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AVANT-PROPOS

Ce mémoire de maitrise se divise en deux chapitres; le premier est rédigé sous la
forme d’un article scientifique. Cet article scientifique, dont je suis 1’auteure
principale, sera soumis en octobre 2019 a la revue Sciences Of Total Environment
pour I’édition spéciale intitulée «Applications of Dendrochemistry In Environmental
Sciencesy. David Widory et Etienne Bouche, respectivement directeur et co-directeur
de ma maitrise, sont également co-auteurs de cet article. Sa présentation différe de la
structure d’un mémoire habituellement présenté a I’Université du Québec a Montréal;
la rédaction est en anglais et les figures et les tableaux sont situés a la fin de 1’article.
Ce format de mémoire donne 1’opportunité de transmettre de nouvelles connaissances
a ’ensemble de la communauté scientifique a I’échelle internationale. Le chapitre 11
est rédigé en frangais et aborde le développement d’une méthode analytique
préalablement réalisée afin de générer les résultats présentés dans le chapitre I. Les
références de chaque chapitre sont incluses a la fin de leur section respective. Les
références de I’introduction, de la conclusion et de I’annexe sont incluses a la fin du

mémoire.
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RESUME

Les activités miniéres passées au lac Duparquet en Abitibi ont laissé des traces
visibles de contaminants métalliques (i.e., résidus miniers abandonnés). La
surveillance temporelle des accumulations des métaux dans 1’environnement est
essentielle pour évaluer la qualité de I’environnement afin de statuer le risque
d’exposition pour la santé humaine. Aucune information historique sur les émissions
de polluants n’est disponible dans le secteur de Duparquet. Dans ce contexte, de
longues séries temporelles des concentrations en Pb et des rapports isotopiques
correspondants ont été établies & partir des cernes de croissance de Thuja occidentalis
afin de retracer I’historique des accumulations en Pb (teneur et sources) au lac
Duparquet. Les séries dendrogéochimiques ont été comparées a celles d’un site de
contrble en Baie-James. Avant 1930, les cernes de croissance contiennent
essentiellement du Pb terrigéne. C’est & partir des années 1950, aprés une période de
transition (1930-1950) qui marque le début des activités métallurgiques dans la
région, que la majorité des arbres a Duparquet a enregistré une augmentation
importante des concentrations en Pb couplé avec une diminution des rapports
isotopiques 206pp/207ph, La période de 1950-2010, définie comme la période active
des fonderies, révéle la contamination en Pb a Duparquet induite par les fonderies
locales. La dispersion du panache de contamination en Pb semble étre déterminée par
la distance qui sépare les arbres de la fonderie Beattie. 7.5-20%, 5-40%, 5-9% et
moins de 3% du budget total en Pb enregistré dans les cernes d’arbres proviendrait
des minerais d’ Abitibi pour les arbres situés a des distances de 3,6, 3,9, 7 et 9 km de
la fonderie, respectivement. Enfin, bien que les activités de la fonderie Beattie aient
débuté en 1937, la réponse correspondante enregistrée par les arbres n’est discernable
qu’a partir des années 1950. Malgré ce décalage temporel de 13 ans, la variabilité des
profils géochimiques refléte bien les émissions atmosphériques locales et régionales
identifiées a partir d’archives historiques dans la région. Cette étude démontre que les
thuyas occidentaux représentent donc des enregistreurs privilégiés de la
contamination passée et actuelle dans les régions isolées.

Mots-clés : Plomb, émissions atmosphériques, risques environnementaux, cerne de
croissance, Thuja occidentalis, isotopes, mine et fonderie



INTRODUCTION

0.1 Problématique

Historiquement, les fonderies canadiennes ont largement contribué aux émissions de
métaux tels que le plomb (Pb), ’arsenic (As), le cuivre (Cu), le cadmium (Cd) et le
zinc (Zn) (Adriano, 2005; Savard et al., 2006b; Shiel et al., 2010). L’exposition a
long terme aux métaux occasionne des conséquences séveres pour la santé humaine et
environnementale (Adriano, 2005; Jarup, 2003; Nriagu, 1988; Patterson, 1980). La
contamination métallique est persistante dans 1’environnement (e.g., sols et sédiments)
et les répercussions peuvent perdurer sur une trés longue période de temps de 1’ordre
de milliers d’années (Kabata-Pendias, 2010). Documenter les émissions cumulées de
métaux est donc essentiel pour évaluer la qualité environnementale et I’exposition
humaine qui en résulte (Gavrilescu et al., 2015). En Amérique du Nord, les données
en continu des systémes de surveillance des polluants atmosphériques, ayant vu le
jour au tournant des années 1980-90 (Novak et al., 2010; Perone et al, 2018),
couvrent seulement une courte période de temps. Reconstituer les accumulations de
contaminants dans I’environnement par I’étude de bio-indicateurs représente une
alternative au systéme conventionnel d’acquisition de données instrumentales.
Certains bio-indicateurs tels que les cernes d’arbres permettent de retracer les
conditions environnementales a la fois durant la période pré et post instrumental et ce

sur un vaste territoire (Bégin et al., 2010; Bindler ef al., 2004)



Depuis le début du 20° siécle, I’économie de la région abitibienne est orientée vers
I’industrie miniére-fonderie (Telmer et al., 2004). La Sous-province de 1’ Abitibi est
un district minier d’envergure mondiale en ce qui concerne ’or (Au) et certains
métaux communs comme le Cu, Zn et le fer (Fe) (Dubé et al., 2007; Goldfarb et al.,
2005; McNicoll et al., 2013). Pendant des décennies, les rejets de contaminants
provenant de I’exploitation des mines (résidus miniers abandonnés) et des fonderies
(émissions atmosphériques de métaux et de SO;) ont entrainé des probleémes
environnementaux (e.g., pluie acide, enrichissement en métaux lourds) dans plusieurs
régions en Abitibi. A titre d’exemple, les incidences des émissions de la fonderie
Horne dans I’environnement et la distribution spatio-temporelle des accumulations
autour de Rouyn-Noranda ont été mises en lumiéres dans plusieurs travaux
impliquant 1’étude d’indicateurs environnementaux comme les lichens (Carignan et
Gariépy, 1995), les tourbieres (Dumontet et al., 1990; Kettles et Bonham-Carter,
2002), les sols (Hou et al., 2006), la neige (Telmer et al., 2004) et les cernes d’arbres
(Savard et al., 2006a). Néanmoins, plusieurs petites localités plus excentrées des
centres urbains et périurbains sont soumises directement et/ou indirectement aux
émissions des activités miniéres et les effets sur I’environnement n’ont pas été, ou
trés peu, jusqu’a ce jour documentés. C’est notamment le cas de la région du lac
Duparquet située dans la municipalité régionale de comté (MRC) d’Abitibi-Ouest a

40 km au nord-est de Rouyn-Noranda.

Le socle rocheux du secteur de Duparquet est formé d’assemblages volcaniques et
sédimentaires (Cloutier et Lacroix, 1992; Cloutier et al., 2016). Des failles de
déformations d’orientation est-ouest, tel que la Porcupine-Destor, traversent la zone
d’étude de Duparquet (Legault et al., 2005). La zone de déformation de Porcupine-

Destor représente I’un des metallotectes les plus important pour I’or dans la Sous-



province de 1’Abitibi (Legault et al., 2005). L’abondance des ressources minérales
dans le secteur a donné lieu a I’exploitation miniére de gisements auriferes associés a
la zone de déformation Porcupine-Destor au début des années 1930. Spécifiquement,
les mines Beattie-Donchester situées aux abords du lac Duparquet ont été exploitées
entre les années 1933 a 1956. Les minerais locaux (pyrite/arsenopyrite) ont été traités
par la fonderie Beattie mise en fonction en 1937 jusqu’en 1956 suite a la fermeture
des mines Beattie-Donchester (Bevan, 2009; Brousseau et al., 2014). Historiquement,
les résidus miniers avaient été abandonnés dans un bassin naturel pour empécher leur
migration (Fillion, 2009). Néanmoins, ces résidus ont migrés en direction du lac
Duparquet, et se sont répartie sur une grande superficie a travers la végétation et les
300 premiers métres du lac (Figure 0.1C). Des minerais de molybdénites importés
mondialement ont subséquemment été traités sporadiquement a la Fonderie Beattie
entre les années 1960 a 1980 (Mongrain, 2017; Mongrain, non publi€). Aucune
information historique n’est disponible sur les émissions de contaminants (espéces
chimiques et charges) libérés durant la période d’activité de la fonderie Beattie (1937-
1980). Cependant, les activités miniéres historiques ont laissé des traces visibles de
contaminants métalliques (e.g., absence de végétation dans la zone de migration des
résidus miniers abandonnée a I’ouest de la propriété Beattie). A notre connaissance,
seuls les travaux de Bondu et al., (2017) ont abordé I’impact des vestiges de
I’exploitation miniére en questionnant la contribution des résidus miniers en lien avec
la contamination de 1’eau souterraine a I’arsenic. La pertinence d’examiner les
accumulations de métaux & Duparquet est d’autant plus importante depuis I’annonce
du projet «Duparquet» par les corporations minieres Osisko et Clifton Star
Ressources Inc. (Brousseau et al., 2014). Le projet «Duparquet» implique la
réouverture de I’exploitation miniére aurifere des propriétés Beattie, Donchester,

Central Duparquet et Dumico dans le secteur de Duparquet.



Il importe donc de reconstituer les accumulations de contaminants au lac Duparquet
afin de pouvoir évaluer les risques environnementaux et de santé publique. Les
sources possibles d’émissions de métaux peuvent provenir des résidus miniers
abandonnés et des activités de la fonderie Beattie. D’autre part, ces émissions peuvent
. aussi €étre issues des activités des fonderies régionales situées & Rouyn-Noranda, a
Timmins et a Sudbury (Figure 0.1B). Le présent mémoire s’intéresse a vérifier le
potentiel des cernes de croissance de Thuja occidentalis longévifs en tant qu’archives
naturelles pour suivre 1’évolution temporelle des perturbations environnementales
ayant eu lieu au lac Duparquet en Abitibi-Ouest. Pour ce faire, de longues séries
chronologiques (1850-2014) des concentrations en plomb (Pb) et des rapports
isotopiques correspondants (**Pb/2%Pb, 2*Pb/*"’Pb) mesurés dans les cernes de
croissance de Thuja occidentalis seront produites. Les séries dendrogéchimiques
permettront de discriminer et d’identifier les sources majoritaires de Pb assimilé par
les arbres dans le temps et d’évaluer la contribution respective de ces sources. Les
conditions préindustrielles du milieu pourront ainsi étre caractérisées (teneur et
sources en Pb) et comparées a la période industrielle post-1930. Le patron spatial des
émissions de Pb sera également vérifié en comparant les profils dendrogéochimiques
des arbres situés a des distances différentes de la fonderie Beattie (Figure 0.1C). Une
population de Thuja occidentalis mature a aussi été échantillonnée & la Baie-James
sur un site de contrdle, présumé non-exposé aux €missions provenant de sources

locales, et situé a plus de 150 km au nord de Duparquet (Figure 0.1B).
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0.2  FEtat des connaissances
0.2.1 Isotopes du plomb dans les études environnementales

La contamination au Pb a été trés médiatisée en raison de I’accumulation généralisée
de cet élément dans I’environnement par les multiples sources d’émissions passées et
actuelles (Pacyna et al., 1995). L’ubiquit¢é du Pb dans I’environnement résulte
principalement des apports atmosphériques diffus notamment par 1’utilisation
répandue d’additifs avec alkyles de Pb dans I’essence (Sturges et Barrie, 1989; Véron
et al., 1993). Au Canada, I’ajout d’alkyles de Pb dans 1’essence a été commercialisé
au début des années 1930 (Gallon et al., 2005). Entre les années 1960-1980, I’essence
plombée est progressivement devenue la plus importante source de contamination en
Pb a I’échelle mondiale (Nriagu, 1990), atteignant des seuils critiques d’accumulation
dans I’environnement pour 1’intégrité des écosystémes (cycle biogéochimique éffecté)
et la santé publique (Adriano, 2005; Nriagu, 1988, 1989; Patterson, 1980, 1983).
Suite au retrait progressif du plomb dans I’essence, a partir des années 1980 au
Canada (Pacyna et al., 1995), ’apport relatif des émissions de Pb issues d’autres
sources industrielles (e.g., mines, fonderies, combustion de charbon, incinérateurs de
déchets; Adriano, 2005) a considérablement augmenté (Bollhéfer et Rosman, 2001;
Nriagu et Pacyna, 1988; Véron et al., 1999).

Mentionnons également que la dispersion du Pb dans I’environnement par voie
atmosphérique peut atteindre des centaines & des milliers de kilometres selon la taille
des particules, la trajectoire et la vitesse des masses d’air ainsi que le temps de
résidences de ces particules dans I’atmosphére (quelques jours) (Gobeil et al., 2013;
Sturges et Barrie, 1987, 1989). Ainsi, la combinaison des sources multiples diffuses et
la reconnaissance d’un transport a longue distance (e.g., Rosman et al., 1993, 1994;

Boutron et al., 1991) générent une préoccupation de la contamination en Pb a



I’échelle globale (Patterson et Settle, 1987; Stufges et Barrie, 1989; Véron et al.,
1994). Une teneur de fond en plomb supérieure a la contribution naturelle est mesurée
dans la plupart des compartiments environnementaux (i.e., sols, sédiments) incluant
les régions €loignées des sources ponctuelles importantes (Aberg ef al., 1999; Bindler

etal.,2011).

L’analyse du Pb sur la base des concentrations et des rapports isotopiques dans des
matrices environnementales telles que les aérosols, sols, sédiments, tourbieres,
carottes de glaces, neiges, lichens, cernes de croissance d’arbres est extensivement
documentée dans les études environnementales (Komarek er al., 2008). Depuis le
début des années 1990, [1’approche isotopique appliquée aux études
environnementales a permis de discriminer et d’identifier les sources majoritaires
d’émissions en Pb, notamment en Amérique du Nord (e.g., Bollhofer et Rosman,
2001; Graney et al.,1995; Rosman et al., 1994; Sturges et Barrie, 1987, 1989; Véron
etal., 1992, 1993). Spécifiquement, les gammes de variations isotopiques des sources
prédominantes d’émissions en Pb au nord et nord-est du Québec sont illustrées a la

figure 0.2.

Le Pb est un excellent traceur géochimique, car sa signature isotopique n’est pas
affectée par les processus biologiques ou physico-chimiques (e.g., affinage de métaux
ou autres processus industriels; Ault et al., 1970; Sangster et al., 2000; Shiel et al.,
2010). La signature isotopique d’une source dépend du contexte géologique et de
I’dge de la minéralisation en Pb (Bird er al., 2011). Le Pb déposé¢ dans
I’environnement préserve la composition isotopique du minerai d’origine (Ault et al.,
1970, Chow et Earl, 1972; Semlali et al., 2000), simplifiant ainsi le tragage et la
discrimination de sources pour autant que la signature isotopique de chacune d’entre

elles soit connue (Komarek ez al., 2008) et qu’elle soit différente aux précisions



analytiques des instruments de mesure. La signature isotopique du Pb d’un
échantillon environnemental peut intégrer plusieurs sources; il sera alors possible de
déconvoluer celles-ci si les poles de mélanges sont connus (concentration et signature

isotopique).

Les isotopes stables du Pb mesurés pour le tragage de sources sont le **Pb (1.4%),
206ph (24.1%), 2°'Pb (22.1%), *°*Pb (52.4%). Les isotopes 2°°Pb, **’Pb et ***Pb sont en
partie radiogéniques parce qu’ils sont respectivement issus de la désintégration
radioactive de 2*U, 2°U et du *’Th (Ault et al., 1970; Hoefs et Hoefs, 2009;
Rabinowitz et Wetherill, 1972). Seul I’isotope “**Pb ne comporte pas de fraction
radiogénique comme il ne posseéde pas de précurseurs radioactifs. I.’abondance de cet
isotope est absolue et demeurée constante au cours du temps (Hoef, 2009). Les
rapports isotopiques sont couramment exprimés avec les 3 isotopes les plus
abondants (*Pb, 2°’Pb et 2°*Pb) et présentés dans des diagrammes binaires Pb-Pb
(e.g., 2°Pb’Pb vs 2%°Pb/2%Pb ou **Pb/*’’Pb) afin d’identifier et de différencier les
sources de Pb intégrées par les échantillons environnementaux (Bird et al., 2011;
Ellam, 2010; Reimann et al., 2012). Le rapport isotopique 2°°Pb/**’Pb est notamment
le plus utilisé en sciences environnementales (Komarek ez al., 2008; Sangster et al.,
2000). L’isotope 204pY est peu rapporté dans les études environnementales, car son
analyse requiert une haute précision analytique (instrument de type multi-collecteur
(MC) ICP-MS, TIMS) en raison de sa faible abondance (qui représente a peu prés 1%
d’un échantillon; Sangster et al., 2000). La méthode instrumentale exige aussi une
correction isobarique associée au 204Hg (Ellam, 2010; Reimann et al., 2012; White et
al., 2000). Ainsi, les travaux impliquant un instrument a faible résolution de type
quadripdle (Q) ICP-MS, souvent employé dans les études environnementales,

n’exprime généralement pas les valeurs du 204pp (Ellam, 2010; Monna et al., 1997).



Néanmoins, certaines études (Ellam, 2010; Sangster et al., 2000) ont démontré la
valeur ajoutée de mesurer les 4 isotopes du Pb permettant d’augmenter le niveau de
précision et d’accroitre le potentiel de discrimination des sources de Pb notamment
lorsque les échantillons intégrent plus de deux sources. Par exemple, certaines
sources ayant des signatures isotopiques similaires peuvent étre confondues
lorsqu’elles sont uniquement caractérisées par les 3 isotopes les plus abondants

(Sangster et al., 2000).
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Figure 0.2 Diagramme Pb-Pb (**Pb/’%Pb VS 2%“Pb/%Pb) représentant les
gammes de variations isotopiques des sources prédominantes d’émissions de Pb dans
le nord et nord-est du Québec. Les rapports isotopiques en Pb des (1) sédiments
préindustriels (Lacs oligotrophes, Carignan et Gariepy, 1995; Gallon et al., 2005,
2006; Gobeil et al., 2013; Graney et al., 1995), (2) minerais de la Vallée du «Upper»
Mississippi, Missouri (Gobeil et al., 2013; Sangster et al., 2000), (3) minerais de
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charbons américains (Chow et Earl, 1972), (4) aérosols canadiens (CDN) et (5)
américains (E-U) qui intégre un signal d’essence plombée (Carignan et Gariepy,
1995; Carignan et al., 2002; Sturges et Barrie, 1987, voir Graney et al., 1995), (6)
aérosols industriels canadiens et (7) américains (i.e., aprés le retrait des additifs
plombés dans 1'essence) (Bollhdfer et Rosman, 2001) et (8) minerais des sulfures de
I’Abitibi (Deloule et al., 1989; Franklin et al., 1983) sont illustrés dans la présente
figure.

0.2.2 Principes et application de la dendrogéochimie

L’arbre est un bioindicateur qui offre des caractéristiques uniques pour faire des
reconstitutions spatio-temporelles des perturbations environnementales. Les arbres
peuvent fournir un enregistrement annuel, voire saisonnier grice a leurs cernes de
croissance (Danek et al., 2015). Les arbres occupent une répartition géographique
étendue (Bellis et al., 2004; Bindler et al., 2004) et peuvent couvrir un intervalle
temporel d’enregistrement allant de plusieurs dizaines a plusieurs centaines d’années
selon la durée de vie des spécimens (Bégin et al., 2010). Certaines populations
d’arbres vivant dans des contextes écologiques trés particuliers peuvent atteindre une
longévité multiséculaire telle que la population de Thuja occidentalis L. au lac
Duparquet qui sera a I’étude dans le présent mémoire. Cette population a déja fait
I’objet de plusieurs travaux portant sur le contexte écologique, les relations entre le
climat et la croissance radiale (e.g., Archambault et Bergeron, 1992; Denneler et al.,
2008, 2010; Girardin et al., 2004; Matthes-Sears et al., 1995) ainsi que derniérement
sur la réponse a I’augmentation de la concentration de CO, atmosphérique (Giguére-
Croteau et al., 2019). Produire de longues séries temporelles, via 1’étude d’arbres a
grande longévité (ex. supérieure a 200 ans), permet de retracer les conditions

préindustrielles associées essentiellement a ’apport naturel de Pb libéré dans le
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milieu. L’établissement de la composante naturelle du milieu par I’étude combinée
des concentrations et rapports isotopiques du Pb (Reimann et Caritat, 2000) permet
de différencier la contribution anthropique durant la période postindustrielle (Bégin et
al.,2010).

L'analyse isotopique du Pb dans les cernes de croissance d’arbres est trés répandue
dans le champ d’application de la dendrogéochimie afin de dresser la chronologie des
sources de Pb assimilées par I’arbre tout au long de sa vie. La dendrogéochimie
combine I’analyse géochimique reliée a la concentration élémentaire
(trace/mineure/majeure) et les caractéristiques isotopiques des cernes de croissance
précisément datés (dendrochronologie) (Bégin et al., 2010). Plusieurs études
dendrogéochimiques ont été appliquées a un large éventail de problématiques
environnementales depuis le début des années 1970 (Watmough, 1997) sur la base du
postulat suivant : la composition géochimique d’un cerne de croissance refléte en
partie les conditions géochimiques du milieu (air/sol) au moment de sa formation

(Amato, 1988).

Les métaux émis dans I’environnement par dépots atmosphériques sont soit intégrés
directement aux horizons ou ils sont accumulés sur les surfaces aériennes de I’arbre et
retombent au sol & la suite de précipitations (e.g., Cutter et Guyette, 1993; Lepp,
1975; Robitaille, 1981; Schreck et al, 2012; Watmough, 1999). Les métaux
accumulés dans les cernes de croissance proviennent essentiellement de 1’assimilation
passive d’éléments non essentiels tels que le Pb via le systéme racinaire de I’arbre
(e.g., Kabata-Pendias, 2004; Lepp, 1975; Padilla et Anderson, 2002; Watmough,
1997, 1999). Les métaux accumulés dans un cerne de croissance refléte
théoriquement le moment ou ils ont été libérés dans I’environnement et incorporés

par ’arbre. Dés lors, il est possible d’estimer le changement chronologique des
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conditions géochimiques du sol & partir de I’analyse des éléments dans les cernes de

croissance.

Plusieurs études dendrogéochimiques menées dans différents contextes de pollution
au Pb (ex: source ponctuelle ou diffuse) ont permis de décrire les tendances
temporelles associées aux changements environnementaux et de dater les événements
de pollution (e.g., Aberg et al., 1999; Dinis et al., 2016; Doucet et al., 2012;
Mihaljevi€ et al., 2008; Novak et al., 2010; Perone et al., 2018; Savard et al., 2006a;
Saint-Laurent et al., 2011; Tommasini et al., 2000). Néanmoins, la portée de
I’approche dendrogéochimique est critiquée dans la littérature (Donnelly et al., 1990;
Hagemeyer, J, 1993; Nabais et al., 1999). Certains travaux ont démontré des
discordances entre les séries temporelles des [Pb] et/ou rapports isotopiques en lien
avec I’historique des €missions, dressé a partir de données instrumentales ou bien
avec d’autres systémes d’archives (e.g., Ault et al., 1970; Bindler et al., 2004; Garbe-
Schoénberg et al., 1997; Hagemeyer, Jirgen et Schifer, 1995; Hagemeyer, Jiirgen et
Weinand, 1996, Hagemeyer, Jiirgen et Hiibner, 1999; Novak et al., 2010; Patrick et
Farmer, 2006).

Les arbres interagissent de facon dynamique avec les composantes de
I’environnement : atmosphere, hydrosphére et géosphere (Bégin et al., 2010). Ainsi,
Smith et Shortle (1996) ont souligné que les arbres ne peuvent pas étre considérés
comme des témoins passifs des changements environnementaux. Plusieurs facteurs
internes liés a la physiologie et a la biologie de I’arbre couplées a des facteurs
externes associés aux conditions climatiques et aux caractéristiques chimiques,
physiques et biologiques du sol vont influencer la composition géochimique des
cernes de croissance (e.g., Bégin et al., 2010; Cutter et Guyette, 1993; Dinis et al.,
2016; Kataba-Pendias, 2004; Lepp, 1975; McLaughlin et al., 2002). De méme, la
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voie d’assimilation des éléments par les racines, les feuilles, ou 1’écorce va
conditionner les caractéristiques chimiques (concentrations et rapports isotopiques
selon le réservoir) des cernes de croissance (Lageard et al., 2008; Padilla et Anderson,
2002). Les métaux de sources atmosphériques peuvent étre directement assimilés par
les feuilles et I’écorce (réservoir atmosphérique) et indirectement par les racines

(mélange des réservoirs atmosphérique et terrigéne) suite a leurs incorporations aux

horizons de sol (Bégin et al., 2010; Bellis et al., 2002). Or, ces différents facteurs

peuvent biaiser la relation entre les conditions géochimiques ambiantes (air et sol) et
les enregistrements dans les cernes de croissance. Ces limites viennent complexifier
I’interprétation des profils dendrogéochimiques. Bien que certains auteurs aient
avancé le besoin de mieux comprendre les mécanismes li€és & 1’incorporation, le
transport et la fixation d’éléments chimiques dans le bois (e.g., Lepp, 1975; Nabais et
al., 1999), il persiste toujours une méconnaissance des certains phénomeénes

impliqués (Bégin et al., 2010; Watmough, 1999).

Certains chercheurs ont récemment suggéré que les sites exposés a une pollution
métallique importante sont des contextes favorables a la réussite des études
dendrogéochimiques (Bellis et al., 2002; Bindler ef al., 2004; Mihaljevi¢€ et al., 2008,
2011; Patrick et Farmer, 2006; 2010; Watmough, 1999; Zuna et al., 2011). Plusieurs
travaux ont d’ailleurs été menés sur des sites situés a proximité d’une fonderie (e.g.,
Anderson et al., 2000; Aznar et al., 2008; Baes et McLaughlin, 1984; Guyette ef al.,
1991; Lageard et al., 2008; Mihaljevi€ et al., 2008, 2011; Patrick et Farmer, 2006;
Prapaipong et al., 2008; Prohaska, 1998; Savard et al., 2006a; Symeonides, 1979;
Vangk et al., 2011; Watmough, 1999; Watmough et Hutchinson, 1996). Ainsi,
I’utilisation de I’approche dendrogéochimique permet d’envisager la reconstitution
temporelle des sources d’émissions métalliques ponctuelles liées aux opérations

miniéres.
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0.2.3 Facteurs internes

Les facteurs internes pouvant modifier la composition géochimique des cernes de
croissance sont associés aux meécanismes physiologiques suivants : la capacité de
liaison des cations dans la tige (Momoshima et Bondietti, 1990), le taux de croissance
radial (Ferretti et al., 1993; Nabais et al., 1999), la transformation de I’aubier en
duramen (duraminisation) ainsi que la translocation radiale (Prohaska et al.,1998).
Certains éléments ne sont pas immobilisés dans le cerne en formation (ou déja formé)
et vont migrer latéralement entre les cernes de croissance. Cette translocation radiale
est le principal facteur qui limite I’approche dendrogéochimique (Cutter et Guyette,
1993; Watmough, 1997). La mobilité radiale des éléments entre les cernes de
croissance, peut s’effectuer dans les deux directions : vers des cernes plus anciens ou
récents (Donnelly et al., 1990; Watmough, 1997) et masque la réelle période
d’assimilation et brouille [’interprétation des profils temporels établis par

dendrochronologie.

La translocation radiale est généralement influencée par les caractéristiques du
xyléme (pH de la séve, perméabilité des vaisseaux, taux d’humidité, nombre de
cernes de croissance au niveau de ['aubier) ainsi que par les différences
physiologiques entre I’aubier et le duramen (Cutter et Guyette, 1993; Nabais et al.,
1999; Watmough, 1997). La translocation radiale des éléments semble étre restreinte
a I’aubier, la partie active de I’arbre. Or, les espéces ayant un duramen bien défini et
dont I’aubier contient un nombre restreint de cernes de croissance sont priorisées afin
de restreindre le biais potentiel associ€ & la mobilité dans I’aubier actif et estimer avec
une meilleure précision le moment o un élément est incorporé et fixé dans le bois

(Cutter et Guyette, 1993).
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L’influence d’un phénomene de mobilité radiale sur les profils de distribution des
éléments dans les cernes de croissance est typiquement identifiable. En étudiant la
mobilité de plusieurs éléments dans le xyléme sur différentes espéces d’arbres, les
travaux d” Okada (1993) ont d’ailleurs permis de catégoriser trois profils communs de
translocation radiale : (1) la concentration des éléments augmente a partir de la
frontiére duramen-aubier jusqu’a 1’écorce, (2) la concentration des éléments diminue
de la moelle vers I’écorce et (3) la concentration des éléments est homogeéne et atteint
un maximum a la frontiére duramen-aubier. Plusieurs travaux démontrent que le
potentiel de mobilité semble étre influencé par le type d’élément (fonction de
I’élément essentiel/non-essentiel et sa forme chimique; Nabais et al., 1999) ainsi que
selon I’essence d’arbre (Cutter et Guyette, 1993; Watmough, 1997). Le potentiel de
mobilité radiale du Pb est considéré comme étant faible, particuliérement chez les
coniféres. C’est pourquoi, le Pb est fréquemment employé comme indicateur de
pollution dans les travaux dendrogéochimiques (Cutter et Guyette, 1993). Par
ailleurs, le Thuja occidentalis L. est une espéce arborescente recommandée pour les
études dendrogéchimiques notamment en raison de ses critéres anatomiques reposant
sur une faible perméabilité hydraulique ainsi qu’un bas taux d’humidité dans le
duramen, suggérant que la diffusion des éléments dissous a I’intérieur du xyléme peut

étre lente (Cutter et Guyette, 1993).

0.2.4 Facteurs externes

Les conditions climatiques, les apports atmosphériques ainsi que les caractéristiques
physiques, géochimiques et biologiques du sol sont les principaux facteurs qui vont
conditionner la mobilité et la biodisponibilité des éléments (Cutter et Guyette, 1993;
Kabata-Pendias, 2004). Les variables du sol ayant le plus d’influence sur la mobilité

et la biodisponibilité des métaux regroupent : le pH, le potentiel redox, la texture, la
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quantité et qualité de la matiére organique, la composition minérale, la température et
le régime hydrique (Kataba-Pendias, 2004; Magrisso et al, 2009). Certaines
recherches ont démontré que les conditions pédologiques et écologiques locales
peuvent entralner des variations dans la concentration des éléments métalliques
assimilés entre les différents spécimens d’arbre localisés sur un méme site
(Watmough, 1997). Ces variations peuvent aussi s’expliquer par des facteurs internes

liés a I’4ge et la physiologie de I’arbre (Bégin et al., 2010).

Des recherches ont aussi démontré que la mobilit¢é du Pb dans le sol était
principalement influencée par le pH ainsi que par la teneur en matiére organique
(Kataba-Pendias, 2010). Le Pb d’origine anthropique est généralement accumulé a la
surface du sol principalement en raison de sa sorption avec la matieére organique
(Kataba-Pendias, 2010). Sur la base de travaux dendrogéochimiques, Guyette et al
(1991) ainsi que Tomlinson (1983) ont démontré que 1’accumulation du Pb dans les
cernes de croissance augmentait seulement sur des sites dont le pH était
respectivement inférieur & 4.6 et 5.0. L’évolution des sols vers des conditions
acidifiantes est généralément induite surldes sites exposés a des émissions de métaux
et d’oxydes de soufres (SOy) émanant de sources ponctuelles comme les fonderies

(e.g., Bondietti et al., 1990; Hutchinson et al., 1998; Savard et al., 2006b).

Pour leur part, les variables climatiques contrlent le budget (teneur et signature
isotopique) en Pb assimilé par les arbres notamment par le taux d’assimilation,
principalement modulé par le fonctionnement des stomates (évapotranspiration), ainsi
que par I’assimilation racinaire visée a différentes profondeurs du sol (Dinis et al.,
2016). L’assimilation préférentielle du Pb dans les différents horizons de sol est régie
par plusieurs facteurs, dont le régime hydrique du sol et les conditions

atmosphériques (température et humidité) (Savard et al., 2006a). Généralement, dans
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des conditions de sécheresse, les racines plus profondes seront visées pour la
demande en eau et en nutriments et subséquemment le Pb incorporé par I’arbre sera
dominé par un type d’origine terrigéne (géogénique) en assumant un faible potentiel
de migration verticale du Pb de la surface vers le bas. A I’inverse, lorsque le sol est
humide, une assimilation préférentielle par les racines de I’arbre est observée dans les
horizons superficiels ou le Pb incorporé provient essentiellement d’apports

atmosphériques (Bindler et al., 2004; Dinis et al., 2016; Savard et al., 2006a).

Par conséquent, les arbres incorporent un mélange de Pb qui intégre des sources
anthropogéniques et naturelles via 1’assimilation racinaire. De plus, la proportion de
ces différentes sources assimilées via le systéme racinaire de 1’arbre est sujette a
varier selon le régime hydrique du sol. D’autre part, le budget en Pb incorporé par
I’arbre est aussi influencé par le type de systéme racinaire développé; latéral ou
vertical suivant les caractéristiques pédologiques locales du site. Les populations
d’arbres vivant sur un sol mince dont le systtme racinaire s’est développé
latéralement sont & privilégier pour les suivis temporels du changement des

conditions atmosphériques (Bégin et al., 2010; Cutter et Guyette, 1993).

En somme, le changement des conditions pédogéochimiques est gouverné par
plusieurs facteurs. L’évolution séquentielle des sols couplée avec le phénomeéne de
translocation radiale peuvent induire un phénomeéne de délai temporel entre la
réponse observée dans les cernes de croissance et le moment ou I’é1ément a été émis
dans I’environnement de I’arbre (Bégin et al., 2010; Savard et al., 2006a). Bien que
certaines études aient démontré un délai d’enregistrement dans les cernes de
croissance d’une quinzaine d’années (Aznar et al., 2008; Savard et al., 2006a), le
phénomene n’a pas altéré le potentiel d’archive des arbres pour documenter les

tendances d’émissions de polluants (Bégin et al., 2010; Savard et al., 2006a). Par
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ailleurs, étant donné que la composition géochimique des cernes de croissance est
influencée par plusieurs facteurs internes et externes, il importe de sélectionner
stratégiquement les parameétres de recherches (choix des élément(s), des espéce(s) et
du contexte écologique) pour optimiser la réussite de I’approche dendrogéochimique

(Bégin et al., 2010; Cutter et Guyette, 1993; Watmough, 1999).

0.3  Objectifs de I’étude

Le présent mémoire est divisé en deux chapitres. Le chapitre I présente 1’étude
principale du mémoire, rédigé en anglais sous forme d’article scientifique. L’objectif
central de ce chapitre est de vérifier le potentiel du Thuja occidentalis L. en tant
qu’archive pour reconstituer les émissions de Pb (sources et teneur) & Duparquet.
Nous émettons I’hypothése que les vieux cédres blancs localis€s sur différentes iles et
péninsules du lac Duparquet & proximité des sources d’émissions (résidus miniers et
fonderie Beattie; Figure 0.1C) constituent des enregistreurs privilégiés de la pollution
miniére locale. Les différentes sources (naturels/anthropiques) de Pb accumulées dans
I’environnement local pourront étre identifiées. Les signatures isotopiques spécifiques
des sources historiques prédominantes de Pb sont connues et les gammes de valeurs
isotopiques des sources different suffisamment pour que celles-ci soient différenciées
(Figure 0.2). Ces sources industrielles potentielles incluent : les sulfures d’Abitibi
provenant des mines et fonderies (Horne/Beattie/Timmins/Sudbury), la combustion
des charbons du nord-est américain et de I’essence plombée canadienne (CDN) et

américaine (E-U).
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Les objectifs spécifiques du chapitre I sont les suivants :

(i) Distinguer le bruit de fond régional de la pollution industrielle sur la base des
concentrations en Pb et des rapports isotopiques correspondants

(ii) Discriminer et identifier les sources majoritaires de Pb assimilé par les arbres et
étudier 1’évolution temporelle de leurs contributions entre 1850 et 2010

(iii) Déterminer le potentiel du Thuja occidentalis L. en tant qu’archive historique de
la contamination par le Pb

Le chapitre II dresse les différentes stratégies de calibration testées empiriquement
pour faire des analyses quantitatives des éléments dans les cernes de croissance
d’arbre par technique d’ablation laser (LA)-ICP-MS. L’objectif de ce chapitre est de
sélectionner la stratégie de calibration la plus appropriée pour mesurer le Pb dans les
cemes de croissance de Thuja occidentalis par LA-ICP-MS. La revue de littérature
sur les méthodes de calibrations couramment employées pour les analyses
élémentaires par LA-ICP-MS sur une matrice de bois sera exposée. Les résultats
associés a ce développement méthodologique seront présentés et discutés. En cloture,
la sélection d’une méthode d’analyse semi-quantitative sera justifiée, et accompagnée
de recommandations relatives a 1’application de la méthode pour les analyses

dendrogéochimiques élémentaires.

0.4  Meéthodologie

Tous les détails de la méthodologie sont inclus dans la section 1.2 et 1.3 du chapitre I

et dans la section 2.2 du chapitre 11
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1.1 Abstract

Past mining activities at Duparquet in Western Quebec (Canada) have significantly
affected the local environment and left behind significant amounts of metals.
Monitoring this contamination is essential to infer its past and present impacts on
environmental quality and to evaluate the resulting human exposure. In that context,
we measured long time series of Pb concentrations and their corresponding isotope
ratios in long-lived Thuja occidentalis growing at Duparquet Lake in order to
evaluate potential time variations of the Pb environmental contamination as well as to
identify the responsible source(s). Results show that before 1930 Pb at Duparquet is
mostly terrigenous. After a transition period (1930-1950) where the impact of the
smelting activities becomes isotopically detectable, Pb concentrations rapidly
increased, defining the active smelter period (1950-2010). At that time, a decrease in
the measured 2°Pb/2"’Pb ratios identifies the smelting of Abitibi ores as the source of
contamination. An isotope mass balance model evaluates at 7.5-20%, 5-40%, 5-9%
and less than 3% the Pb contributions from local smelters at distances of 3.6, 3.9, 7
and 9 km, respectively. The dispersion of the Pb contamination plume is possibly
driven by the distance from the Beattie smelter. We also estimated a delay of at least
13 years between atmospheric emissions from the Beattie smelting activities and the
time they are recorded by tree rings. Ultimately, this study demonstrates that Thuja
occidentalis tree rings series provide reliable archives of past and present Pb

atmospheric contamination.

Keywords: Lead, Air contamination, Tree rings, Thuja occidentalis, Isotopes,

Mining, Smelter
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1.2 Introduction

Base metal smelters are important point sources of atmospheric metal (e.g. Pb, As,
Cu, Cd, Zn) emissions (Savard et al., 2006b). There are cumulative evidences of the
adverse impacts of metal pollution on environmental and human health (Adriano,
2005, Jarup, 2003; Nriagu, 1988; Patterson, 1980). In North America, stations
monitoring atmospheric contaminants, whether in gases or in aerosols have been
installed since the 1980-90s (Novak et al., 2010; Perone et al., 2018). Moreover,
these monitoring stations are sparsely distributed through space and often restricted to
urban centers or rural areas impacted by point sources (Doucet et al., 2012), leaving
smelter activities, usually located in rather remote locations, mostly uninvestigated.
Monitoring metal accumulations over time is essential, especially when time series
are short or unavailable, to infer past and present contamination in order to ultimately

assess the risk on ecological and human health.

Historical records of metal deposition can be reconstructed from natural archives such
as snow and ice cores (e.g., Boutron ef al., 1991; Rosman et al., 1993, 1994), peat
bogs (e.g., Shotyk ef al., 1996; Zuna et al., 2011) or sediments (e.g., Gallon et al.,
2005, 2006; Gobeil et al., 1995, 2013; Graney et al., 1995; Monna et al., 2000).
Biomonitoring using mosses (e.g. Farmer et al., 2002), lichens (e.g. Carignan et
Gariepy, 1995), needles (e.g. Farmer et al., 2000), tree rings (e.g. Butaka et Kyser,
2008) or tree bark (e.g. Bellis et al., 2001, 2004; Poykio et al., 2005) have already
been widely employed to characterize contamination events in different
environmental settings (e.g. Patrick et Farmer, 2006). Tree rings are particularly
attractive because they are geographically ubiquitous (e.g. Bindler et al., 2004;
Mihaljevik et al., 2008), long-lived and annually-resolved (Danek et al., 2015)
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Dendrogeochemistry allows to construct precisely-dated time series of elemental
compositions in tree rings that can be used to infer the timing and magnitude of past
contamination events (Perone et al., 2018; Smith et al, 2008). To this avail,
dendrogeochemichal analysis postulates that elemental concentrations and their
corresponding isotope ratios are partly controlled by inputs from both the soil and the
surrounding air at the time of the ring formation (Amato, 1988). In fact, airborne dust
released into the environment may directly fallout on soils or can be deposited on
aerial plant surfaces (foliage/bark) and leached into the soil by precipitations (Cutter
et Guyette, 1993; Lepp, 1975; Robitaille, 1981). The main intake pathway for non-
essential element, such as Pb, is passive assimilation by roots (Lepp, 1975; Padilla et
Anderson, 2002; Watmough, 1997). Other assimilation pathways include direct foliar
and bark uptake (e.g., Lepp, 1975; Lin et al., 1995; Robitaille, 1981; Watmough et
Hutchinson, 2003). But they are considered marginal compared to root uptake
(Watmough, 1997).

Lead (Pb) is extensively used in dendrogeochemical studies because of its known
adverse effect on human health (Nriagu, 1988; Patterson, 1980) and its low mobility
in the tree xylem (Cutter et Guyette, 1993). Pb dispersion in the environment
originates from various past and present emission sources (Pacyna et al., 1995;
Patterson et Settle, 1987) including leaded-gasoline and coal combustion, smelter,
battery plants, waste incineration (Adriano, 2005). Many studies have already
successfully reconstructed historical Pb contamination from numerous point sources
(e.g., Aznar et al., 2008; Ekland et al., 1995; Lageard et al., 2008; Mihaljevi¢ et al.
2008; Prapaipong et al., 2008; Savard et al., 2006a; Tommasini et al., 2000) or
diffuse sources (e.g., Doucet et al., 2012). While studies have demonstrated that the
chemical composition of tree rings and historical Pb deposition are highly correlated,

other have highlighted inconsistencies between tree rings profiles and other sources
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of historical data (e.g., Hagemeyer et Schifer, 1995; Mihaljevi€ et al. 2011; Nabais et
al., 1999; Patrick et Farmer, 2006; Watmough, 1999; Witte et al., 2004). Whether the
geochemical composition of tree rings is a reliable proxy to document historical

contamination remains debated (e.g. Bindler et al., 2004; Nabais et al., 1999).

Concentrations of non-essential metals in tree rings may be controlled by a
combination of factors that include: (1) tree biology and physiology (Cutter et
Guyette, 1993; Lepp, 1975; Smith et Shortle, 1996), (2) uptake pathways in root-
leave-bark (Lageard et al., 2008; Padilla et Anderson, 2002), (3) climate conditions
(Dinis et al., 2016) and (4) metal ion mobility and bioavailability in soils (Kabata-
Pendias, 2004; Padilla et Anderson, 2002; Saint-Laurent et al., 2011). Among these,
radial translocation in stem impedes the analysis of Pb profiles in tree rings (e.g.,
Speer, 2010; Watmough, 1997). This process appears to be controlled by both the
wood anatomical structure and the physiological function of elements (Cutter et
Guyette, 1993; Okada et al., 1993; Watmough, 1997). This difficulty can be
circumvented by the appropriate selection of the sa'mpling site, of the sampling
methods, of the trees species and of the type of elements studied (Bégin et al., 2010;
Cutter et Guyette, 1993; Lageard et al., 2008; Watmough, 1997).

Pb has already widely proved to be a geochemical tracer in environmental matrices to
identify and discriminate various sources, both natural and anthropogenic, at a local,
regional (including North America) and global scales (e.g. Bindler et al., 2011;
Bollhéfer et Rosman, 2001; Komarek et al., 2008). For example, the 2*Pb/*"Pb
isotope ratios have been well studied in soils, sediments, tree rings, lichens, snow and
aerosols from Northern Quebec and ultimately allowed to identify the major emission
sources that contribute to the atmospheric Pb levels (e.g. Carignan et Gariepy, 1995,

Carignan et al., 2002; Hou et al., 2006; Gallon et al., 2006; Savard et al., 2006a;
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Simonetti et al., 2000a, 2000b, 2004): natural sources, such as bedrock weathering
and erosion, anthropogenic inputs, such as North American coals, Canadian and USA
leaded gasoline as well as the smelting of the Abitibi ores. Recent dendrogeochemical
studies have demonstrated the added value of combining Pb concentrations and
isotope ratios to track its historical emission sources in areas located in the vicinity of
important point sources, such as smelters (e.g. Mihaljevi¢ et al., 2008; 2015

Prapaipong et al., 2008; Savard et al., 2006a; Vanék et al., 2011).

With that in mind, our study aimed at reconstructing the historical Pb contamination
at Duparquet (Western Quebec) using a dendrogeochemistry approach coupling Pb
concentrations and isotope ratios from tree rings of long-lived white cedars (Thuja
occidentalis L.). Profiles were determined both in the vicinity of the local smelters
and at a control site (James Bay) located 150 km away. The specific objectives of this
study were to: (1) determine the potential for Thuja occidentalis to be used as an
historical bio-archive of contamination events, (2) characterise the regional
background (i.e. pre-industrial); and (3) discriminate and identify the main sources of
Pb that are assimilated by such trees and to evaluate their respective contributions

over time between 1850 and 2010.

1.3 Study site and sampling strategy
1.3.1 Study area and mining history at the Duparquet Lake

The study area is located at Lake Duparquet in Western Abitibi (48.47° N, -79.27°
W), 40 km northwest of Rouyn-Noranda. Lake Duparquet covers an area of about 40
km? (Figure 1.1C) (Denneler ef al., 2008). The Lake Duparquet region was selected
for its past local mining history that altered local environmental conditions. To our

knowledge, no historical data on pollutants emissions were ever reported for this area.
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Several gold deposits along the Porcupine-Destor Fault Zone in the Archean Abitibi
subprovince were exploited in the Duparquet mining district between the 1930s and
1990s (e.g. Beattie, Donchester, Duquesne, Davangus, Y van-vezina mines; Lafrance,
2015). The Beattie deposit is one of the major gold mineralizations (syenite-
associated) of the Abitibi greenstone belt, with more than 5 million ounces of gold
resources (resources and historic production; Bigot et Jébrak, 2015). The largest
production corresponded to the Beattie gold deposit (including the Beattie and
Donchester mines) with a production record, from 1931 to 1956, of 33 t of gold (Au)
extracted from 9.26 Mt of rock (average grade of 3.92g/t Au; Bevan, 2009; Bigot et
Jébrak, 2015). Beattie mine tailings (4.1Mt) resulting from historical flotation
processing had been abandoned in a natural pond straddling the southwest limit of the
Beattie property (Brousseau et al., 2014; Fillion, 2009). Theses tailings are now
distributed through the vegetation and in the first 300 m of Lake Duparquet (Fillion,
2009) and cover a large area at the western section of the Beattie (Figure 1.1C). The
Beattie roaster plant processed local ores (arsenopyrite, pyrite) from 1937 to 1956
with a mean production fluctuating between 800 and 1500t/day, and a maximal
production reached in 1941-1942 at 1900t/day (Bevan, 2009; Brousseau et al., 2014).
The Beattie roaster's operations were diversified following the closure of the Beattie-
Dorchester mines in 1956. Molybdenites from various international suppliers (e.g.,
Canada, USA, Korea, Japan and Chile) were sporadically processed until 1980 when
the production at Duparquet ended. Recently, intensive exploration has been
conducted by Clifton Star Ressources Inc. and Osisko Mining Corporation to estimate
the available mineral resources in order to relaunch their exploitation within the

Duparquet mining district (Brousseau et al., 2014).
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1.3.2 Regional metal emission history

Environmental archives (e.g. lake sediments) and historical records of ore production
and processing indicate that the dominant source of atmospheric Pb in Canada until
the early 20™ century is the combustion of wood and coal (Gallon e al., 2005;
Graney et al., 1995). After 1930 and until the late 1980s’, the combustion of leaded
gasoline by road traffic became the major vector of contamination worldwide (e.g.,
Carignan et al., 2002; Gallon et al., 2005). Around the Québec-Ontario border, a few
metal smelters are present that could contribute to the release of metals in the
environment in the vicinity of the Duparquet site: Rouyn-Noranda, Timmins and
Sudbury, located 40 km north-west, 150 km south and 410 km north-east, relatively
to our study site, respectively (Figure 1.1B). The Horne smelter at Rouyn-Noranda,
active since 1928, is one of the major point sources of metal emissions in Canada
(Savard et al., 2006b). The Sudbury smelter complex, that includes Vale Inco Copper
CIiff and Sudbury Integrated Nickel Operation (Glencore), is also a major point
source (Sturges et Barrie, 1989). Smelting Cu-Ni processing at Sudbury started in the
early 20" century and local production increased steadily since the 1940s
(Hutchinson et Whitby, 1977) to reach its pinnacle in the 1970s with the construction
of the world tallest smokestack (380 meters; Hutchinson et Whitby, 1977). The
Timmins Falconbridge Cu-Ni smelter (Kidd) should also be considered as a potential

point source since its implementation in 1972 (Kozuskanich et al., 2009).

1.3.3 Sites description

The selection of Lake Duparquet as our study site was motivated by the presence of
old-growth Thuja occidentalis (white cedar) populations. Those cedars are located in

an environmental setting that allows for the investigation of pre and post-industrial
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mining and smelting operations in the region. Old white cedar trees are found on
xeric, thin-soiled rocky outcrops and islands of Lake Duparquet and many specimens
are older than 500 years (Archambault et Bergeron, 1992). White cedars have
superficial roots passing throughout the ridges of the rocky substrate (Archambault,
1989; Archambault et Bergeron, 1992). Old T. occidentalis specimens are growing 1
to 2 m above the lake’s water level and are subject to short-duration flooding during
spring (Denneler et al., 2008; Tardif et Bergeron 1997). Old cedars trees are exposed

to the west of the rocky shore (Figure 1.1C) and face the south-east dominant winds.

The study area is located at the southern limit of the eastern North America’s boreal
forest (Denneler et al., 2008). The mature communities of the xeric-mesic sites of
Lake Duparquet are occupied by balsam fir (4bies balsamea (L.), white birch (Betula
papyrifera Marsh.), white spruce (Picea glauca (Moench) Voss), trembling aspen
(Populus tremuloides Michx) and white cedar (Thuja occidentalis L.) (Archambault et
Bergeron, 1992; Denneler et al., 2008). The closest meteorological station is located
~ 44 km South-East of Lake Duparquet (Station Mont-Brun). The average annual
temperature measured over a cumulative 30-year period (1981-2010) is 1°C and the
average total annual precipitation is 985.2 mm (Station Mont-Brun; Government of
Canada, 2019). Prevailing wind blows following a north-eastward direction. In spring,
dominant wind direction has a southeast direction (Government of Canada, Wind
Atlas, 2019). Podzolic soils, developed on clayey lacustrine deposits of proglacial
lakes Barlow and Ojibway, cover the islands of Lake Duparquet (Archambault, 1989;
Denneler et al., 2008), although thin soils (<10cm) developing directly on the

bedrock are characterized as regosols (Archambault, 1989).

A second population of long-lived Thuja occidentalis located in the James Bay area

(49,86°N, -78,61°W) served as a control site. We assumed that this site is supposedly
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non-contaminated because it is located in a boreal forest more than 150 km northeast
of Lake Duparquet (Figure 1.1B). The Thuja occidentalis population at the James
Bay site is marginal, isolated, and located at the northernmost distribution limit of the
species. In general, marginal white cedar populations are confined and grouped into
small communities that generally border marshes or lakes and river shores (Housset,
2015). The control Thuja occidentalis population occupies the edge of the lake along
200 meters in a mesic-hydric site exposed to spring flooding. Several individuals are
older than 200 years and the oldest specimens are at least 422 years-old (Housset,
2015). Total mean annual precipitation in the region is 857 mm with a mean annual
temperature of 0.3°C (calculated between 1953 and 2010; Housset er al., 2015).
Podzolic soils, developed on interlobar moraine deposits, are found in the study area

(Veillette, 1997).

1.3.4 Sampling and dendrochronological analysis

Twenty-five dominant or co-dominant mature and “healthy” Thuja occidentalis were
sampled during the summer 2014 on islands of the Lake Duparquet (e.g. Giguére-
Croteau ef al., 2019) and 15 during the summer 2017 at the James Bay site. Old
growth white cedars sampled at Lake Duparquet showed distinct morphologies with
gnarled appearance, asymmetric growth (unilateral growth) due to cambial mortality
and defoliation (Archambault, 1989; Archambault et Bergeron, 1992). Two cores at
90° intervals were sampled at breast height (1.3m) at each tree, using a 10 mm
stainless steel increment borer. After sampling, the tree cores were wrapped in
aluminium paper and air-dried at the laboratory. Tree cores were sanded, dated under
binocular using the pointer-year method and scanned for ring width measurement
using the Coo-Recorder software. Cores from the same site were cross-dated with the

Past-5 program (SCIEM, 2015). For each site, ring width chronologies were
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compared and validated with published master chronologies (Archambault et
Bergeron, 1992, Giguére-Croteau et al., 2019 for Duparquet and Housset et al., 2015
for James Bay). The heartwood-sapwood transition zone was identified with a multi-
criteria analysis, based on: 1) the difference in wood color and 2) the abrupt increase
in potassium (K) concentrations measured at the heartwood-sapwood transition that
results from senescing sapwood (Meerts, 2002; Smith et Shortle; 1996; Vroblesky et
al., 1992). The number of rings in sapwood for old cedars ranged from 16 to 28 years

for the test site population and from 25 to 37 years for the James Bay site population.

1.4 Analysis of chemicals in tree rings
1.4.1 Lead concentrations in tree rings measured by LA-ICP-MS

Elemental analysis was conducted on cores from the four trees (#403, 434, 435, 436)
located at the Duparquet site in the GEOTOP (Université du Québec a Montréal)
laboratories. The selected long-lived trees all grew on xeric (more mesic for specimen
#403) and thin (<10cm) soils localized on the rocky outcrops and islands of the lake
Duparquet (the distance between the trees ranged from 0.6 to 4.5km). For the James
Bay site, three trees (#321, 332, 334) with a minimum age of 250 years were selected
for elemental analysis. For both sites, 2 cores were analyzed per tree from the years
1850 to 2014. For each tree, the reported Pb concentrations were calculated as the
average concentration from both cores. Lead concentrations were acquired on a HR-
ICP-MS (Attom; Nu Instruments) in LinkedScan mode with a Photon-Machines G2
193 nm laser ablation system. Settings were as follows: helium (He) carrier gas flow
(1.1L/min) and with argon (Ar) makeup gas (0.7L/min), laser energy of 3.18j/cm? at a
5Hz repetition rate, an ablation spot size of 135um and a burst count of 150 shots.

One spot was ablated every two growth rings in the earlywood along the wood core
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segment (i.e. 1850 to 2014). To minimize potential effects of’surface contamination
during, sample preparation (handling, sanding and cutting), the first 2s of the
recorded signal from each ablation spot was discarded during offline processing
using the Iolite v3 data reduction software (Paton et al., 2010, 2011). In order to best
describe the intra-ring Pb variations, we measured four ablation spots within the
earlywood growth ring every 50 years. The RSD (%), calculated from Pb
concentration replicates, varies between 5 to 40%. Most commonly, quantitative
analysis of Pb in tree rings by LA-ICP-MS is assessed using in house standards of
cellulose powder matrix (e.g., Danek et al., 2015; Hoffmann et al., 1994,1997;
Monticelli et al., 2009; Witte et al., 2004) or acquired with calcium carbonate
reference matrices MACS-1 (Superville et al., 2017) because of the current absence
of commercially available solid wood reference material. In this study, inconclusive
results were obtained with theses powdered matrix standards; the apparent Pb content
obtained by lase ablation is higher when compared to the acid digestion analysis. This
most probably because dust is mobilised from the whole cellulose standard surface
upon ablating, not only from the laser impacted specific site. Wood core of Thuja
occidentalis matrices exhibit good responses to laser ablation (i.e., regular rounded
shaped craters). This behavior is comparable to the NIST612 glass reference standard
rather than the pressed pellet of powder matrix, due to the denser wood propriety. We
adopted the USGS NISTSRM 612 glass standard for a semi-quantitative approach.
Data reduction (baseline subtraction, select integration intervals of standard and
samples, remove spikes, calculated absolute count rate) was performed with the Iolite
software (Paton et al. 2010, 2011). NIST612 glass standard was analysed at every 10
wood samples using the same experimental settings as for the wood samples. By
contrast to some previous studies (e.g., Butaka et Kyser, 2008; Perone et al., 2018;
Superville et al., 2017; Watmough et al., 1997) we decided not to use BC as an

internal standard to correct for the ablation yield as our results yielded an unexpected
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| irregular evolution of the carbon signals over the analytical session that seemed to be
independent of the wood structure. Frick et Glinther, 2012 also questioned the use of
BC as an internal standard for biological matrices, criticizing the lack of
understanding of its complex behavior during laser ablation. The cores were analysed
for Pb and other metal concentrations by LA-ICPMS. The final Pb concentration

authors concluded that '*C is not suitable for internal standardisation.

1.4.2 Lead isotope ratios in tree rings measured by HR-ICP-MS

The Pb concentrations time series obtained by laser ablation helped prioritise the
periods for which we further énal'ysed the corresponding isotope ratios (signal
intensities were too low to get meaningful isotopic ratios of Pb directly by laser
ablation). Tree rings were cut and isotopes measured at a S-year resolution every
twenty years from 1850-1920 (e.g., for the year 1870: we pooled the years 1868 to
1872) and every decade during the period of mining exploitation (from 1930 to 2010).
For the James Bay site, Pb isotope ratios were also measured at a 5-year resolution
every twenty years between 1850 and 1970 and every decade during the 1980-2010
period. For each tree (three and four trees for the control and study sites, respectively),
the corresponding S-year segments of the two cores were pooled together (similar
weight for each core). The resulting composite samples were cut into small pieces
and dried at 50°C for 24 h. Wood samples (=20-80 mg) were placed in Teflon bombs
pre-cleaned with high purity HCI, HNO; and rinsed with Milli-Q water, in a class-
100 clean laboratory. Samples were digested with 2 ml of concentrated HNO; for 3-4
days at 100°C on a hot plate. Upon cooling, 200ul of Ultrex II H,O, 30% was added
and the beaker was closed and placed back on a hot plate at 90°C for one additional
day. Upon complete digestion, the solution was evaporated to dryness at 60-70°C.

Residues were ultrasonically dissolved in Iml of 2% HNO; before Pb isotope
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analysis (2°8Pb/2°4Pb, 207pp,2%4pp, 206pp204pp, 207pp/20%6pp, 208Pb/ZO(’Pb) on an Attom
(Nu Instruments) HR-ICP-MS, similarly to Newman et Georg (2012). Comparison
with Nu Plasma II MC-ICP-MS measurement for larger samples that were processed
through classical chemical purification procedure (adapted from Manhes et al., 1980)
comforted us that the measurement without chemical purification on the Attom gave
accurate results, with less worry about procedural blanks, to the price of a slightly
larger measurement uncertainty (see below). This was paramount in our study, as we
could then measure small samples (= 20 mg and most of it lost as CO;, during
digestion') with very low Pb concentration (= 20-30 ppb) with confidence. Procedural
blanks (pg Pb blank/pg Pb sample) were <5% for the majority of sample and were
thus considered negligible. Detection limit for Pb determination (25 ppt (ng L)), was
defined as three times the standard deviation of the blank. Calibration and isotope
correction factor were made using a standard-sample bracketing technique: the NIST
SRM 981 standard was measured every 5 samples throughout the analytical
sequence. External organic lichens standard reference; IAEA-336, BCR482, minerals
standard references; BCR-1, BHVO2 and a pure Pb solution CGPB-1(repeatedly
measured on the MC-ICP-MS for several years ) were also measured in each
analytical batch. For BCR-1 average isotope ratios were (n=12) 2*Pb/2%Pb = 38.769
+ 0.092, Y7Pb™Pb = 15.648 = 0.035, 2Pb/2Pb = 18.807 + 0.047, 2*Pb*Pb =
2.061 £ 0.002, in agreement with the certified values reported by Woodhead et Hergt
(2000). For BHVO2 (n=12) ®Pb/2%Pb = 38.311 + 0.071, 2’Pb/2™Pb = 15.559 +
0.020, 2%Pb/2%Pb = 18.702 + 0.030, *%®Pb/*%Pb = 2.049 + 0.002, in agreement with
Woodhead et Hergt (2000) and Weis ef al. (2005). For IAEA336 (n=12) ®Pb/**Pb =
37.774 + 0.086, *Pb’*Pb =15.607 + 0.028, **Pb’™Pb = 17.837 + 0.026,
208pp2%pp = 2.121 + 0.002, similar to Widory et al. (2018). For BCR482 (n=12)
208pp2%Ph = 37.519 + 0.086, *7Pb/*®Pb =15.595 + 0.029, **Pb ™Pb = 17.631 +
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0.035, 2°8pb/2%pph = 2.131 + 0.003, consistent with previous studies (Aebischer et al.,
2015; De Muynck et al., 2008; Widory et al., 2018).

1.5 Results
1.5.1 Pb concentrations in tree rings

Pb concentrations time series (1850 to 2010) are presented in Figure 1.2 for both the

James Bay site and Duparquet sites.

James Bay site

Before the 1980°s, Pb concentrations in the tree rings are generally low and present
only minor inter-annual to inter-decadal fluctuations. The constant low Pb
concentration, about 35 ppb in average, coupled with relatively homogenous
206pp207pY, ratios (Figure 1.2A) over this period may reflect the relatively constant
contribution of natural Pb present in the soil. We therefore consider this period as
representative of the regional background for Pb (set at 15-60 ppb) for the James Bay
site. For tree #321, the 1850-1980 period yields Pb background concentrations of
~15ppb with minor increases in 1866, 1880, 1898, 1912, 1928, 1944, 1960 and 1976.
Tree #334 displays a similar pattern with a background concentration value of ~30
ppb for the 1850-1980 period and minor peaks in 1878, 1916, and 1968. Much like
for tree #334, significant increases in Pb concentrations are recorded between 1982
and 1992 (up to ~110 ppb) and between 1986 and 2000 (up to ~100 ppb),
respectively. Those increases are followed by abrupt Pb concentration decreases. For
trees #321 and #334 the important accumulation of Pb in recent years is associated
with the heartwood-sapwood boundary. On the other hand, tree #332 showed a
different temporal profile: A higher background (~60 ppb), and no recent increase in
Pb outside from minor peaks in 1874, 1886, 1906, 1922, 1942, 1972, 1990 and 2008.
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Duparquet site

Pb concentrations patterns at Duparquet can be described into four successive
periods. The first period (1850 to 1940) corresponds to background concentrations at
Duparquet. It is characterized by relatively low and constant Pb concentration (set at
30-50 ppb and about 38 ppb in average) (Figure 1.2) for all trees. It can be noted that
specimen #435 shows a minor increase in Pb concentrations (varying between 60-85

ppb) in 1900 that remains roughly constant until 1960.

The second period (1940 to 1980) is associated with a progressive accumulation of
Pb in tree rings for trees # 434, #435, #436. However, the timing and magnitude of Pb
accumulation depend on the position of the trees relatively to the Beattie smelter.
Trees # 436 and # 435, located only 3.6 km and 3.9 km away from the Beattie
smelter, respectively record a significant and drastic increase in Pb concentrations as
soon as 1940 and 1960. Concentrations peak in 1962 for tree #436 (164 ppb; 5,5
times higher than background value set a 30 ppb) and in 1974 (150 ppb, three times
higher than background value set at 50 ppb) for tree #435. From 1952 to 1980, Pb
concentrations progressively increase (reaching 95 ppb; 2.7 times the background
value of 35 ppb) and then slightly decrease for tree # 434 located 7 km away from the
smelter. Contrastingly, Pb concentrations are roughly constant during that period for

tree #403 located 9 km away from the smelter.

The third period (after 1980) is characterized by a second progressive increase in the
Pb concentrations that includes the highest peaks. Pb concentrations start increasing
in 1984 (1988) and reach a maximum in 1994 (2004) at 190 ppb (245ppb) for tree
#436 (#435). Peak concentrations (100 ppb) are reached a bit later (1998) for tree
#434. Tree #403 shows subtle Pb increments between 1994 and 2002. As for the

second period, the latter period ends by a decrease in all Pb contents. Overall, Pb
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concentration profiles in most trees at Duparquet seem to be rising much before the
heartwood-sapwood transition observed between 1988 and 1998 at the Duparquet site

and between 1982 and 1986 at the James Bay site.

A last period is seen in the Pb contents of the most recent wood (Figure 1.2),
characterized by the large shift to lower values between 1980-1990 and the time of

wood sampling.

1.5.2 Lead isotope ratios in tree rings

James Bay site

The 2%Pb/2"’Pb yielded a large range of ratios from 1.15 to 1.26 (Figure 1.2A). Tree
#321 presents narrower 200p1/297pp fluctuations (range from 1.17 to 1.19) compared
to the other tree specimens of the James Bay site. Tree #332 and #334 both show an
increase in 2°Pb/*"’Pb (up to 1.22-1.23) before 1890 (#332) and (up to 1.22-1.26)
between 1870 and 1970 (#334). Finally, all three specimens recorded similar
206p/297pY, ratios (vary between 1.17 and 1.18) during the recent period (1990-2010),

suggesting a common natural source of Pb for the trees.

Duparquet site

The 2°Pb/?"Pb time series (Figure 1.2B) present similar patterns for all the analysed
specimens. Higher 2°Pb/2’Pb ratios (between 1.15 to 1.21) are observed during the
1850-1940 period. Between 1940 and 1970, 2Pb/2"’Pb ratios decrease, departing
from radiogenic values and approaching anthropogenic Pb sources characterised by
less radiogenic values. For example, tree #436 (3.6 km away from the smelter)
isotope ratios drop from 1.17 to 1.12 during that period. A concomitant though less

intense shift in 2°Pb/2?7Pb ratios is also recorded by tree #434 (7km from the smelter)
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with an initial slight decrease that became more pronounced between 1950 and 1960
(from 1.17 to 1.14). The temporal evolution of 2°Pb/2’Pb ratios for tree #403 (9km
from the smelter) follows the same trend, although with a lower amplitude: an
amplified decrease is observed between 1950 and 1960 (from 1.17 to 1.15). Tree
#435 also recorded this 2°°Pb/?"’Pb shift that become more pronounced between 1960
and 2000 (from 1.15 to 1.11). Results also indicate that this source of Pb
contamination remains dominant afterwards, as 2*Pb/*’Pb isotope ratios remain
stable in the recent period. Indeed, most tree-specific Pb concentrations and Pb
isotope time series at Duparquet recorded a synchronized change in the 1950s. In
summary, based on the study of both the Pb concentrations and the 2*Pb/2’Pb
isotope ratios profiles at both sites, we can divide the investigated time period into
three distinct sub-periods: i)» A period covering 1850 to 1930 that characterizes the
regional background (i.e., pre-industrial period). ii) A transition period, between 1930
and 1950, that coincides with the implementation of Duparquet and Rouyn-Noranda
smelting activities. iii) An active smelter period, between 1950 and 2010, when most

of the specimens recorded the impact of smelting activities.

1.6 Discussion

This study confirms that Thuja occidentalis growing at Duparquet (Abitibi, Eastern
Canada) were directly affected by anthropogenic activities, including smelting. Both
Pb concentrations and isotopic ratios time series reconstructed from tree rings
confirm that these trees have been significantly imprinted by anthropogenic Pb after

the onset of mining and smelting industrial activities in the area.
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1.6.1 Pb concentrations and isotope ratios time series

Evolution of Pb concentrations in Thuja occidentalis tree rings cannot be attributed to
lateral translocation, solely. The radial translocation phenomenon is theoretically
confined to the active sapwood (Smith et Shortle, 1996). Species with fewer and
distinct sapwood rings, such as Thuja occidentalis trees, are generally better
environmental recorders (Cutter et Guyette, 1993). Our results show that the Pb
concentrations in tree rings at the James Bay site are relatively constant with minor
changes punctuated by a sharp increase at the heartwood-sapwood boundary
associated to a strong variability (Figure 1.2A). This late increase in Pb
concentrations at the sapwood-heartwood boundary is also observed at the Duparquet
site (Figure 1.2B), but also occurs in the heartwood. Typically, these increases in Pb
concentrations coincide with the transition zone and may be explained by radial
translocation (Okada et al., 1993). It is worth noting that this Pb concentration
increase at the heartwood-sapwood boundary is not always coupled with a shift in the
Pb isotope ratio. For most samples (except 435 and 334), the 2*’Pb/*Pb ratios remain
stable before and after this transition. A change in the Pb source associated with the
increase in Pb concentration at the heartwood-sapwood boundary is therefore
unlikely. Physiological process of radial translocation is more evident at the James
Bay site, based on the absence of long-term variations in tree-ring Pb concentrations
(Doucet et al., 2012). Since radial translocation may occur for Pb, as suggested by
our data, some of the isotopic signal might have been slightly smoothed by this
biological process. But we believe that white cedars still retain information about the
Pb contamination events and change of Pb sources at the Duparquet site, including

the onset of local smelting activities.
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1.6.2 Tracking of Pb sources based on isotopes

Regional background (1850-1930)

The Pb isotope ratios ranges (ie. 1.15-1.26 and 2.04-2.12 for °Pb/*’Pb and
208p1/2%5P, respectively) that measured for the regional background at the James Bay
site are consistent with those reported for lake sediments in Northerm Québec (1850-
1870) and Northeastern North-America (Gallon et al., 2005, 2006; Gobeil et al.,
2013; Graney et al., 1995). They are also concordant with deep mineral horizons
(1.17-1.45 and 1.72-2.08 for °°Pb/*’Pb and 2**Pb/2"Pb, respectively) of comparable
podzolic soils from Rouyn-Noranda and the Hudson Bay (Hou er al., 2006). Ratios
closer to radiogenic values measured for tree #334 are similar to those reported for
pre-industrial oligotrophic lake sediments (**°Pb/”’Pb =1.38; Carignan et Gariepy,
1995) (Figure 1.3A). This may be explained by the presence of labile Pb associated to
organic matter (Graney et al., 1995). To a lesser extent, long-range deposition of
smelter-emitted Pb from the Upper Mississipi Valley at a distance of 2,000 km
(between 1830 and 1870; Gallon et al., 2006; Gobeil et al., 2013; Lima et al., 2005)
or from the combustion of North American coals (between 1870 and 1930; Chow et

Earl, 1972) may also be invoked to explain these radiogenic ratios.

Long-lived Thuja occidentalis samples from the Duparquet site, on the other hand,
grew on rocky shores where accumulation of organic matter is limited (<10 cm)
(Archambault, 1989). In such conditions, Pb abundance is most likely controlled by
bedrock weathering and soil dust. Therefore, isotope ratios reflect the preferential
incorporation of non-radiogenic Pb (Graney et al., 1995) which would explain the
lower ratios during the background period at Duparquet site (1.14-1.21 for
206pp2Y7Ph); compared to the James Bay site. The Pb isotope ratios range in the tree

rings at Duparquet site from this period is consistent with isotope characteristics from
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tree rings from a spruce population located in Rouyn-Noranda (Quebec)

corresponding to a pre-smelter period of time (Savard, et al., 2006a).

Transition period (1930-1950)

Previous studies demonstrated that during the transition period, Pb isotope ratios
reflect the combustion of leaded gasoline in North-America (e.g., Gallon et al., 2006;
Nriagu, 1990; Poirier, 2006). In our case, at the local and regional scale, other sources
of anthropogenic Pb include emission from mining and the smelting activities of the
“’Beattie district’’ in Duparquet and of the Horne smelter in Rouyn-Noranda located
40 km north-west from the Duparquet site. The timeline of emissions of atmospheric
Pb by leaded gasoline and the Horne smelter are comparable: both start in the 1930s
and peak in the 1980s (Gallon et al., 2006). However, they can be discriminated by
their specific Pb isotope ratios. Abitibi ores (copper sulfides/galena) isotopes ratios
are significantly less radiogenic (***Pb/**’Pb ranging from 0.92 to 1.04; Deloule et al.,
1989; Franklin ef al., 1983) than i) the average Canadian (***Pb/*°’Pb=1.15; Carignan
et Gariepy, 1995; Sturges et Barrie, 1987, 1989) and ii) the average US aerosols
(*Pb*"Pb=1.20; Carignan e al., 2002; Rosman et al., 1994; Véron et al., 1992),
that isotopically mimicked leaded gasoline during that period. Still, during the
transition period at Duparquet, Pb isotopic ratios all plot within the background range,
suggesting that these trees had not yet recorded anthropogenic emissions from local
mining and smelting. sources. Furthermore, no significant increases in Pb
concentrations were found, except for specimen #436 (Figure 1.2A). The regional
background, however, displays a rather large range of isotope ratios (Figure 1.3A).
This complexifies the identification of additionnal sources or changes in their
respective emission contributions, in particular due the overlap between the average
canadian aerosols isotope ratios and the regional background boxes (Figure 1.3B).

Still, during the transition period, tree 436 starts to show a shift in its isotope ratios
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towards the values of the canadian aerosols and Abitibi ores (Figure 1.3B). During
this interval, the impact of the US average aerosols seems minimal as their Pb isotope
ratios are more radiogenic than the average ones measured in tree rings (Figure 1.3B.
Further, ours results indicate no significant contribution from the combustion of
radiogenic North American coal during the transition period. Our data suggest that
natural Pb and combustion of (Canadian) leaded gasoline are the only sources of Pb
recorded in tree rings during the transition period at Duparquet. This is in agreement
with previous studies that demonstrated that canadian aerosols are predominantly
detected in Northern Quebec’s atmosphere compared to US aerosols (Carignan et
Gariepy, 1995; Carignan et al., 2002). Moreover, based on the classical ***Pb/2%*Pb vs
206pp/297ph diagram (Figure 1.3B), evidence that the smelters are impacting trees at
'the Duparquet site for the current transition period are small and would account for a

low percentage in the total Pb budget.

Active smelter period (1950-2010)

The active smelting period was defined by a noticeable increase in the tree rings’ Pb
concentrations, coupled to a significant decrease in their corresponding 2**Pb/2*’Pb
isotope ratios at Duparquet before the hardwood-sapwood transition (Figure 1.2B).
The fact that these variations are not recorded at the James Bay site underlines that
they result from atmospheric inputs from local smelting activities. During this active
smelter period, 2Pb/’”’Pb ratios at Duparquet site vary from 1.11 to 1.17. These
values are significantly less radiogenic than those recorded during the transition and
background periods (Figures 1.2B and 1.3B), and even lower than the isotope ratio
reported for the average Canadian aerosols (***Pb/2”’Pb of 1.15; e.g., Graney et al.,
1995; Sturges et Barrie, 1987). Atmospheric inputs from the combustion of American
coals were not considered as a potential source (Figure 1.3C), as the isotope study of

sediments from a nearby headwater lake (<50 km; Gallon et al., 2006) showed that
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this source was not detected after 1950. Environmental impacts of regional smelting
activities are well documented in the literature through the study of the 2**Pb/?*’Pb
ratios of various environmental matrices: aerosol collected in Dorset (230 km
southeast of Sudbury) in the rrﬁd 1980s (average 2*Pb/*”’Pb of 1.102; Sturges et
Barrie, 1989); lichens collected in 1990-1994 (lowest 206pp207py of 1.046; Carignan
et Gariepy, 1995); snowpack sampled in 1994 (average 2*Pb/"’Pb of 1.148;
Simonetti et al., 2000a); aerosols collected at site and within the contamination plume
in 2000 (*®Pb/””Pb from 1.12 to 1.17; Simonetti et al., 2004); recent organic
horizons (lowest **°Pb/*’Pb of 0.98; Hou et al., 2006); sediments from the Desperier
and Vose lakes (lowest °°Pb/2YPb of 0.997 and 1.012 in 1975-1976, respectively;
Gallon et al., 2003 and 2006); tree rings with ages overlapping the active smelting
period (lowest 2°Pb/””’Pb of 0.98; Savard ef al., 2006a) and lichen sampled in 2014
along a transect between Sudbury and Rouyn-Noranda (lowest 206pp/297pY of 0.98;
Widory et al., 2018).

The lowest 2°Pb/?°’Pb ratios we measured (value of 1.11; Figure 1.3C) at Duparquet
site are consistent with Pb isotope ranges reported for the copper-nickel ores
processed at the Sudbury smelter (Dickin et al., 1996; Widory et al., 2018) and plot
close to the Abitibi ores treated from Beattie, Horne and Kidd smelters (copper
sulfides and galena; Deloule et al., 1989; Franklin et al., 1983). Still, the four trees
from the Duparquet site (#403, 434, 435 and 436) seem to imprinted, at various
degrees, by the combined contributions of these smelters. Considering that the tall
smokestack was constructed in 1972, our analysis suggests that Sudbury long-range
smelter’s impact may have been smaller during that period. Moreover, Kidd smelter
activities at Timmins start in 1972 and thus, this point source may also have a lesser
impact during the smelter period. Therefore, the shift in Pb source observed at the

Duparquet site since the 1950s probably reflects the effect of local smelters emissions
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(i.e., Beattie, Horne) which both process Abitibi ores. It could be noted that the
isotopic signature recorded by tree rings at Duparquet during the active smelter
period (***Pb/”"Pb> 1.11) were more radiogenic than the signature of typical Abitibi
ores (2°6Pb/207Pb <1.05; Deloule et al., 1989; Franklin et al., 1983). Assimilation by
trees of a mixture of both natural radiogenic Pb and smelted Pb emissions may

explain the higher ratios measured in tree rings (Bindler et al., 2004).

1.6.3 Pb contribution of the end-members

Since the 1950s, the Pb contamination at the Duparquet site is driven by contributions
of local smelters. Here, figure 1.4 reports variations of the 2%Pb/2’Pb ratios in the
tree rings from the Duparquet site against the reciprocal of their Pb concentrations.
Samples are discriminated against the three periods previously defined: background,
transition and active smelter periods (Figure 1.4A) or by individual trees (Figure
1.4B). In such diagram binary mixing relationships are represented by straight lines
(e.g. Langmuir et al., 1978). The figure shows that tree rings all plot within a ternary
mixing between 2 end-members: The first end-member corresponds to atmospheric
emissions from the local smelters characterised by high Pb concentrations and a
205pp/297ph ratio between 1.1 and 1.16. Isotope ratios are again very consistent with
those reported for ores locally processed (e.g. Widory et al, 2018). The regional
background represents the other end-members. This regional background is
characterised by low Pb concentrations (between 20 and 40 ppb) but a variable
20pp/2%7Ph ratio, ranging between ~1.12 and 1.21. This isotope range is consistent
with i) the one defined by Widory et al. (2018) for the regional background on a
transect between Rouyn-Noranda and Sudbury, and ii) the 2%Pb/2°"Pb ratios of 1.190
and 1.193 reported for pre-industrial sediments from the oligotrophic lakes Carpe and

Despériers in the same region (Gallon et al., 2006). We can then model mixing
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relationships for these two end-members using mass balance equations, and
ultimately estimate their corresponding contributions for each tree ring sample. The
equation of mixing for a k£ component system for isotope ratios / can be expressed in

the following way (Douglass et Schilling, 2000):

(Equation 1)

With =1 and 0<zi<l, and where [ is the isotope ratio in the mixture, [; the
isotope ratio in each end-member component, z; the mass fraction of component 1, 2,
3... and #; the relative enrichment of element / in component 1, 2, 3... relative to

component k (i.e. nj=ci/cx; where c is the concentration of element /).

As expected, samples from the 1850-1930 period, with low Pb concentrations and
high 2%Pb/*"Pb ratios, are mostly consistent with the characteristics of the regional
background (Figure 1.4A). This confirms the terrigenous origin for Pb at Duparquet
prior to 1930. During the transition period (1930-1950), results show that tree rings
start recording the impact of local smelters but their contribution is neglectable (<5%
of all the Pb content in tree rings) (Figure 1.4A), in agreement with our conclusions
from Figure 1.3B. From 1950, the impact of the atmospheric emissions from the
smelter activities becomes significant and varies between 5 and 40% of the total Pb
recorded by tree rings during that period. Sample 403, the most distant tree from the
smelter, is a noticeable exception as its percentage of Pb originating from the smelter
is always <3% during that period. Similarly, samples 434, 435 and 436 are impacted
at various degrees by the smelter activities (Figure 1.4B): sample 435 is the most
affected by, with a contribution ranging between 5 and 40%, followed by sample 436
(7-20%) and finally sample 434 as the least impacted (5-9%). Distance from the
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Beattie smelter may control the dispersion of the Pb contamination plume. Still, the
geological setting at the location where trees grew needs to be considered. Previous
studies have shown that thinner soils favor the uptake of metal atmospheric
deposition (Cutter et Guyette, 1993; Bindler et al., 2004). Also, the tree population
density influences their degree of exposition to metal atmospheric deposition
(Watmough, 1997): an increase in the density diminishes atmospheric deposition on
soils. It is thus difficult to decipher the influence of the two processes (distance to the
smelter vs soil thickness/population density) in the higher proportion of terrigenous
Pb recorded by sample 403. Although we identified smelter activities as one of the
end-members responsible for the presence of anthropogenic Pb in our tree rings, it is
difficult to discriminate between the influence of the two smelters (Beattie, Horne) as
they are all processing Archean ores from the Abitibi greenbelt region (Franklin ef al.,
1983). These ores are all characterised by similar low (<1.05) *®Pb/*"’Pb ratios
(Deloule et al., 1989; Franklin ef-al., 1983). Still, because of the inverse relationship
between Pb concentration in tree rings and tree distance from the Beattie smelter, we
suggest that the latter is most likely a dominant vector of Pb contamination at
Duparquet. Further isotope analysis on sulfur ores (e.g. pyrite, arsenopyrite, galena,
sphalerite) structurally associated with the gold mineralisation of the Beattie deposit

(Bigot et Jébrak, 2015) would help unlock this pending question.

Finally, while smelting activities started in 1937 at Beattie the corresponding
response in tree rings seems to only be discernable in the 1950s (based on the
correlation we highlighted between Pb concentrations and isotope ratios in Figure
1.2B). This nearly 13-years time delay corroborates the previous results of Aznar et
al., (2008) and of Savard et al., (2006a). Atmospheric emissions from smelters (e.g.
SO,, NO4 and metals) deposit and accumulate onto soils where they induce chemical

changes, such as acidification, that ultimately modify metal bioavailability (e.g.
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Aznar et al., 2008; Mihaljevi¢ et al., 2008; Savard et al., 2006a). Pedogeochemical
modifications are progressive and slow processes (Aznar et al., 2008; Savard et al.,
2006a). This may explain the delay between atmospheric emissions and the time tree
rings recorded them. Radial translocation of Pb in the sapwood may also play a role
in establishing this delay, as proposed by Savard e al., (2006a), although this process
does not seem to affect time series over long periods as attested by the agreement
between the contamination sources we identified from isotope analysis and
independent historical records in the region (e.g. Gallon et al., 2003, 2006; Hou et al.,
2006; Savard et al., 2006a).

17 Conclusions

Our study shows that Pb concentrations aﬁd corresponding isotope ratios measured in
tree rings from long-lived Thuja occidentalis reflect the change in time and space of
Pb atmospheric emissions at a regional scale in Quebec (Canada). From our results,
we identified a regional background corresponding to the 1850-1930 period for both
Duparquet site and a James Bay site. This regional background is characterised by
low Pb concentrations and terrfgenous Pb isotope ratios. We also identified a
transition period (1930-1950), that follows the implementation of local smelting
activities at Duparquet, where the contribution of their Pb atmospheric emissions is
still neglectable in tree rings. From 1950 tree rings from this site reveal a significant
increase in Pb concentrations (2.5 to 5 times higher than the background) coupled
with a decrease in the 2°Pb/2’Pb ratios (down to 1.11) that correspond to what we
are calling the active smelter period where the Pb budget in the tree ring samples is
controlled by atmospheric emissions from the local smelting activities. During this

period we evaluated that between 5 and 40% of the Pb present in tree rings originate
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from the smelters although unambiguously distinguishing between the Beattie and
Horne smelters remains unresolved. Still, as the anthropogenic impact seems related
to the distance from smelting activities, the Beattie smelter appears as a non-
negligible contributor to Pb contamination at Duparquet. Finally, we highlighted a
13-years delay between the implementation of the Beattie smelter and its
corresponding recording by trees. This delay may possibly result from a combination
of soil pedogeochemical processes and radial translocation but this needs to be further
tested. Ultimately, our study demonstrated that a dendrogeochemisty approach
coupling Pb concentrations and isotope ratios in tree rings from Thuja occidentalis
populations is a reliable tool to investigate environmental changes over time in

isolated regions.
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Figure 1.4  Variations of the 2°Pb/2’Pb vs. the reciprocal of the Pb concentrations
in tree ring samples form the Duparquet site. A) samples are discriminated according
to the 3 periods we defined: regional background (1850-1930), transition period
(1930-1950) and active smelter period (1950-2010). B) samples are reported as

individual trees. Modeled binary mixing relationships are also reported.



“CHAPITRE I

OPTIMISATION DE LA STRATEGIE DE QUANTIFICATION DU PLOMB DANS
LES CERNES DE CROISSANCE PAR TECHNIQUE D’ABLATION LASER ICP-
MS

2:1 Introduction

Les concentrations d’éléments non essentiels tels que le Pb peuvent étre tres faibles,
de I'ordre de la partie par milliard (ppb), dans les cernes de croissance et les
méthodes analytiques doivent étre sensibles, fiables et précises. Les méthodes les plus
populaires pour analyser les éléments chimiques (traces et majeurs) dans les cernes de
croissance emploient la spectrométrie de masse a plasma couplé par induction et
quadripdle (Q-ICP-MS) et la spectrométrie d’émission atomique (ICP-AES) qui
nécessitent la mise en solution préalable des échantillons (e.g., Aznar et al., 2008;
Cocozza et al., 2016; Doucet et al., 2012; Kirchner et al., 2008; Padilla et Anderson,
2002; Prapaipong et al., 2008; Saint-Laurent et al., 2011; Zuna et al., 2011). Ces
techniques analytiques offrent une faible limite de détection (LOD de 1’ordre du ppb
dans les cernes de croissance) et permettent ’analyse multiélémentaire (Danek et al.,
2015; Pozebon et al., 2014). Néanmoins, ces analyses peuvent nécessiter une masse
importante de bois (1-2 g; Dinis et al., 2016; Tommasini et al., 2000) et affecter la

résolution temporelle d’échantillonnage lorsque plusieurs cernes de croissance
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(segment de 2 a 20 cernes; Aznar et al., 2008; Dinis et al., 2016; Doucet et al., 2012;

Guyette et al., 1991) doivent étre combinés.

2.1.1 Laméthode d’ablation laser (LA) ICP-MS

En revanche, la méthode d‘ablation laser (LA) ICP-MS sur matrice solide de bois
permet de contrecarrer ces limitations en plus d’offrir d’autres avantages. La
technique d’ablation laser ICP-MS est quasi non destructive (trous de quelques
microns), requiert une préparation minimale des échantillons, offre une excellente
LOD (inférieure a 8 ppb pour la majorité des éléments entre le Li et le U dans le bois;
Watmough, 1997), nécessite une faible quantité de matériel et permet une grande
résolution d’échantillonnage (Limbeck et al., 2015; Russo et al., 2002). Cependant, la
grande résolution d’échantillonnage, dictée par la taille du point d’ablation
(généralement entre 10 et 100 pm; Pozebon et al., 2014), est sujette a amplifier
I’hétérogénéité naturelle de la distribution des éléments dans le bois (Danek et al.,
2015; Superville et al., 2017) comparativement a la digestion entiére d’une portion
d’un ou plusieurs cernes de croissance, qui moyenneront ces microhétérogénéités.
Néanmoins, la principale limitation de cette technique, en particulier lorsqu’elle est
appliquée a des matrices biologiques, est liée  la stratégie de calibration qui nécessite
un bon appariement entre la matrice du standard et celle de 1’échantillon (e.g.,
topographie de la surface de contact du laser, composition élémentaire régissant
I’absorption de I’énergie du laser) afin d’éviter les effets de matrices (e.g., Mokgalaka
et Gardea-Torresdey, 2006; Limbeck et al., 2015; Russo et al., 2002). Les effets de
matrices associés a la technique LA-ICP-MS peuvent survenir a la fois durant
I’échantillonnage par ablation laser ainsi que pendant le transport des aérosols, la
vaporisation, I’atomisation et 1’ionisation a I’intérieur de ’'ICP-MS (fractionnements

élémentaire et isotopique) (Gtlinther et Hattendorf, 2005; Limbeck et al., 2005).
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2.1.2 Stratégies de quantification par LA-ICP-MS sur matrice solide de bois

Les premiers travaux ayant analysé la composition élémentaire dans les cernes de
croissance par LA-ICP-MS ont été publiés dans les années 1990 (e.g., Garbe-
Schonberg et al., 1997; Hoffmann et al., 1994, 1997, Watmough et al., 1997, 1998
b). Aucun standard de référence de bois n’étant disponible, différentes stratégies de
calibration, impliquant I'utilisation de standards internes et externes ainsi que
I’analyse en solution, ont été développées pour réaliser des analyses quantitatives ou
semi-quantitatives (Mokgalaka et Gardea-Torresdey, 2006). Les principales stratégies
impliquent notamment le développement d’un standard maison de cellulose dopée en
éléments chimiques (pastille pressée) a titre de standard externe pour la quantification
des éléments dans le bois (e.g., Danek et al., 2015; Hoffmann et al., 1994, 1997,
Monticelli et al., 2009; Prohaska et al., 1998; Witte et al., 2004). Certains chercheurs
vont préférer employer un standard maison de bois pouvant correspondant & un
segment de cerne(s) de croissance (Watmough et al., 1998b), ou bien a une pastille
pressée formée a partir de poudre de bois naturel homogénéisée (e.g., Monticelli et
al., 2009; Novak et al., 2010). Les concentrations élémentaires des standards solides
maisons mesurées par LA-ICP-MS peuvent étre validées par 1’analyse en solution a
I’ICP-MS de ces solides une fois digérés. Récemment, Superville et al., 2017 ont
utilisé un standard de référence de carbonate (MACS-1,3) pour la quantification
directe des éléments dans le bois par LA-ICP-MS. Le '2C ou C sont trés
couramment employés comme standards internes (les signaux générés sont
normalisés par le carbone) pour corriger le taux d’ablation et I’efficacité du transport
du plasma (e.g., Butaka et kyser, 2008; Danek et al., 2015; Garbe-Schonberg et al.,
1997; Hoffman et al., 1994, 1997; Locosselli et al., 2018; Mirten et al., 2015;
Monticelli et al., 2009; Perone et al., 2018; Prohaska et al., 1998; Watmough et al.,
1997, 1998b; Witte et al., 2004*(**C)). Fréquemment, les auteurs vont procéder a une
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calibration externe (e.g., pastille pressée de bois/cellulose) combinée avec la
normalisation du signal par un standard interne (ici le carbone) afin d’améliorer la
fiabilité de la quantification en corrigeant le changement de I’intensité du signal (e.g.,

différence d’ablation, transport, efficacité d’ionisation; Limbeck ez al., 2005).

Pour notre étude, la méthode LA-ICP-MS a été sélectionnée pour analyser I’évolution
temporelle des concentrations en Pb dans les cernes de croissance de Thuja
occidentalis. Cette méthode s’avére d’intérét au vu de la trés petite taille des cernes
de croissance de ces arbres a croissance trés lente (e.g., la largeur moyenne des cernes
est de 0.36 mm; Archambault et Bergeron, 1992 et les plus petits peuvent avoir une
largeur de 0.1mm; Giguére-Croteau et al., 2019). L’objectif du chapitre II a été de
tester empiriquement les méthodes de calibration mentionnées plus haut afin de
déterminer laquelle est la plus appropriée afin de faire des analyses
quantitatives/semi-quantitatives du Pb dans les cernes de croissance de nos thuyas.
Pour ce faire, trois stratégies de calibrations seront examinées soit; la normalisation
au "°C, lutilisation d’un standard maison de cellulose ou bien d’un standard

référentiel de verre (NIST-SRM612).

2.2 Meéthodologie

Tous les détails de la méthodologie concernant les analyses par ablation laser ICP-MS
sont traités a la section de I’article présenté au Chapitre I. Par conséquent, seules les

informations supplémentaires sont présentées dans la section présente.

2.2.1 Préparation d’un standard de cellulose maison

La cellulose microcristalline en poudre utilisée pour la préparation des pastilles

pressées provient de chez Alfa Aesar (# lot 10174236). A Tl'aide d’une presse
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manuelle, une pastille de cellulose pure a été préparée et I’absence de contamination
sur cette matrice a été vérifiée par LA-ICP-MS. Un gramme de cellulose en poudre a
été mis en suspension dans 10 ml de HNO3 2% dans un bécher de téflon. La solution
a été mélangée au bain & ultrasons pendant 1h00. Ensuite, 1 ml d’une solution
multiélémentaire (Inorganic Ventures, solution IV-ICPMS-71A) a 10 pg/ml a été
ajouté a la préparation homogénéisée. Le mélange a de nouveau €té mis sous
agitation 1h00 et séché a I’air libre. La poudre résiduelle durcie a été moulue et
homogénéisée a I’aide d’un mortier et d’une spatule jusqu’a la formation d’une
poudre fine. Environ 250-500 mg de cette poudre dopée a 10 ppm a été pressée a
I’aide d’une presse manuelle pour former une pastille de cellulose qui sera ensuite

employée comme standard de calibration pour les analyses au LA-ICP-MS.

2.2.2 Mesure de la concentration en Pb dans le standard maison de cellulose

Un aliquote de 100 mg de poudre dopée a été digéré afin de déterminer la
concentration absolue en Pb du standard maison de cellulose. Dans un bécher de
téflon, 2 ml de HNO; concentré ultra pur et 200ul de H,0, 30% (grade Ultrex) ont été
ajouté a la poudre dopée de cellulose et la solution a été digérée a chaud (110°C)
jusqu’a ce que la cellulose ait été complétement digérée (z72h).l La solution est
ensuite évaporée a sec a 90°C, reprise dans 1 ml de HNO3 2% et dilué (1/1000) avec
de I’eau Milli-Q. Des aliquotes de cette dilution ont été préparées pour 1’analyse a
ICP-MS (iCAP-Qc; Thermo Finnigan). La digestion de la cellulose en poudre dopée
a été réalisée en triplicata. La concentration moyenne en Pb des triplicatas est
représentée dans le tableau 2.1. La concentration relative de Pb, quantifiée par LA-
ICP-MS a l’aide du standard de verre NIST-SRM612, figure également dans le

tableau 2.1. L’homogénéité de la distribution du Pb dans la pastille de cellulose a été
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validée, plusieurs trous d’ablations (n=26 et n=33) ont été réalisés aléatoirement sur

la pastille de cellulose (Tableau 2.1).

2.3 Résultats et discussion
2.3.1 Variations du signal du °C

Le signal du carbone, mesuré simultanément avec plusieurs autres éléments dans les
cernes de croissance par LA-ICP-MS, évolue progressivement au cours des
différentes sessions analytiques opérées (Figure 2.1). Les séquences analytiques sont
montées comme suit; des points d’ablations sont placés chronologiquement (datation
calendaire) a partir des cernes récents (année 2014) jusque dans les années 1850
(lamelle de bois, Figure 2.2). Fréquemment, nous observons une augmentation de
’intensité du signal du carbone pendant la session analytique (e.g., échantillon #434,
435; Figure 2.1 A). Cette tendance n’est pourtant pas mise en évidence avec le
standard de calibration en verre NIST-SRM612 (résultats non présentés). Ce faisant,
nous avons émis I’hypothese que la variation du signal du B¢ pouvait étre liée a une
proportion différentielle de carbone dans le bois en relation avec un changement de
structure, par exemple entre ’aubier et duramen (Lamlom et Savidge, 2003), ou bien
due aux conditions environnementales .(e.g., changement de ’assimilation du CO5).
Cette hypothése fut invalidée par les résultats générés durant la seconde mesure du
spécimen #435 selon une séquence chronologique inverse d’analyse (Figure 2.1B).
Les résultats ont de nouveau démontré une évolution croissante du signal du carbone
au cours de la session analytique qui semble donc étre associée a un artéfact
analytique plutdt qu’a un changement de la composition du carbone dans le bois.
Frick et Giinther (2012) ont questionné I’utilisation répandue du *C dans la littérature

comme standard interne de calibration sur des matrices biologiques. En concomitance
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avec les travaux pionniers de Todoli et Mermet (1998), ils ont démontré la difficulté
de mesurer avec fiabilité le signal du carbone soulignant le manque de
compréhension du comportement complexe du carbone (e.g., espéces carbonatées en
phase gazeuse) pendant I’ablation laser. Le carbone est également reconnu pour avoir
une énergie de premiére ionisation significativement supériéure aux autres éléments
(Limbeck et al., 2005). De ce fait, un changement, méme mineur, des conditions du
plasma peut mener a une modification importante de I’intensité du signal du carbone
(Frick et Giinther, 2012; Resano et al., 2005) pouvant ici appuyer 1’instabilité du
signal du *C dénotée. Ainsi, le °C ne sera pas employé comme standard interne pour
la calibration, argumenté par la méconnaissance des causes analytiques (e.g.,
vaporisation, ionisation) du phénoméne observé et le manque de fiabilité des données

générées pour cet élément.
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Figure 2.1  Séries temporelles de I’évolution du signal du 3C au cours des
sessions analytiques, mesuré dans les cernes de croissance de thuyas par LA-ICP-MS.
Les séquences analytiques des courbes du *C en A) pour les échantillons (#403, 434,
435) débutent dans les années 2014-2008 et se terminent en 1850. La courbe du "*C
en B) exprime a nouveau I’évolution du signal du 13C pour I’échantillon #435, mais

cette fois selon une selon une séquence analytique inverse (i.e., 1850 — 2014).
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2.3.2 Standard de cellulose dopée

L’utilisation d’un standard de cellulose maison a été testée pour la calibration
quantitative du Pb par LA-ICP-MS dans une matrice de bois. La concentration
relative en Pb du standard de cellulose maison obtenue par ablation laser ICP-MS,
calibrée avec le standard de référence NIST-SRM612, a été comparée a la valeur
mesurée par une méthode complémentaire d’analyse en solution a ICP-MS (Tableau
2.1). La quantification relative du Pb par méthode L A-ICP-MS sur la pastille pressée
de cellulose est reproductible entre les deux séquences analytiques; [Pb] = 25,5 +
2,58 et 27,9 + 2,21 (Tableau 2.1). Néanmoins, la concentration relative déterminée
sur matrice solide par ablation laser (moyenne de 26, 7 ppm) est surestimée par
rapport a la valeur évaluée en solution (9.8 ppm) et connue (standard dopé a 10 ppm).
La surestimation importante de la teneur en Pb par la méthode de LA-ICP-MS peut
étre expliquée par une différenciation de masse ablatée entre le standard de verre et la
poudre de cellulose. En effet, la différence de I’interaction entre le faisceau laser et la

surface de contact des deux matrices; de verre (SRM612) et poudre pressée

(cellulose) ayant des propriétés distinctes (e.g., absorption, réflectivité, conductivité

thermique, cohésion) est susceptible de modifier la quantit¢é de mati¢re/analyte
pulvérisée et détectée par le plasma (Limbeck ef al., 2015). Ainsi, il est possible de
supposer que le processus d’ablation lui-méme, opéré selon les mémes paramétres,
est susceptible de mobiliser une quantité supérieure de matiére, en déstabilisant de la
poudre sur une surface plus grande que celle du spot laser. En effet, la poudre
compactée de maniére imparfaite par rapport & des matrices dures (e.g.,
verre/roche/minerais) pourra étre aspirée par le systtme laser (effet aspirateur)

générant ici un biais analytique.
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Tableau 2.1 Concentration en Pb dans un standard de cellulose dopée (10 ppm) mesurée par
ablation laser (ICP-MS) et mise en solution (ICP-MS).

Ablation laser Digestion acide

Séquence #1 Séquence #2 Séquence #1
[Pb] £20 (CV% n=33) [Pb]+20 CV%n=26  [Pb] £ 26 (CV% n=3)

Pastille pressée de 0,0126 + 0,029 - 0,0020 + 0,0004
cellulose (blanc)

Pastille standard de 27,93 +£221 (24,47%) 2543 +2,58(28,17%) 9,758 £0,133 (1,36%)
cellulose (10 ppm)

Trois aliquotes du standard de cellulose maison dopé (10 ppm) ont été digérées et analysées par ICP-
MS. La concentration moyenne des trois aliquotes est représentée. L’écart-type relatif ou coefficient
de variation (RSD ou CV) correspond a 1’écart-type normalisé a la moyenne. L.”homogénéité de la
distribution du Pb (CV%) dans la pastille standard de cellulose a été analysée au cours des deux
séquences analytiques (n=26 et 33) par LA-ICP-MS. Le standard NIST-SRM 612 a été utilisé

comme standard de calibration pour la concentration en Pb dans le standard solide de cellulose.
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Figure 2.2 Dispositif utilis€ pour ’ablation laser présentant une pastille standard
de cellulose en poudre (1), un standard de référence en verre (NIST-SRM612) et (3)
un échantillon de bois (lamelle de bois de thuya occidental) montés sur le support de

la chambre d’ablation.

2.3.3 Sélection du standard de verre NIST-SRM612

Cette derniere observation relativement a I’invalidité de la teneur en Pb mesuré par
ablation laser (ICP-MS) dans le standard de cellulose, calibré a partir du standard de
verre SRM612, démontre vraisemblablement I'importance de sélectionner des
matrices ayant des propriétés structurales et chimiques le plus similaires possible. La

bonne correspondance du comportement des matrices a I’ablation laser limite les
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artéfacts analytiques et assure la validité des analyses quantitatives (Gilinther et

Hattendorf, 2005; Mokgalaka et al., 2006; Pozebon et al., 2014).

En fonction des propriétés structurales, basées sur la dureté des matrices, nous avons
déterminé que la réponse du thuya occidental au processus d’ablation était davantage
comparable a celle du standard de verre en comparaison avec celle du standard de
cellulose en poudre pressée. Par ailleurs, nous reconnaissons la possibilité de biais
analytiques liés aux effets de matrice durant la vaporisation, le transport des aérosols,
’atomisation ou I’ionisation (e.g., Giinther et Hattendorf, 2005; Limbeck et al., 2005;
Pozebon et al., 2014) notamment engendrés par les différences importantes dans la
composition des matrices (verre vs bois). Néanmoins, ces biais analytiques nous
apparaissent moins importants comparativement a la fluctuation de quantité de
matiére échantillonnée a 1’ablation. Noter que ce biais relié aux taux d’ablation
apparent et au transport jusqu’au plasma est normalement corrigé a I’aide du "*C, qui
dans notre cas ne s’est pas révélé étre un standard interne fiable. Pour ces raisons,
nous avons préféré I’utilisation du standard de référence de verre (NIST-SRM612)

pour la calibration semi-quantitative du Pb dans les cernes de thuyas.

2.3.4 Distribution intracerne du Pb

La validité des analyses quantitatives par ablation laser sur matrice solide dépend
également de la distribution homogéne de 1’analyte(s) d’intérét dans les matrices
(Frick et Gunther, 2012). Cette derniére condition n’est pas toujours respectée avec
les échantillons de cernes d’arbres, la structure anatomique variable du bois (taux de
lignine, densité, dimensions des pores; Perone et al., 2018; Watmough, 1997) peut
influencer la distribution des éléments et entrainer une réponse variable pendant le

processus d’ablation. Le Thuja occidentalis s’est révélé €tre une matrice biologique
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qui se préte bien a la technique d’ablation laser en raison de ces propriétés
anatomiques plus uniformes et simples communément observée chez les coniféres
(Danek et al., 2015). L’ablation laser sur cette matrice de bois de thuyas produit des
cratéres de formes réguliéres et reproductibles. A I'inverse, une réponse variable a
’ablation avait précédemment été mise en évidence, lors d’essais sur un feuillu tel
que le fréne (Fraxinus pennsylvanica), par des trous d’ablation irréguliers dus aux
larges différences structurales du bois (espéce a zone poreuse, larges vaisseaux
distincts dans le bois initial; Speer, 2010). La distribution du Pb dans les cernes de
thuyas a été vérifice, trois points d’ablation ont été réalisés a 1’intérieur d’un méme
cerne sur un total de 20 cernes sélectionnés aléatoirement. Un coefficient de variation
moyen relativement faible de 25% a été calculé (résultats non présentés). Ces
résultats concordent avec les travaux de Danek et al, (2015) ou une variation
moyenne intracerne du Pb (CV%) de 38.7, 39.9 et 19.7 % a été mesurée sur trois
essences d’arbres différentes, respectivement; épinette noire (Picea mariana), ’orme

(Ulmus sp.) et le marronnier commun (Aesculus hippocastanum L.).

La technique d’ablation en trait continu (raster), opérée dans I’axe radial (paralléle
aux cernes de croissance) d’un cerne, permet d’apprécier fidélement la variabilité
intracerne (e.g., différences structurales entre le bois initial et final) (Danek et al.,
2015). Néanmoins, sachant que la distribution du Pb dans les cernes de thuyas est
relativement homogeéne, nous avons préféré sélectionner la technique classique
d’échantillonnage par points d’ablations, ciblé dans le bois initial d’un cerne, afin de
faciliter D’interprétation des données générées (i.e., précision de la chronologie
calendaire, focalisation constante de la caméra, simplicité du jeu de données
générées). Par ailleurs, la figure A.1 de I’annexe A, illustrant les séries temporelles
des [Pb] et la gamme de valeurs comprises dans I’intervalle de confiance, refléte bien

la variabilité¢ de la distribution du Pb dans les cernes de thuyas. Bien qu’il y ait une
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dispersion des données, la valeur moyenne des concentrations en Pb reste
représentative et les tendances affichées par les arbres individuels ne sont pas
masquées. Ces résultats soutiennent la fiabilité de la technique sélectionnée (semi-
quantitative) par ablation laser opérée en mode point d’ablation avec une matrice

échantillon de thuya occidental.

2.4 Conclusion

En conclusion, les différents tests d’ablation laser sur des matrices biologiques de
cellulose pressées et de bois (fréne, thuyas) ont révélé des comportements variables
selon I’homogénéité structurale de la matrice et sa densité pouvant influencer la
quantité de matiere pulvérisée et biaiser les valeurs des concentrations calculées (ug
Pb/g de matiere). En fonction de ces caractéristiques anatomiques, le thuya occidental
présente une bonne réponse a l’ablation et la variabilit¢ intracerne du Pb est
relativement faible (CV=25%). Le choix de 1’essence d’arbre et de la méthode
d’échantillonnage (point d’analyse discret (spor) vs balayage linéaire (raster) doit étre
sélectionné stratégiquement selon les objectifs de 1’étude, le temps et les coiits
d’analyse et doit tenir compte de la distribution intracerne de 1’élément(s) étudié.
Enfin, il faut étre prudent lors de la sélection d’un standard de normalisation afin de
s’assurer d’un maximum de similitude dans la réponse a I’ablation entre les matrices.
Dans la présente étude, la stratégie de calibration la plus appropriée n’est pas
entiérement quantitative et implique la sélection du standard de verre NIST-SRM612.
Contrairement a la majorité des auteurs, nous n’avons pas employé un standard
maison de cellulose, ni méme le '*C comme standard interne en raison du manque de
fiabilité analytique de sa mesure. En accord avec certains auteurs (e.g., Butaka et
Kyser, 2008; Burnet et al., 2007; Locosselli et al., 2018; Perone et al., 2018) et

motivé par I’absence de standard quantitatif approprié, nous avons préféré miser
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davantage sur ’interprétation des tendances temporelles du Pb (teneurs relatives)
accumulé dans les cernes de croissance plutét que sur les valeurs absolues des

concentrations.
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CONCLUSIONS GENERALES

L’objectif principal de cette recherche était de reconstituer les perturbations
environnementales survenues au lac Duparquet dans un contexte d’une source
ponctuelle de pollution reliée a la fonderie Beattie et des activités miniéres régionales.
A cette fin, les cernes de croissance de Thuja occidentalis 4 grandes longévités ont été
employés comme indicateurs. De longues sé€ries chronologiques de 1850 a 2014 des
concentrations en Pb ont d’abord été produites afin d’étudier les tendances
potentiellement associées a un changement des apports atmosphériques en Pb. Dans
un second temps, les rapports isotopiques ont été analysés pour la méme période a
des intervalles temporels différents (tous les 10 ans vs 20 ans) selon les tendances des
concentrations en Pb observées. Les longues séries temporelles des concentrations et
des rapports isotopiques en Pb produites ont permis de bien discriminer et d’identifier
les sources majoritaires de Pb assimilés par les arbres, et d’étudier 1’évolution
temporelle de leurs contributions. Les séries dendrogéochimiques ont été comparées a
celles d’un site de contrdle, présumé non-contaminé, en Baie-James. L’ensemble de
ces résultats ont été présentés dans le chapitre 1. Le chapitre H expose le
développement de méthode réalisé afin de mesurer avec fiabilité les concentrations en
Pb dans les cernes de croissance de thuyas par méthode directe d’ablation laser (LA)
ICP-MS.

Cette étude a permis de confirmer que les vieux Thuja occidentalis croissant a
Duparquet sont directement affectés par les activités des fonderies environnantes dont

celles de la fonderie Beattie. Les séries chronologiques des concentrations en Pb et
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des rapports isotopiques reconstituées a partir des cernes de croissance de Thuja
occidentalis confirment que les arbres au site Duparquet ont enregistré un apport
significatif de Pb anthropique suite a la mise en service des fonderies dans la région.
Les tendances des profils dendrogéochimiques en Pb établi nous ont permis de
distinguer trois périodes : i) La période du bruit de fond allant de 1850 & 1930. ii) La
période de transition allant de 1930 i 1950. iii) La périlode active des fonderies allant

de 1950 4 2010.

Durant la période du bruit de fond (i.e., période préindustrielle), les concentrations en
Pb sont relativement faibles (en moyenne entre 20 et 40 ppb) et les rapports
isotopiques indiquent un apport en Pb dominé par la composante naturelle pour les
deux sites a 1’étude. Par ailleurs, nos résultats ont démontré que la gamme de
variation isotopique du bruit de.fond était relativement étendue et distincte entre les
sites, de méme qu’au sein des arbres individuels pour un méme site. La variabilité de
la signature isotopique du bruit de fond observée dans la présente étude refléte la
nature spécifique du bruit de fond selon les différentes sources et les processus
impliqués dans la séquestration du Pb au sein du réservoir terrigéne (Graney et al.,
1995). Dans la présente recherqhe, les longues séries chronologiques obtenues nous
ont d’abord permis de caractériser localement la signature spécifique du bruit de fond
pour chacun des sites a I’étude durant la période préindustrielle. Ceci nous a permis
dans un second temps d’évaluer fidélement 1’évolution temporelle de la signature

isotopique affectée par les perturbations anthropiques qui ont suivi dans la région.

La période de transition allant de 1930 a 1950 coincide avec I’implémentation des
fonderies Beattie (Duparquet) et Horne (Rouyn-Noranda). En général, les
concentrations en Pb dans les cernes datés a cette période au site Duparquet ne
montrent aucun changement notable par rapport & la période du bruit de fond. Les

caractéristiques isotopiques des cernes correspondant & cette période ne permettent
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pas de confirmer sans ambiguité I’impact des activités des fonderies environnantes.
Le jeu de données isotopiques de cette période suggeére plutét que les sources
possibles de Pb enregistrées dans les cernes sont le Pb naturel et la combustion de

I’essence plombée canadienne.

C’est a partir de 1950 durant la période active des fonderies que le budget en Pb
incorporé par les arbres au site Duparquet est contr6lé par les émissions
atmosphériques provenant des fonderies (i.e., Beattie, Horne). En effet, durant cette
période, les concentrations en Pb dans les cernes d’arbres au site Duparquet montrent
un accroissement marqué d’environ 2.5 a 5.5 fois, comparativement a la période du
bruit de fond. Ce changement majeur est couplé avec une diminution des rapports
isotopiques (*°Pb/2’’Pb > 1.11). La signature isotopique des cernes datés a cette
période serait influencée par les émissions atmosphériques des fonderies (Beattie et
Horne) traitant des minerais archéens de la ceinture verte de I'Abitibi ayant des
signatures isotopiques non radiogéniques (*°Pb””’Pb <1.05; Deloule et al., 1989;

Franklin e al., 1983) qui contraste avec toutes les autres sources d’émissions.

Par ailleurs, I’analyse du diagramme de mélange (**Pb/”2”Pb vs 1/[Pb]) a démontré la
présence de 2 pdles majoritaires correspondant : i) Aux émissions atmosphériques des
fonderies locales et ii) Au bruit de fond, caractérisé par une large gamme de
variations isotopiques selon les spécificités géologiques locales des sites de
croissances des arbres étudiés. Les relations de mélange pour ces 2 poéles ont été
modélisées afin d’estimer leurs contributions correspondantes pour chaque
échantillon de cernes de croissance. Les résultats ont révélé que durant la période de
transition, les arbres commencent a enregistrer |’impact des émissions
atmosphériques des fonderies, mais cette contribution reste toujours inférieure a 5%,

ce qui vient appuyer nos conclusions précédentes. D’autre part, durant la période
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active des fonderies, la contribution des émissions en Pb provenant des fonderies
locales devient significative, et varie entre 5 et 40% du budget total en Pb enregistré

par les cernes.

Bien que nous ayons identifié les activités des fonderies comme I'un des principaux
podles responsables de la présence de Pb anthropique dans les cernes de nos arbres a
partir des années 1950, il est difficile de distinguer l'influence des deux fonderies (i.e.,
Beattie, Horne) au site Duparquet. Ces fonderies traitent toutes des minerais archéens
d’Abitibi caractérisés par des rapports isotopiques non radiogéniques similaires
(%Pb/’Pb <1.05; Deloule ef al., 1989; Franklin et al., 1983). Des représentations
graphiques en 3 dimensions d’un diagramme Pb-Pb (**Pb/?"Pb VS 2®Pb/2"Pb) des
échantillons de cernes d’arbres datés entre 1850 et 2010 au site Duparquet et des
minerais des mines Beattie et Horne ont été¢ modélisées (Annexe B, Figure A.2) afin
d’aider a I’identification et a la discrimination de I’apport en Pb provenant de ces
sources. Cependant, ces représentations graphiques ne permettent pas de distinguer
I’influence de 1’une ou I’autre des fonderies et suggérent plutdt un mélange de ces
sources. De futures analyses isotopiques en Pb pourraient étre menées sur des
minerais traités par les fonderies, notamment ceux de la mine Beattie. Les rapports
isotopiques en Pb des minerais exploité a la mine Beattie (e.g., pyrite, arsénopyrite,
galéne, sphalérite) sont trés peu documentés dans la littérature (Franklin ef al., 1983).
Ces analyses isotopiques permettront de juger si les gammes de variation isotopiques
des pdles des fonderies (Beattie, Horne) peuvent bel et bien étre distinguables aux

précisions analytiques des instruments de mesure.

Néanmoins, nos résultats suggerent que la fonderie Beattie serait une source non-
négligeable d’émission atmosphérique en Pb au site Duparquet étant donné que la

dispersion de la contamination semble étre déterminée par la distance qui sépare les
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arbres de la fonderie. Par ailleurs, la réponse (enregistrement géochimique) distincte
des arbres aux événements de pollution est unique a chaque individu (Watmough,
1997). Ainsi, la différence d’amplitude de réponse entre les arbres pourrait, en partie,
refléter les particularités des sites de croissances (e.g., densité de peuplement,
conditions locales des sols) et la physiologie de I’arbre (Bégin et al., 2010;
Watmough, 1997). Cette variabilité de réponse qui est propre a chaque individu pour
un méme site a d’ailleurs ét€¢ mise en évidence au site de contr6le en Baie-James ou
les 3 arbres étudiés présentent des patrons géochimiques tres différents (tendance et
amplitude) (Figure 1.2A, chapitre I). Certains auteurs (Dinis et al., 2014; Doucet et
al., 2012) ont établi que plusieurs arbres (au moins 3-4 arbres par site, selon les
valeurs de I’EPS) croissant dans des conditions homogénes devraient étre analysés
pour un méme site afin d’obtenir des patrons dendrogéochimiques représentatifs. La
stratégie d’analyse ne remplit pas cette condition pour le secteur d’étude du lac
Duparquet ou 4 arbres ont été analysés sur 4 différents sites (iles et péninsules du lac
Duparquet) distancés de 0,6 a 4,5km. En revanche, des conditions écologiques
homogeénes ont été sélectionnées entre les sites de croissances (drainage xérique-
mésique, sol mince <10 cm et arbres longévifs). Des analyses géochimiques
supplémentaires sur d’autres arbres localis€s pres des spécimens #403, 434, 435, 436
(Figure 0.1C) pourront étre entrepris afin de renforcir la portée des conclusions
avancées (i.e., signal de pollution et gradient d’exposition). Notons que la stratégie
d’échantillonnage et d’analyse pour le secteur d’étude du lac Duparquet a été définie
en raison de contraintes temporelles et financiéres. Le caractére pionnier du projet a
aussi influencé le cadre méthodologique choisi, de fagon & générer le plus de résultats

possible en lien avec les événements de pollution au lac Duparquet.
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Ainsi, les Thuja occidentalis L. se révelent de précieuses archives de la contamination

en Pb. La chronologie des sources majoritaires de Pb enregistrée dans les cernes des °

arbres au site Duparquet concorde notamment avec les résultats d’autres études ayant
documenté 1’historique régional des émissions en Pb par le biais d’archives (e.g.,
Gallon et al., 2003, 2006; Hou et al., 2006; Savard et al., 2006a). Néanmoins, bien
que les activités de la fonderie Beattie ont débuté en 1937, la réponse correspondante
(concentration et isotope) des arbres n’a été discernée dans les cernes des arbres qu’a
partir des années 1950. Les arbres sont des enregistreurs imparfaits. Les attributs
géoc‘himiques des cernes peuvent étre influencés par plusieurs facteurs autres que les
changements géochimiques qui surviennent dans I’environnement. Dans le cas
présent, nous avons associé€ ce délai au phénomene naturel de translocation radiale du
Pb et a I’évolution séquentielle des conditions pédogéochimiques due aux émissions

de polluants par la fonderie.

Le choix des sites ayant des caractéristiques comparables se réveéle aussi parfois
complexe. Notre secteur d’étude au lac Duparquet a €té sélectionné pour son contexte
écologique (sites xériques occupé par des vieux ceédres blancs soumis a une pollution
directe et indirecte) et pédologique (sol mince) unique et favorable a la reconstitution
de la pollution atmosphérique. Toutefois, la sélection d’un site de contrdle
remplissant ces conditions particuliéres ne fut pas entiérement possible. Ce faisant,
une interprétation qualitative des différences entre les propriétés des séries
temporelles entre les deux sites a plutot été réalisée. Somme toute, la comparaison des
séries dendrogéochimiques de ces sites a permis de mettre en évidence I’'impact des
activités de la fonderie Beattie, tout en distinguant de maniére qualitative I’influence

de la translocation radiale sur les profils de [Pb].
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Enfin, certaines avenues resteraient a étre explorées afin de mieux décrire les
évidences d’une contamination métallique passée et actuelle due aux activités
historiques mini¢res a Duparquet. L’étude d’autres indicateurs dendrologiques
(incluant le thuya occidental, le sapin baumier, I’épinette rouge, noire ainsi que le pin
gris et rouge) présents sur les communautés arborescentes matures des iles et
péninsules du lac Duparquet (au moins 3-4 arbres par sites) couplé a I’analyse
multiélémentaire (e.g., Pb, Cd, Cu Ca, Al) dans les cernes des arbres pourrait étre
menée. Cette approche complémentaire favoriserait 1’établissement d’un portrait plus
représentatif et détaillé de la chronologie des perturbations environnementales subies
au lac Duparquet et de I’étendue spatiale de la contamination métallique dans
’environnement. A cette fin, I’analyse d’autres indicateurs tels que les lichens, les

sols et les sédiments du lac Duparquet devraient également étre entrepris.




ANNEXE A

SERIES TEMPORELLES DES CONCENTRATIONS EN PLOMB INCLUANT LA
GAMME DE VALEURS COMPRISES DANS L’INTERVALLE DE CONFIANCE
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Figure A.2  Séries temporelles des concentrations en Pb dans les cernes de
croissance de Thuja occidentalis pour le site d’étude & Duparquet (A) et a la Baie-
James (B). La courbe en trait blanc représente la [Pb] moyenne pour les deux rayons
mesurés par arbre. Le trait plein de couleur (bleu, jaune, vert, rose) illustre la gamme
de valeurs des [Pb] comprises dans I’intervalle de confiance calculé comme suit : [Pb]

+ 20.



ANNEXE B

DISCRIMINATION ISOTOPIQUE DES POLES DES FONDERIES BEATTIE ET
HORNE PAR UNE MODELISATION EN 3D D’UN DIAGRAMME PB-PB?

Une représentation en 3D d’un diagramme Pb-Pb (*®*Pb/%Pb vs*®Pb/%Pb) des
échantillons de cernes d’arbres au site Duparquet datés de 1850 a 2010 et des
minerais d’Abitibi des mines Beattie et Horne a été réalisée (Figure A.2). La
modélisation en 3D sur des logiciels interactifs peut aider a identifier et & discriminer
les différentes sources en Pb incorporées par les arbres. La rotation des axes favorise
une meilleure représentation visuelle de I’enlignement des échantillons vers un pole
spécifique. Dans le cas présent, cette modélisation en 3D du diagramme Pb-Pb ne
permet pas d’isoler spécifiquement la contribution d’un seul pdle. Le prolongement
théorique de la droite de mélange des échantillons semble s’enligner entre les deux
pbles des fonderies Beattie et Horne. Ce résultat suggere ainsi que les émissions en
Pb caractéristiques des minerais Archéan d’Abitibi que nous avons préalablement
identifiées dans les cernes d’arbres au site Duparquet durant la période active des
fonderies pourraient provenir d’un mélange des deux sources (i.e., fonderie Beattie et

Horne).
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Figure A.2  Représentation 3D d’un digramme Pb-Pb (***Pb/*Pb VS °Pb/*’Pb)

des échantillons de cernes d’arbres (séries temporelles de 1850 a 2010) et des
minerais d’Abitibi pour les mines Beattie et Horne. L’axe des X, Y, Z correspond

respectivement aux rapports 2*Pb/%Pb, 2°°Pb/2**Pb et 2%Pb/***Pb.
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