation, as described by Jobbagy and Jackson (2004), and explain the high concentration of

Cu that we observed in shallower peat. Cadmium can also translocate to aboveground components,

60



as its atomic characteristic is similar to the essential micronutrient Ca, allowing Cd to travel through
Ca assimilation pathways (Perfus-Barbeoch, 2002). Vertical plant translocations could partially
explain the high concentration of TEs in shallower peat horizons (5-15 c¢cm), in comparison with
the 15-30 cm horizon. Especially for the 10 km east site (Figure 12).

Relative tothe organic matter concentration in the top peat surface, important concentration
of TEs in deeper peat horizons may be the result of post-depositional peat mineralization (Biester
et al., 2012). As a result, the concentration of organic matter decreases with depth (Clymo, 1984),
and so its ratio with TE, misleadingly enhancing TE concentrations in deeper peat horizons.
However, in our results, this mineralization signal has potentially a limited effect on TE
concentration changes with depthin the contaminated peat profiles of Rouyn-Noranda. Kettles and
Bonham-Carter (2002) showed that the variation of TE across peat profiles in Rouyn-Noranda
mainly reflects the variation of the smelter emissions since 1927. They estimated that the peak
accumulation of Cu in peat hummocks (around 50 cm depth) is linked with the smelter opening,
whereas Cu accumulation between 25 and 30 cm depth is linked with depositions from the late
1980 to 2000, although these gross estimates were based on average vertical accumulation rates of
peat accumulation measured elsewhere (Wallén and Malmer, 1995). In comparison, the highest TE
levels in our deepest peat layer (15-30 cm) would reflect the influence of the smelter depositions
from the late 20th-century (Glooschenko et al., 1986) and decrease in the 0-15 cm top layer may
rather reflect the decrease in atmospheric emission over the last decades (Figure 6). However, these

patterns would need to be confirmed through a detailed analysis of carefully dated peat profiles.

2.7. Conclusion

Assessed by 54 peat bogs, our study described the spatial distribution of As, Cd, Cu, and

Pb up to 50 km downwind from a Cu smelter in the region of Rouyn-Noranda, Quebec, and the
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distribution of these elements within bogs ecosystem compartments (surface peat, pore water, and
vegetation). Results suggest that TEs are negatively correlated to the distance from the smelter and
that most of the contamination is restricted within 25 km from the smelter. As a result, all bog
ecosystem compartments present higher TE levels close to the smelter. Peat layers, at 15 to 30 cm
deep, generally have higher TE concentrations than shallower peat and, together with high TE
concentrations in pore water at the same depth, influence the plant root uptake. Our results show
high concentration of TEs in roots and generally limited translocation from roots to aboveground
tissues of common bog plant species. The remobilization of major TE concentration in peat bogs
seem to be mainly localized within the root-soil-water interface, as all these components share the
same microenvironment.

Since we did not measure direct deposition in bogs, the analysis of TE in measured wet and
dry precipitations, along with the analysis of Sphagnum TE content in bogs, should be conducted
to validate the potential of Sphagnum in assessing atmospheric smelter fallout. As comparisons are
validated, Sphagnum TE content could be then integrated into smelter plume dispersal models to
quantitatively indicate smelter TE depositions. We did not measure the impact that high TE
concentrations in peat and pore water may have on ecosystem functions and production. However,
considering the important ecosystem services provided by peatlands, including their role in C
sequestration, the ecotoxicological effect of TEs on vegetation and microbial activity in bogs

should be assessed in one of the most important C pool ecosystems of this planet.
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Chapitre 3. Discussion générale

Cetteétudea permis d’établir une relation claire entre la contamination en ET dans les bogs
et leur proximité a une fonderie de Cu, principale source d’émission de ET dans la région d’étude.
Puisque nous notre objectif ne consistait pas a mesurer de directement les dépositions
atmosphériques, notre interprétation de la contamination environnementale repose essentiellement
sur le contenu en ET retrouvé dans le bryophyte S. fuscum. Le nombre et la densité¢ de sites
¢chantillonnés par rapport a la superficie du territoire & couvrir nous a permis d’observer de fagon
un patron spatial explicite de contamination & Rouyn-Noranda.

Pour I’As, le Cd, le Cu, et dans une moindre mesure pour le Pb, les concentrations sont a
leur maximum pres de la fonderie Horne et diminuent significativement plus la distance par rapport
a cette derniére augmente. L.’analyse canonique de redondance (RDA) appuie cette observation en
montrant, parmi toutes les variables environnementales a I’étude (Table 2), que la distance par
rapport a la fonderie est la principale variable expliquant significativement les variations en As,
Cd, Cu et Pb dans la sphaigne au sein des bogs. De plus, les concentrations des nutriments (C-N-
P), ainsi que les concentrations en Ti, sont indépendantes et relativement uniforme entre les sites
d’étude, indiquant que les patrons observés ne sont pas liés & une autre caractéristique des
tourbiéres a I’étude qui serait colinéaire avec la distance par rapport a la fonderie. Sans pouvoir
associer directement le contenu en ET dans les bogs avec les dépositions provenant des émissions
de la fonderie, nous sommes confiants que les émissions de la fonderie expliquent majoritairement
les patrons de contamination en ET observés dans la région de Rouyn-Noranda.

La zone de contamination critique identifiée par interpolation, 1a ou les concentrations en
ET sont minimalement dix fois plus élevées qu’ailleurs, se retrouve dans un rayon d’environ 25

km a I’est de la fonderie. Bien que la portée des particules provenant de la fonderie puisse aller
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bien au-dela de 25 km, entre autres par le transport atmosphérique des fines particules (< 2,5 pm)
(Oke, 1987), qui peuvent voyager plusieurs centaines de km (Wong et al., 2006), la contamination
aproximité dela fonderieest plus conséquente. La hauteur des cheminées de la fonderie, la vélocité
et la température de ses émissions, ainsi que la taille des particules émises, déterminent la distance
a laquelle les particules voyageront (Oke, 1987). Si la taille des deux cheminées de 161 et 130 m,
ainsi que la température chaude des émissions stimulent une advection verticale des particules, la
contamination en périphérie de la zone de 25 km est probablement davantage dominée par les
dépositions gravitationnelles et les précipitations humides des particules grossiéres ( > 10— 20 pm),
comme souligné par les travaux de Wong et al. (2006). La contamination régionale au-dela de la
zone de 25 km est probablement davantage le fruit des dépositions séches ou dissoutes et des fines
particules dans les précipitations.

Les concentrations d’ET observés au sein des composantes écosystémiques des bogs situés
dans la zone de contamination de 25 km sont importantes. Dans les sols, les concentrations en As
et Pb dépassent, dans quelques cas précis, les valeurs limites du critere B du Reglement sur la
protection et la réhabilitation des terrains contaminés (RPRT), alors que pour le Cu et le Cd,
certaines profondeurs de sols dépassent jusqu’a cinq fois ces valeurs limites. Pour ce qui est des
concentrations en ET dans I’eau interstitielle de tourbe, celles-ci dépassent substantiellement le
seuil pour la consommation d’eau établie par ’OMS pour I’As, ainsi que le critére detoxicité aiglie
du Cd, Cuet Pb pour la protection de la vie aquatique établie par 'EPA.

La remobilisation post-dépositionnelle en As, Cd, Cu et Pb au sein des bogs est cependant
faible, dans la mesure ou ces éléments demeurent essenticllement sous terre, dans le sol ou les
racines. Leur accumulation par les végétaux se concentre dans les racines et, & un moindre degré,
dans les parties aériennes des plantes. Conséquemment, les éléments se retrouvent majoritairement

a une profondeur entre 15 et 30 cm, 1a ou I’on retrouve, a la fois, ’essentiel duréseau racinaire et
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le plafond de la nappe phréatique. Les concentrations élevées observées dans la tourbe des bogs
sont donc le résultat d’une exposition historique aux dépositions atmosphériques, provenant de la
fonderie (Figure 1). Ceci se refléte dans les plantes, la tourbe et ’eau, ou les plus grands niveaux
en ET sont systématiquement observés dans les sites prés de la fonderie, soit a 10 km de celle-ci,
et renforcent les conclusions des analyses spatiales effectuées avec S. fuscum au travers de la
région.

Il importe de rappeler que les patrons spatiaux d’ET modélisés proviennent d’un
¢chantillonnage ponctuel de sphaigne de surface a I’est de la fonderie au cours des mois d’aott
2019 et 2020 et représentent donc I’état de la contamination a ce moment précis et pour la portion
¢tudiée duterritoire entourant Rouyn-Noranda. Afin d’établir un portrait plus complet de I’étendue
spatiale de la contamination en ET & Rouyn-Noranda, il serait avisé d’échantillonner S. fuscum (n
~ 50), dans les bogs situés a 1’ouest de la fonderie. Si la dominance des vents souffle vers 1’est,
ceux-ci se diffusent également vers 1’ouest (Figure 7) et la région occidentale a proximité de la
fonderie est fort probablement impactée par les dépositions particulaires grossicres de cette
derniere. En conséquence, la variable d’orientation présenterait potentiellement une relation plus
significative avec les concentrations en ET, que celle observée dans nos résultats (Figure 8).
Puisque nos sites sont tous localisés sous la zone de vents dominants, les dépositions
atmosphériques en ET touchent tous nos sites d’étude. L’effet de 1’orientation par rapport a la
fonderie dans notre étude devient donc difficilement discernable. L’échantillonnage a I’ouest
permettrait de dresser un portrait spatial circulaire de la contamination autour de la fonderie et de

valider les patrons spatiaux observés dans le secteur oriental de la région.
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3.1. Retombées du projet de recherche

Le sujet de la contamination en ET, spécifiquement en As, est politiquement délicat a
Rouyn-Noranda. D’une part, cette contamination vient directement des émissions de la fonderie et
impacte la santé de la population locale depuis plusieurs années. D’autre part, la fonderie fut et est
toujours un acteur économique important pour le développement régional de Rouyn-Noranda. Elle
embauche directement et indirectement plus de 1400 emplois et verse en taxes municipales des
millions de dollars pour la ville de Rouyn-Noranda (Aviseo Conseil, 2019). En conséquence, la
contamination en ET est devenue un enjeu d’actualité et de division au sein de la population de
Rouyn-Noranda. A la suite de la publication du premier rapport sur I'imprégnation de I’As chez
les jeunes enfants du quartier Notre-Dame en 2018 (Bilodeau, 2019), un regroupement de citoyen
(comité ARET) s’est mobilisé pour faire pression sur la fonderieet les instances gouvernementales,
afin que des mesures de réductions des émissions d’As soient mises en place. Le réglement sur
I’assainissement de I’atmosphére (chapitre Q-2, r. 4.1) de la loi provincial sur qualité¢ de
I’environnement (L.Q. 2017, ¢. Q-2) (Editeur Officiel du Québec, 2021) stipule que les émissions
d’As ne doivent pas dépasser une valeur limite de plus de 3 ng m=3. Alors que la fonderie ciblait
une valeur moyenne annuelle inférieur a 100 ng m> dés 2021 (Fonderie Horne, 2019), celle-ci
aurait abaissé en 2020 la concentration en As de ses émissions a 66 ng m-3 (Luneau, 2020). Ceci
représente une nette amélioration considérant que les émissions de la fonderie étaient de 1000 ng
m>en 2000 (Fonderie Horne, 2019), mais demeurent insuffisantes pour la population concernée,
et bien supérieures aux limites réglementaires autorisées.

Le rapport de la santé publique avance que la contamination en As de la population du
quartier Notre-Dame serait principalement le résultat d une exposition aux émissions diffuses et

fugitives de la fonderie (Bilodeau, 2019). Nos résultats montent que la contamination est plus
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importante a proximité de la fonderie, et donc I’exposition de la population de la ville de Rouyn-
Noranda au ET est fort probablement le fruit d’une exposition conjointe des particules provenant
des cheminées et celles des émissions fugitives de la fonderie. La mise en place de dispositifs de
mesure directe et en continu des dépositions atmosphérique au travers dela ville de Rouyn-Noranda
est nécessaire afin d’évaluer I’étendue de la contamination urbaine en ET a Rouyn-Noranda.

Les retombées de mes résultats de recherche sur la contamination des ET dans
I’environnement de Rouyn-Noranda sont multiples. D’un point de vue politique, elles visent a
donner aux parties prenantes des outils et une meilleure compréhension de la contamination
environnementale a Rouyn-Noranda par la fonderie Horne. Dans un souci de prévention,
d’aménagement ou d’exploitation du territoire, ’identification précise des zones fortement
impactées par les dépositions atmosphériques en ET est primordiale, afin d’évaluer les niveaux de
risques associé€s a I’exposition et la remobilisation deces contaminants dans1’environnement. D’ un
point de vue scientifique, elles réitérent la pertinence d’utiliser les sphaignes des tourbiéres comme
marqueur de la contamination atmosphérique, et ouvrent également de nouvelles avenues de
recherche sur la distribution spatiotemporelle des ET dans les sols, sur la capacité des sphaignes a
refléter précisément le contenu des dépdts atmosphériques et sur le potentiel de la tourbe comme
marqueur historique de la contamination atmosphérique. Parmi ces nouvelles questions de
recherche, quelques-unes méritent une plus grande attention :

Dans quelle mesure les concentrations d’ET retrouvées dans S. fuscum représentent-
elles exactement les précipitations atmosphériques ? D¢s lors, il serait intéressant de reproduire
un échantillonnage de S. fisscum dans les tourbicres, tout en mesurant directement les dépositions
atmosphériques séches et humides au cours d’une saison de croissance avec des collecteurs de

particules, décrits par Amodio etal. (2014). En comparant les résultats des collecteurs aux contenus
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dans S. fuscum, il serait possible de tester (valider/invalider) la précision des prédictions
atmosphériques des ET par notre bioindicateur.

Quel est le degré d’enrichissement des ET dans les profils de tourbe par rapport au
niveau de fond pré fonderie ? Vu la contamination relativement récente occasionnée par la
fonderie, il serait pertinent de réaliser une chronologie détaillée de profils de tourbe avec I’isotope
210pp et de corréler les pics d’accumulation d’ET avec les données d’émissions dela fonderie. Nous
serions ainsi en mesure de partitionner, au sein des profils datés, la concentration totale en ET en
ses composantes naturelle et anthropique et de préciser le degré de contamination de la fonderie
par I’entremise de facteurs d’enrichissement.

Comment reconstruire la distribution spatiotemporelle de la contamination en ET a
Rouyn-Noranda depuis la formation de la fonderie? En datant plusieurs dizaines de profils de
tourbe, il serait également possible de réitérer les interpolations spatiales par krigeage réalisées
dans ce mémoire, mais cette fois-ci sur des niveaux de tourbe correspondant a des années
différentes et ainsi reconstruire la distribution spatiotemporelle de la contamination en ET depuis
la formation de la fonderie. Considérant que la datation des profils de tourbe comporte une marge
d’erreur, les reconstructions spatiotemporelles a I’échelle annuelle seraient irréalistes, mais
pourraient étre réalisées a I’échelle de la décennie.

Quels sont les impacts des ET sur la productivité végétales des bogs ? Les résultats
illustrent que le bog situé a 10 km a I’est de la fonderie présente les plus grandes concentrations
d’As,de Cd, de Cuet de Pb, et ce, dans toutes les composantes de I’écosystéme ombrotrophe. Des
observations qualitatives sur le terrain ont, par ailleurs, permis de constater que la végétation de ce
site semblait trés stressée et que la couverture de sphaigne était tres limitée. Dans ce contexte, il

serait pertinent d’évaluer I’'impact toxicologique des ET sur la productivité primaire des végétaux,
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en relation avec les concentrations observées dans la tourbe et 1’eau, afin de déterminer les impacts

écosystémiques globaux d’une exposition aigue et chronique aux ET.

Conclusion générale

La contamination environnementale en ET dans la région de Rouyn-Noranda est un enjeu
régional important depuis la création dela fonderie Horne en 1927, et demeure toujours d’actualité.
Considérant que les émissions outrepassent les frontieres administratives de la ville, ce projet de
recherche avait pour objectif général d’évaluer I’étendue de la contamination en ET dans
I’environnement autour de Rouyn-Noranda, et ce jusqu’a 50 km de la fonderie. Bien que plusieurs
¢tudes effectuées par la Commission géologique du Canada au début des années 2000 ont fait état
de I'influence biogéochimique des dépositions atmosphériques provenant des émissions de la
fonderie sur plusieurs écosysteémes de la région de Rouyn-Noranda, peu de recherches ont tenté de
prédire les distributions spatiales des ET sur le territoire a partir de bogs, ni d’évaluer comment ces
contaminants circulaient entre les composantes de cet écosystéme apres leur dépot.

Ce mémoire a doncmontré que les concentrations en As, Cd, Cu et de Pb sont négativement
corrélées a la distance de la fonderie. Les concentrations sont trés importantes jusqu’a une distance
de 25 km de la fonderie et diminuent fortement plus la distance de cette derni¢re augmente. Parmi
un ensemble de variables environnementales, la distance des sites par rapport a la fonderie s’est
avérée étre la variable expliquant le mieux la variation en ET entre tous les sites d’étude. C’est
ainsi que les concentrations en ET observées dans les racines, tiges, et feuilles de quatre espéces
végétales typiques des bogs, dans différentes couches de tourbe, ainsi que dans I’eau de tourbe,
refleétent également ce patron géographique. De plus, dans les sols, I’accumulation en ET atteint un

maximum aune profondeur entre 15 et 30 cm de la surface, reflétant fort probablement les apports
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atmosphériques de la fonderie dans le dernier quart du 20¢ siécle. En conséquence, les niveaux
¢levés d’ET au sein de la tourbe influencent les niveaux de concentration dans la nappe phréatique,
située également entre 15 et 30 cm, et conjointement, exposent les racines a une absorption
importante d’ET. Pour I’ensemble des especes a 1’étude, les concentrations en ET dans les racines
étaient en moyenne 35 fois plus élevées dans les racines que dans les tiges et feuilles, révélant le
fait que les ET absorbés par les végétaux sont essentiellement stockés dans les racines et qu’une
faible remobilisation des ET vers les parties aériennes s’opérent.

Considérant les grandes accumulations d’ET observées dans la tourbe et le fait que cette
dernicre a la capacité de retenir ces contaminants en les immobilisant par adsorption sur la maticre
organique, nous pouvons considérer les bogs, comme avancent Syrovetnik et al. (2007), comme
¢tant des puits régionaux d’ET. Dans un contexte de perturbations anthropiques intensives
(développement immobilier/urbain, exploitation de la tourbe a des fin horticoles, drainage pour
agriculture) ou naturelles (feux de foréts et sécheresses) des tourbieres, il est important de se
questionner sur le devenir des ET stockés dans la tourbe et des impacts que ces €léments pourraient
avoir sur I’environnement si les tourbiéres étaient détruites. A leur détriment, les bogs agissent
comme un tampon d’ET, limitant le lessivage de ces éléments au potentiel toxique dans
I’environnement. En relevant comment les tourbieres représentent spatialement et stockent la
contamination atmosphériques en ET, cette recherche aura souligné la valeur écosystémique des

tourbicres et réitéré la nécessité pour le bien-étre de nos sociétés d’assurer leur conservation.
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Annexe A. (Figure S1 — Supplement Information)

Figure S1. Kriging standard error maps of As, Cd, Cu and Pb interpolations from Figure 9.
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Annexe B. (Table S1 — Supplement Information)

Table S1. Trace element concentration (ug g!) of in-house (Sphagnum spp. 0-3 cm top layer),
certified reference material and analytical blanks. Concentrations were obtained by ICP-MS on
HNO3 TMG digestions. [Standard Deviation].

Trace element Control material Mean [+ SD] Median Range
In-house (n =34) 1.12[0.20] 1.18 0.60—-1.46
As OGS 1878P (n=24) 6.53[1.06] 5.89 5.61-18.63
NIST RM 8412 (n=16) 0.04[0.02] 0.03 0.01-0.08
Blank (n = 34) 0.20[0.14] 0.16 0.05-0.45
In-house (n =34) 0.4910.05] 0.49 0.40-0.63
Cd OGS 1878P (n=24) 0.61[0.03] 0.60 0.56-0.67
NIST RM 8412 (n=16) 0.20[0.10] 0.16 0.09-0.49
Blank (n = 34) 0.0510.03] 0.05 0.01-0.11
In-house (n =34) 14.60 [2.85] 14.23 9.34-21.43
Cu OGS 1878P (n=24) 147 [22] 131 122 - 187
NIST RM 8412 (n=16) 8.21[2.15] 7.94 3.99-14.80
Blank (n = 34) 4.66 [3.78] 4.29 0.63-9.80
In-house (n =34) 9.61[0.86] 9.48 7.47-12.23
Pb OGS 1878P (n=24) 72.81[5.66] 71.08 66 — 89
NIST RM 8412 (n=16) 3.04[2.17] 2.49 1.27-10.73
Blank (n = 34) 1.7710.73] 3.16 0.68-4.15
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Annexe C. (Table S2 — Supplement Information)

Table S2. Average biomass proportion of plant components based on the multiple data found in
the literature. A: aboveground biomass, B: belowground biomass, L: leaves, B: shoots.

Species A/B L/B % Roots % Shoots % Leaves References

Grigal etal. (1985)
Sims and Stewart (1979)
calyculata 0.54 0.36 65 26 9 Dyck and Shay (1999)
Moore etal. (2002)
Murphy et al. (2009)

Chamaedpahne

Grigal etal. (1985)

Sims and Stewart (1979)

Rf&igf}:‘jfc 091 064 52 30 18 Dyck and Shay (1999)

g Moore etal. (2002)
Murphy et al. (2009)

Grigal et al. (1985)

Picea mariana 0.57 0.90 64 25 11 Dyck and Shay (1999)

Youngetal. (1980)

Rytter (1989)

Dyck and Shay (1999)
Alnus incana 3.66 0.66 21 66 13 Urietal. (2009)

Aosaaretal. (2013)

Bardulis et al. (2015)

Rytter and Rytter (2016)
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Annexe D. Variables environnementales des 54 sites d’étude.

Table AD. Environmental variables and their standard deviation (£) across all sites: Smelter (distance in km and orientation of every bogs from the smelter) area
of each bogs (km?), FCD (Forest Cover Density, 1:5), WTD (Water Table Depth, cm), DBD (Dry Bulk Density, g cm*), C (Total carbon in S. fuscum, %), N
(Total nitrogen in S. fuscum, %), P (Total phosphorusin S. fiuscum, pg g'), Ti (titanium in S. fiscum, pug g').

ﬁ;’g Latitude Longitude Smelter Area FCD WTD DBD pH C N P Ti

1 48.0884 786561 31 SE 163 1 15 £ 5 0014 = 0007 404 = 006 44 + 009 067 + 003 402 + 94 267 + 023
2 48.1824 786567 27 SE 10 2 29 + 3 0013 + 0005 386 + 001 44 + 056 08 + 005 490 + 107 1.66 = 0.64
3 482111 787796 18 SE 81 3 26 + 7 0018 = 0011 376 = 002 44 = 069 068 + 0.3 362 + 59 424 = 200
4 482430 787115 23 NE 88 2 21 + 4 0015 + 0006 397 + 005 44 = 041 083 + 024 555 + 271 130 = 0.76
5 482481 786362 28 NE 113 2 22 + 13 0013 + 0003 394 + 008 45 + 003 075 + 009 494 + 78 272 =+ 2.1
6 482354 786469 28 NE 19 2 15 £ 8 0011 + 0001 408 = 004 45 = 0.10 083 + 0.0 480 + 108 385 = 196
7 48.1583 787979 18 SE 40 1 19 + 19 0010 + 0002 3.78 + 0.0 44 + 027 085 + 009 505 + 118 183 = 037
8 482055 788255 15 SE 59 3 20 £ 7 0012 + 0000 367 = 006 44 + 027 071 + 005 458 + 124 427 = 114
9 482623 788422 13 NE 45 1 10 £ 9  00I1 + 0002 390 = 003 45 = 0.5 079 + 005 479 + 150 240 =+ 044
10 482474 788421 13 NE 40 1 38 + 27 0009 + 0001 4.12 + 013 44 + 051 101 + 0.13 554 = 66 216 + 0.68
1 48.1654 784634 42 SE 431 1 5 + 1 0015 + 0006 406 = 006 45 + 021 099 + 0.0 530 + 52 190 =+ 0.8
12 480869 -784835 43 SE 42 2 12 + 1 0013 + 0002 3.84 + 001 45 + 042 073 + 008 447 = 47 232 + 1.02
13 480720 784837 44 SE 63 2 22 £ 8  00I1 + 0002 394 + 007 44 + 071 082 + 008 526 + 94 196 = 089
14 481428 -78.6489 29 SE 99 2 26 + 27 0010 + 0003 393 + 013 44 + 048 078 + 0.5 474 =+ 49 129 + 0.14
15 48.1326 786059 33 SE 25 1 10 £ 9 0011 = 0002 399 = 006 45 = 027 077 + 001 368 + 24 169 = 027
16 482224 787569 19 SE 173 1 29 + 19 0016 + 0010 3.87 + 002 44 + 022 069 = 0.1 492 = 125 221 + 0.49
17 483493  79.0249 13 NW 2 2 42 + 0012 + 0004 407 + 0.10 44 + 024 086 = 007 458 = 75 338 = 107
18 483653 788376 20 NE 15 3 22 + 0013 + 0007 401 + 007 44 = 071 084 + 021 475 = 204 562 + 450
19 483434 787105 26 NE 17 3 21 + 21 0014 + 0005 385 + 007 44 = 028 062 + 0.17 412 = 104 419 + 208
20 483059 788073 18 NE 4 3 14 =+ 0013 + 0006 400 + 021 45 = 036 064 + 006 368 = 52 192 + 098
21 482734 788206 15 NE 9 1 29 £ 23 0012 + 0004 402 + 008 45 + 030 083 + 012 490 + 79 186 + 0.03
22 483814 78861 20 NE 15 4 42 £ 10 0011 + 0001 425 + 028 45 = 088 076 + 005 413 = 30 422 + 240
23 484072 786912 31 NE 15 2 16 + 11 0009 = 0002 398 = 0.5 44 = 044 072 + 0.14 406 + 65 262 = 069
24 483890 -78.6307 33 NE 22 3 27 + 3 0015 + 0003 393 + 0.3 44 = 077 074 + 0.2 530 £ 93 252 + 090
25 484135 786000 37 NE 42 2 15 £ 6 0014 + 0001 397 + 007 44 + 0.1 058 + 008 345 + 25 148 + 093
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Table AD (concluded)

Bog

ID Latitude Longitude Smelter Area FCD WTD DBD pH C N P Ti

26 48.3430 -78.6074 33 NE 12 3 27 £ 12 0.016 + 0.004 382 + 0.11 44 + 0.18 0.76 + 0.11 475 + 162 1.82 + 0.11
27 48.2905 -78.6661 27 NE 12 3 31 + 9 0.020 + 0.004 395 <+ 005 45 + 05 0.67 = 0.13 414 £ 24 1.71 £ 0.19
28 48.3525 -78.6108 33 NE 21 3 34 £ 3 0.019 + 0.019 396 =+ 004 44 + 027 071 £ 023 449 £ 199 2.03 =+ 0381
29 48.3397 -78.6324 31 NE 100 2 19 £ 11 0.018 = 0.002 392 + 0.09 45 £ 019 069 = 022 431 £ 124 139 =+ 045
30 48.3204  -78.6305 30 NE 58 3 23 + 7 0.013 + 0.002 422 + 016 44 + 0.15 078 =+ 0.14 473 £ 110 146 = 092
31 48.2633  -78.6000 31 NE 26 3 28 + 15 0.014 £ 0002 4.06 + 013 44 + 024 067 = 0.13 356 £ 102 277 =+ 120
32 482742  -78.5941 32 NE 53 2 30 + 7 0.016 + 0.006 396 =+ 001 45 + 025 074 £ 006 436 + 41 148 <+ 0.70
33 48.2813  -78.5732 33 NE 14 2 23 + 6 0.021 + 0.010 394 + 008 45 + 032 079 £ 004 583 + 111 1.03 =+ 1.03
34 48.2672  -78.5812 33 NE 17 2 33 + 8 0.014 + 0.003 386 =+ 001 45 + 045 083 =+ 012 579 =+ 177 131 <+ 075
35 484176  -78.8915 22 NE 146 3 12 + 10 0.020 + 0.009 4.03 =+ 0.16 45 =+ 0.13 066 = 007 462 £ 78 0.79 =+ 055
36 48.4302  -789066 23 NE 22 3 25 £ 1 0.017 + 0.008 432 =+ 0.14 44 + 020 082 =+ 009 484 + 73 1.68 + 0.85
37 48.4478  -78.8945 25 NE 18 4 38 £+ 9 0.016 + 0.005 435 =+ 028 45 + 024 06 <+ 006 418 + 57 310 += 098
38 48.4479  -78.7666 30 NE 6 2 34 + 4 0.019 £ 0.003 395 =+ 0.12 45 £ 0.12 0.71 £ 0.04 408 + 42 244 £ 0.68
39 484901 -78.7301 35 NE 2 37 + 7 0.013 + 0.005 396 =+ 009 45 + 0.12 08 £ 0.19 503 + 158 1.05 =+ 038
40 48.5757  -78.6626 46 NE 3 30 £ 14 0016 + 0008 442 + 038 40 =+ 8.11 068 = 0.1 546 + 94 131 + 0.63
41 48.5486  -78.6588 44 NE 29 2 32 £ 6 0.021 + 0.008 391 =+ 0.04 45 + 045 0.72 £+ 0.16 447 =+ 160 1.85 + 038
42 48.0264  -78.7526 30 SE 103 2 13 £ 2 0.011 + 0.002 4.05 =+ 011 45 + 0.16 072 £ 0.09 428 + 86 197 + 0.84
43 48.2087  -78.5089 38 SE 47 2 37 £ 7 0.015 £+ 0.003 397 + 008 45 + 005 0.84 =+ 0.08 459 + 76 274 + 0.88
44 48.1263  -78.4818 42 SE 73 1 19 £ 6 0.016 + 0.003 392 =+ 001 45 + 029 067 = 0.1 393 + 37 1.57 £ 0.50
45 479638  -78.6292 42 SE 27 3 28 + 16 0.015 + 0.004 461 =+ 034 45 + 011 072 = 0.13 388 + 66 237 + 0.64
46 484275 -78.8196 26 NE 24 3 46 + 8 0.018 + 0.005 398 =+ 009 45 + 021 07 =+ 003 498 £ 106 2.14 =+ 0.86
47 48.3671  -78.7444 25 NE 14 3 42 £ 11 0.024 + 0.003 388 + 0.06 45 + 034 0.77 = 0.13 516 + 145 1.79 + 1.63
48 48.4604 -789391 26 NE 5 2 43 + 8 0.013 + 0.001 397 + 001 46 + 054 08 =+ 007 481 + 81 248 + 1.24
49 48.1653  -78.8206 17 SE 105 2 40 £ 1 0.013 + 0.004 4.03 =+ 009 45 + 028 07 <+ 002 460 =+ 34 1.19 =+ 0.11
50 48.0243  -78.5783 40 SE 59 1 33 £ 8 0.022 + 0.012 4.00 =+ 007 45 + 053 068 + 016 351 £+ 107 2.68 =+ 045
51 48.2188  -78.7202 22 SE 11 2 17 £ 2 0.018 + 0.015 382 =+ 0.14 45 + 053 076 + 0.1473 513 = 79 1.62 + 0.66
52 48.4178  -78.9237 22 NE 6 2 32 + 12 0.028 + 0.011 466 =+ 088 44 + 021 0.82 =+ 0.0666 784 + 57 2.13 £ 0.20
53 48.2830 -789046 10 NE 6 1 22 £ 6 0.034 + 0.024 4.02 =+ 0.14 43 + 0.07 0062 =+ 0.1767 781 £ 260 21.79 £ 8.54
54 48.1854  -78.9454 8 SE 22 1 19 £ 5 0.017 + 0017 396 + 027 44 + 044 065 =+ 0.1818 819 £ 267 0.75 =+ 036
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Annexe E. Concentrations en ET au sein des 54 sites d’étude.

Table AE. Arsenic (As), cadmium (Cd), copper (Cu), and lead (Pb) concentration (ug g') and their
standard deviation () in S. fuscum top layer (0-3 cm) across all sites.

BogID Latitude Longitude  As Cd Cu Pb

1 48.0884 -78.6561 04006 £ 0.09 0.0966 =+ 0.02 10.6299 + 1.02 3.615 + 19

2 48.1824 -78.6567 0.2461 £ 0.15 0.1051 + 0.03 78312 =+ 198 2.1084 + 0.87
3 482111 -78.7796 0.7963 £+ 039 03328 + 031 167024 + 497 141152 += 1722
4 48243  -78.7115 03373 + 0.1 0.1545 + 0.06 10.0829 + 0.62 25027 <+ 097
5 48.2481 -78.6362 0364 + 021 0.1127 + 0.01 92946 =+ 254 23109 + 04

6 482354 -78.6469 0.2587 £ 0.12 0.0972 =+ 0.01 9.0714 £+ 1.61 37591 £+ 2.58
7 48.1583  -78.7979 0.6195 + 0.15 02816 + 0.17 23.6023 + 848 5.1561 =+ 4

8 48.2055 -78.8255 0.7969 £+ 034  0.389 + 019 207117 + 427 115828 + 10.83
9 482623 -78.8422 0.6014 + 0.14 02513 + 0.03 214586 + 3.65 3.883 + 071
10 48.2474 -78.8421 0.692 + 0.04 02533 + 0.05 17.0096 + 3.17 35074 + 0.53
11 48.1654 -78.4634 0.1856 £+ 0.05 0.0679 + 0.02 49487 =+ 094 17389 + 091
12 48.0869 -78.4835 0.1474 £ 0.05 0.0608 + 0.01 35533 =+ 1.1 0.75 + 056
13 48.072  -78.4837 0.1795 £+ 0.07 0.0866 =+ 0.03 45899 + 131 1.1791 + 04

14 48.1428 -78.6489 0.1976 £+ 0.08 0.1391 + 011 5591 + 051 2038 + 149
15 48.1326 -78.6059 02294 + 0.05 0.0919 <+ 0.01 51753 + 02 12849 + 0.73
16 48.2224  -78.7569 0.5188 + 0.1 02109 <+ 0.11 133739 + 183 32642 + 1.14
17 48.3493  -79.0249 0.8881 £+ 046 05498 + 042 38.6481 £+ 17.09 92362 + 7.78
18 48.3653 -78.8376 0.6425 £+ 02 04045 + 0.12 17.0587 £ 274 42468 + 032
19 48.3434 -78.7105 0.3823 £+ 0.08 0.1822 =+ 0.11 132382 + 591 26192 =+ 0.26
20 483059 -78.8073 0.5292 + 0.15 0.2355 + 0.03 173166 + 5.21 34926 + 1.76
21 482734 -78.8206 0.6932 + 022 0.1916 + 0.08 16.1017 + 085 2.6556 + 0.62
22 483814 -78.8610 04726 £+ 022 02427 + 0.08 18.1542 + 329 35473 + 1.61
23 484072 -78.6912 0.3223 £+ 0.05 0.1564 + 0.06 84365 =+ 0.12 2.0716 + 0.34
24 48389  -78.6307 02364 £+ 0.06 0.1439 + 0.04 69315 =+ 1.01 1.0128 + 0.59
25 48.4135 -78.6000 0.1614 £+ 0.05 0.1326 + 0.07 54505 + 1.87 13.5386 = 21.31
26 48343  -78.6074 0.2493 £+ 0.08 0.1247 <+ 0.01 54744 + 049 1.1716 =+ 04

27 482905 -78.6661 0.2109 £+ 0.03 0.1345 + 0.02 8.03 + 137 25895 <+ 0.11
28 48.3525 -78.6108 0.1886 + 0.02 0.1648 =+ 0.01 55947 + 204 13557 =+ 051
29 48.3397 -78.6324 0.1887 £ 0.12 0.0899 =+ 0.01 59717 + 0091 13982 + 047
30 48.3204 -78.6305 0.2001 £ 0.13 0.1727 + 0.06 6.8121 =+ 216 1.8529 + 0.1
31 482633 -78.6000 03349 £+ 0.09 0.1172 + 0.06 5821 + 1.63 1.5743 + 042
32 482742 -78.5941 0.1952 £+ 0.05 0.0664 =+ 0 5.1911 + 1.05 1.0579 + 0.13
33 482813 -78.5732 0.1 + 0.05 0.0761 £ 0.02 56057 =+ 3.19 1.0823 + 046
34 482672 -78.5812 0.1446 £+ 0.05 0.0874 + 0.05 4829 =+ 0.89 14137 £+ 074
35 484176 -78.8915 0.3069 £+ 0.18 0.1398 + 0.04 145115 + 3.01 2.0802 =+ 0.72
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Table AE (concluded)

BogID Latitude Longitude  As Cd Cu Pb

36 48.4302 -78.9066 0.5306 £+ 0.06 02355 + 0.08 18.0319 + 348 33762 =+ 276
37 48.4478 -78.8945 0464 =+ 0.03 0.2054 + 0.1 20.7162 + 499 3.1403 + 124
38 48.4479 -78.7666 0.2895 £+ 0.04 0.1716 + 0.03 10.107 + 171 21016 + 0.63
39 48.4901 -78.7301 0.1334 + 0.02 0298 + 015 52958 + 031 1.606 + 025
40 48.5757 -78.6626 0.096 + 0.02 00497 <+ 0.02 3915 <+ 041 0.708 + 032
41 48.5486 -78.6588 0.1324 £+ 0.01 0.0475 + 0.01 45672 =+ 1.01 1.0446 + 0.66
42 48.0264 -78.7526 02695 £+ 0.06 0.0442 + 0.01 81393 + 246 1.6311 + 088
43 48.2087 -78.5089 0.1956 £ 0.07 0.0565 + 0.04 53819 += 159 18486 =+ 1.69
44 48.1263 -78.4818 0.1511 £ 0.04 0.0978 =+ 0.05 2.844 + 055 1.1506 + 0.7
45 479638 -78.6292 0.3081 £+ 0.06 0.0889 + 0.02 11.1343 + 473 27102 + 1.85
46 484275 -78.8196 0.5972 + 0.53 02109 + 0.1 164694 + 8.13 32624 <+ 2

47 483671 -78.7444 0.5494 + 029 01713 + 0.06 11.7622 + 1.73 20715 <+ 0.67
48 48.4604 -78.9391 0.5058 + 043 0.276 + 0.17 99881 =+ 252 33366 =+ 2.12
49 48.1653 -78.8206 0.5749 £+ 0.19 0.1781 + 0.04 214513 + 559 4.0835 + 3.25
50 48.0243 -78.5783 02562 £+ 0.04 00898 + 0.02 9898 + 22 1.0854 + 041
51 482188 -78.7202 0.4 + 0.1592 0.1371 + 0.055 7.8294 + 0.5782 19345 + 0.8141
52 48.4178 -78.9237 034 £ 0.054 03568 =+ 0.1713 184679 + 4.4556 58585 + 3.3746
53 48.2830 -78.9046 0.7021 £ 0.2048 0.5379 + 0.0432 34908 + 45415 7.6333 + 09154
54 48.1854 -78.9454 0499 + 0.2807 05123 + 0.1237 204406 + 7.6119 4412 + 1.8153
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Annexe F. Photos des sites de recherche

Site 50

Site 11 k Site 33
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Site 26 (Sphagnum fuscum)
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