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RESUME

La fonderie Horne, a Rouyn-Noranda, est une importante fonderie de cuivre présentant un lourd
historique d’émission atmosphérique de métaux. Cependant, on en sait trés peu sur le dépdt de
métaux d’intérét émergents, potentiellement liés a I'augmentation des activités de recyclage. Pour
combler cette lacune de connaissances, le présent travail visait a étudier le devenir environnemental
d'une large gamme d'¢léments traces (ET) en utilisant des méthodes de surveillance
complémentaires. Nous avons quantifi¢ la présence de ces contaminants dans des échantillonneurs
passifs d'air équipés de mousse de polyuréthane (PUF) et dans deux biomoniteurs (lichen Cladonia
rangiferina ; araignée Lycosidae). Les échantillons ont été collectés le long d'un transect sud-est
s'étendant sur 50 km a partir de la fonderie Horne. Nos approches de surveillance englobent
différents composants de I'écosystéme forestier, indiquant de manicre constante un enrichissement
significatif en divers ET, notamment As, Cd, Cu, Hg, Pb et Zn. De plus, nous avons mesuré
I'enrichissement d'autres €léments (par exemple, Ba, V, Mo, ¢éléments des terres rares) qui sont
nouvellement rapportés dans cette zone et ne font pas actuellement 1'objet d’efforts de surveillance
environnementale. Il en ressort que la contamination au Hg et Ag semble étre étroitement corrélée
a I'abondance des lichens. De plus, nos résultats expriment un patron spatial typique des sources
d’émission ponctuelle, avec une relation claire de décroissance exponentielle avec la distance de
la fonderie. Ainsi, on observe a proximité de la fonderie un enrichissement important de la plupart
des ET, tandis que les sites plus ¢loignés présentent des niveaux de métaux similaires aux
concentrations de fond géochimiques trouvées dans des zones vierges et non affectées par les
activités minieres (Nunavut et Nord du Québec). Il est important de noter que les proportions
relatives d’éléments de terres rares n'ont montré aucune anomalie a travers les sites échantillonnés,
suggérant que leur présence dans le paysage environnant est probablement due aux apports de
concentré de cuivre de la fonderie plutot qu'aux activités de recyclage des déchets électroniques.
Ces résultats témoignent de 1'importance d'utiliser des outils de surveillance complémentaires pour
¢évaluer le dépdt atmosphérique et comprendre les contaminants historiques et émergents dans les
écosystemes miniers, offrant ainsi une perspective ¢€largie sur la qualité des environnements
terrestres.

Mots clés : ; Métaux ; Echantilloneurs d’air passifs ; Bioaccumulation ; Lichens ; Araignées;
Pollution atmosphérique ; Qualité de I’environnement ; Terres rares ; Recyclage
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ABSTRACT

Atmospheric deposition in terrestrial surroundings of the Horne smelter has been previously
documented for metals associated with local mining activities. However, little is known about the
deposition of metals of emerging concern, potentially linked to increasing recycling activities. To
address this knowledge gap, the present work aimed to investigate the environmental fate of a wide
range of trace elements (TE) using complementary monitoring methods. We quantified the
presence of these contaminants in passive air samplers (PAS) equipped with polyurethane foam
(PUF) and in two biomonitors (lichen Cladonia rangiferina; spider Lycosidae). Samples were
collected along a southeast transect spanning 50 km from the Rouyn-Noranda area, which is
impacted by mining-impacted. Our monitoring approaches encompassed different components of
the forest ecosystem, consistently indicating significant enrichment in various TE, including As,
Cd, Cu, Hg, Pb and Zn. Additionnaly, we measured enrichment of other elements (e.g. Ba, V, Mo,
rare earth elements) which are newly reported in this area and are not currently monitored for
environmental concerns. Interestingly, Hg and Ag contamination appears to be closely correlated
with lichen abundance. Furthermore, while a clear enrichment of most TE was measured near the
smelter, locations farther away exhibited metal levels similar to the geochemical background
concentrations found in pristine regions unaffected by mining activities (Nunavut and Northern
Quebec). Importantly, rare earth elements showed no anomalies across the sampled sites,
suggesting that their presence in the surrounding environment is likely attributed to copper
concentrate inputs from the smelter rather than e-waste recycling activities. These finding
emphasize that integration of complementary monitoring tools across environmental compartments
is crucial for tracking historical and emerging contaminants in mining-impacted ecosystems,
offering a robust strategy to assess atmospheric deposition and providing comprehensive
information on the quality of terrestrial environments.

Keywords : Metals ; Passive air samplers ; Bioaccumulation ; Lichens ; Spiders ; Air pollution ; E-
waste ; Air pollution ; Environmental quality ; Recycling
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INTRODUCTION

La pollution de I’environnement est I’un des principaux défis auxquels sont confrontées les
sociétés modernes (Ali & Khan, 2017; Tovar-Sanchez et al., 2018). Nos activités ont un impact
considérable sur les cycles biogéochimiques naturels, en particulier celui des €¢léments faiblement
concentrés dans I'environnement, tels que les ¢léments traces (ET) (Rauch & Pacyna, 2009). Bien
que les ET soient naturellement présents dans 1’environnement, certaines activités industrielles,
telles que I’extraction miniére et la pyrométallurgie, contribuent a un enrichissement considérable
des concentrations naturelles (le fond géochimique) (Nriagu & Pacyna, 1988). En outre, comme ils
ne peuvent pas étre décomposés biologiquement ou chimiquement, les ET représentent un risque

a long terme pour la santé publique et écosystémique (Ali ef al., 2019).

Pourtant, bien que I’extraction minicre et la pyrométallurgie soient a 1’origine de problémes
de pollution majeurs et qu’elles constituent une menace pour 1’intégrit¢ des écosystémes (Paoli et
al., 2015), ces industries sont indispensables a la production d’une multitude de produits du
quotidien (Navratil & Minaiik, 2002). A mesure que la transition vers des technologies a faible
émission de carbone s’accélére, la criticité des activités minieres et métallurgiques risque méme
d’aller en s’accroissant (Vidal ez al., 2013). C’est dans cette dualité que s’inscrit la fonderie Horne,
qui est au cceur du développement économique de Rouyn-Noranda en tant qu'unique fonderie de
cuivre au pays, tout en étant aussi ’'un des plus grands émetteurs atmosphériques d’ET

(Environnement Canada, 2021).

Depuis la fermeture des mines de cuivre locales, la fonderie Horne se spécialise dans
I’affinage personnalis¢é de concentrés complexes provenant de fournisseurs internationaux
(MDDELCC, 2018). Ces concentrés contiennent diverses impuretés métalliques a des
concentrations variables, ce qui se répercute sur les rejets atmosphériques associés aux activités de
la fonderie. Malgré une réduction significative des rejets atmosphériques d’ET au cours des
derniéres décennies, leur niveau reste une préoccupation majeure, en particulier pour 1’arsenic, qui
dépasse largement la norme nationale en vigueur (Bilodeau ef al., 2019). En parallé¢le a ’affinage
de concentrés de cuivre, la fonderie est également engagée dans le recyclage des déchets

¢lectroniques et des déchets industriels dangereux depuis 1984, permettant d’en extraire de



nombreux métaux précieux (Au, Ag, Cu, Pt, Pd, Se, Te, Ni, Pb et Bi) (Telmer et al., 2006).
Drailleurs, des investissements récents ont permis de doubler la capacité annuelle de la fonderie a
traiter ce genre de déchets, passant de 50 000 tonnes en 2014 a 100 000 tonnes en 2018, ce qui en
fait la plus importante installation de recyclage de ce type en Amérique du Nord (Fonderie Horne,
2020). En outre, une récente étude d’impact économique du secteur de la transformation du cuivre
au Québec prévoit que le recyclage deviendra de plus en plus important a mesure que 1’offre
canadienne de concentrés de cuivre diminuera (Aviseo Conseil, 2019). Cette perspective
d’intensification des activités de recyclage justifie une vigilance accrue a 1’égard de plusieurs ET
moins conventionnels (par exemple, Ba, Cr, Li, Mo, Sb, Se, les éléments de terres rares et les

métaux du groupe du platine) (Khaliq et al., 2014 ; Kumar et al., 2017).

Actuellement, il existe une importante lacune de connaissances concernant le devenir
environnemental des ET émis par les hautes cheminées qui surplombent la ville de Rouyn-Noranda.
Dans le cadre du présent mémoire, nous nous intéressons donc a la contamination atmosphérique
et son dépot dans les écosystémes forestiers situés au sud-est de la fonderie, soit en aval des vents
dominants (ECCC, 2019). L’intention est d’y évaluer le devenir environnemental d’une gamme
d’ET beaucoup plus large que ce qui a été fait par le passé, et ce a 1’aide de différents outils
complémentaires. En choisissant délibérément une source ponctuelle et isolée d’émissions
métalliques dans 1’atmosphere, nous sommes en mesure d’exploiter la diminution des dépodts
d’¢léments qui se produit avec la distance par rapport a la fonderie. Cela permettra d’évaluer le
degré d’enrichissement en ET par rapport aux concentrations du fond géochimique dans la région
de Rouyn-Noranda. Ces informations vont permettre de mieux cibler les outils nécessaires a
I’échantillonnage et la détection d’éléments traces d’intéréts émergents, tout en fournissant

également une perspective sur I’impact de la contamination polymétallique.

Ce mémoire est structuré en trois (3) chapitres. Le premier chapitre constitue une introduction
qui expose la problématique a I’étude, les objectifs de recherche et les hypothéses formulées. Il met
en ¢évidence l'importance du sujet étudié, en soulignant les lacunes existantes dans les
connaissances actuelles. Le deuxiéme chapitre est un article scientifique en voie d’étre soumis dans
la revue Environmental Research. Enfin, le troisiéme et dernier chapitre expose et interpréte les
résultats de 1’é¢tude a la lueur de la littérature scientifique pertinente et du contexte sociopolitique

québécois.



CHAPITRE 1
INTRODUCTION A LA RECHERCHE

Dans ce chapitre, une description de la fonderie Horne et de ses impacts sont exposés, ainsi que

certains cadres théoriques importants a la compréhension de 1’étude effectuée.

1.1 L’exploitation de la Fonderie Horne et ses conséquences environnementales

1.1.1 Origine et alimentation en cuivre

La fonderie Horne, située a Rouyn-Noranda (Québec), est I’unique fonderie de cuivre au
Canada depuis la fermeture de celle de Timmins (Ontario) en 2005. Son origine remonte a la
découverte d’'un immense gisement d’or et de cuivre lors des travaux de prospection de Edmund
Horne en 1920 (Glencore, 2021). En effet, la ville de Rouyn-Noranda surmonte la ceinture de roche
verte de 1’ Abitibi, qui est la plus importante formation de roches vertes au monde et est riche en
cuivre et en or (Veillette et al., 2005). L’ exploitation miniére intensive qui en découle est au coeur
du développement économique de la région. De 1927 a 1976, la fonderie Horne était
approvisionnée exclusivement en minerai de cuivre provenant des mines locales, soit les mines
Quemont et Horne. Apres la fermeture de ces mines en 1971 et 1976 respectivement, la fonderie a
da se spécialiser dans le traitement de concentrés et de matériaux complexes contenant des
proportions variables mais importantes d’impuretés pour assurer sa viabilité économique
(MDDELCC, 2018). De nos jours, les 800 000 tonnes de concentrés et matériaux alimentant la
fonderie proviennent de plus de 200 clients a travers le monde, avec seulement un maigre 11 %

provennant des régions de I’ Abitibi et du Nord de I’Ontario.

1.1.2  SO; et pluies acides

Les concentrés de cuivre contiennent environ 30 a 35% de soufre, qui est utilisés comme
source d’énergie dans le procédé de fusion, mais qui entrainent également 1’émission de SO dans
I’atmosphere. Avant la mise en fonction de 1’usine d’acide sulfurique en 1989, la fonderie Horne
¢tait le plus important émetteur de SO> atmosphérique au Québec, contribuant ainsi a la
problématique des pluies acides (Dupont, 2004). Des analyses dendrogéochimiques confirment le

caractére primordial de cette problématique. En effet, les valeurs de §*H et de §'*C obtenues sur



des arbres pres de la fonderie montrent des changements majeurs a partir de 1928 (Savard et al.,
2005). Les concentrations atmosphériques de SO» auraient entrainé une réponse rapide au niveau
du feuillage, affectant la photosynthése et donc la croissance des arbres. Les écosystémes lacustres
environnants ont également subi les impacts de ces émissions. Par exemple, la reconstitution
historique du pH du lac de la Pépiniére, a proximité de Rouyn-Noranda, suggere une augmentation
de son acidité a partir de 1927, passant d’un pH naturellement acide de 5,5 avant I’industrialisation
aunpH de 4,8 en 1998 (Alpay et al., 2006). La mise en service de I’usine d’acide sulfurique permet
toutefois une réduction considérable des émissions atmosphériques de SO (Environnement
Canada, 2021). Bien qu’elle reste encore aujourd’hui la principale source d’émissions
atmosphériques de SO au Québec, les effets positifs de 'usine d’acide sulfurique se font
rapidement sentir (Dupont, 2004). En 2019, I’entreprise estime que le taux de captation du soufre

est de 96% (Fonderie Horne, 2020).

1.1.3 Emissions atmosphériques de particules polymétalliques

Suivant la résolution de I’enjeu des émissions de SO», I’attention se porte sur les émissions
atmosphériques de particules polymétalliques par la fonderie Horne. Depuis 1993, ces émissions
doivent étre déclarées a I’inventaire national des rejets polluants (INRP)!. Les déclarations reposent
sur des échantillonnages effectués au niveau des cheminées de la fonderie, mais aussi sur des
modélisations quant aux émissions fugitives. On constate ainsi a la Fig. 1.1 que, malgré
d’importantes mesures de prévention de la pollution au cours des dernic¢res décennies, la fonderie
Horne demeure le principal pollueur industriel au Québec pour ce qui est de plusieurs métaux, et

notamment 1’As (Environnement Canada, 2021).

On observe une hausse des concentrations d’As entre 1996 et 2000, qui pourrait étre
attribuable a I’introduction du procédé de désantimoinisation a I’hydroxyde de sodium utilisé pour
traiter les concentrés riches en As (Gagné, 2009). Cependant, en réponse aux préoccupations
citoyennes, ce procéd¢ a été abandonné en 2005, ce qui a permi une réduction notable des émissions
atmosphériques d’As (MDDELCC, 2018). Malgré cela, les émissions d’As associées aux activités

de la fonderie dépassent encore largement la norme nationale en vigueur (Bilodeau et al., 2019).

! https://www.canada.ca/fr/environnement-changement-climatique/services/inventaire-national-rejets-
polluants/outils-ressources-donnees/tableau-de-bord-toute-lannee.html



https://www.canada.ca/fr/environnement-changement-climatique/services/inventaire-national-rejets-polluants/outils-ressources-donnees/tableau-de-bord-toute-lannee.html
https://www.canada.ca/fr/environnement-changement-climatique/services/inventaire-national-rejets-polluants/outils-ressources-donnees/tableau-de-bord-toute-lannee.html

I1 existe assez peu d’information sur la spéciation des différents ET rejetés par la fonderie Horne.
La spéciation des ET se réfere aux différentes formes chimiques sous lesquelles ils peuvent se
présenter, chacune ayant des propriétés et des comportements distincts. Par exemple, 1’As peut se
présenter sous différentes formes (spéciation) dans 1’environnement (ex. As(II), As(V), acide
monomeéthylarsonique (MMA) et acide diméthylarsonique (DMA)). Chacune de ces formes a une
composition chimique différente et peut avoir des implications environnementales spécifiques. Par
exemple, I'As(IIl) est généralement considéré comme plus toxique et plus mobile dans
I'environnement que 1'As(V). A proximité des fonderies de cuivre, il a été observé que I'As se trouve
généralement sous sa forme pentavalente, ce qui serait dii aux processus de traitement et de
manipulation des concentrés de cuivre, qui peuvent favoriser la conversion de I'As en sa forme

oxydée (Cullen & Reimer, 1989; Sanchez de la Campa et al., 2015).
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Figure 1.1 : Evolution des rejets atmosphériques annuels de différents ETM par la fonderie Horne (tiré de I’'INRP). Les points en rouge
correspondent aux années ou la fonderie est le plus important émetteur au Canada, et en bleu les années ou c’est le plus important a
I’échelle du Québec.



Pour compliquer encore un peu les choses, dans I’air ambiant, I’'un des plus importants
vecteurs de polluants dans I’atmosphére est la matiére particulaire (PM), notamment pour les ET.
La taille de ces particules régit leur mobilité atmosphérique et leur dépot subséquent, ainsi que leur
teneur en ET. Par exemple, on trouve I’As en plus grande proportion dans les PM 5 que dans les
PMo (Tanda et al., 2020; Xie et al., 2021). Comme illustré a la Fig. 1.2, les émissions annuelles
de maticres particulaires par voie atmosphérique de la fonderie Horne sont de 1’ordre des centaines

de tonnes.
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Figure 1.2 : Evolution des rejets atmosphériques annuels des différentes gammes de matiéres
particulaires par la fonderie Horne (tiré de ’INRP).



1.1.4 Dépdts atmosphériques dans les écosystémes terrestres

La pollution particulaire émise par la fonderie Horne peut se propager sur de longues
distances avant de se déposer dans 1’environnement, soit par dépot humide ou par dépot sec. D’une
part, les particules en suspension dans I’atmosphére peuvent agir comme des noyaux de
condensation des précipitations. Les polluants présents dans ces particules se trouvent ainsi
incorporés aux précipitations. Les précipitations vont ensuite lessiver une partie des polluants
présents entre le sol et la base du nuage. D’autre part, les particules peuvent se déposer
indépendamment des précipitations sur les surfaces, par inertie, sédimentation ou interception. Le
taux de dépot atmosphérique varie en fonction de la taille des particules, du type de surface ainsi
que des conditions météorologiques. Mentionnons également que les polluants particulaires
déposés sur les surfaces peuvent étre réémis dans 1’atmosphére sous 1’effet du vent ou d’une

perturbation anthropique.

Les dépdts atmosphériques de particules polymétalliques contribuent a la contamination de
nombreux compartiments environnementaux. Dans la région de Rouyn-Noranda, 1I’ampleur des
dépots atmosphérique est telle que, en 1997, la Commission géologique du Canada (CGC) lance
son programme « Métaux dans I’environnement » qui se focalise spécifiquement sur le cas de la
fonderie Horne. Ce programme a mobilisé un groupe de recherche interdisciplinaire afin d’exécuter
une série d’études coordonnées dans le paysage environnant Rouyn-Noranda (Telmer ef al., 2006).
En choisissant délibérément une source ponctuelle et relativement isolée d’émissions
atmosphériques, ils ont pu exploiter la diminution des dépots d’ET qui se produit avec
I’¢loignement de la source afin d’estimer le role de la fonderie sur les concentrations de métaux

présents dans divers compartiments environnementaux.

Les travaux menés par Hou et al. (2006) montrent que les horizons organiques a la surface
du sol sont fortement enrichis en Pb. L’analyse de la composition isotopique du Pb dans les sols
confirme d’ailleurs que la fonderie Horne est la principale source de cette contamination. La
provenance de la contamination métallique est également validée par la concordance des rapports
As/Cu, Pb/Cu et Zn/Cu entre les échantillons prélevés dans la cheminée et ceux provenant du
panache atmosphérique (Wong et al., 2006). Par ailleurs, I’examen des particules récoltées dans

I’humus au microscope a balayage électronique permet, encore une fois, de confirmer qu’elles



proviennent de la fonderie (Knight & Henderson, 2005). Ces particules présentent des signes de
fusion partielle, indiquant leur passage a travers un précipitateur électrostatique, ce qui se traduit
en poussiere polymétallique avec des degrés de cristallisation variés. La taille de ces particules
polymétalliques décroit en fonction de la distance a partir de 35 km de la source, atteignant environ
3 um a 100 km de la fonderie (Knight & Henderson, 2006). Les échantillons d’humus montrent un
enrichissement en Cu et en Pb nettement concentré autour de la fonderie (Knight & Henderson,
2006). On y constate que deux facteurs majeurs influencent la distribution de ces métaux dans
I’humus, soit la distance de la fonderie et 1’orientation par rapport aux vents dominants. L’analyse
des échantillons d’humus permet aussi de mesurer qu’une plus grande proportion de la
contamination se trouve en phase labile a proximité de la fonderie, ce qui est susceptible d’en
affecter la biodisponibilité. Bien que les émissions de Pb de la fonderie soient considérablement
plus €levées que celles de Cu, ’humus est davantage enrichi en Cu qu’en Pb, ce qui s’explique par
la plus grande affinité du Cu pour la matiere organique (Knight & Henderson, 2006). Les horizons
B et C du sol présentent également un enrichissement considérable en Cu et en Pb, mais il semble
que les concentrations dans ces horizons découlent principalement de la composition de la géologie

sous-jacente.

Par ailleurs, les concentrations de métaux dans différentes matrices environnementales
telles que la neige, la tourbe, ’humus, ainsi que dans 1’eau et les sédiments des lacs, présentent une
distribution spatiale relativement similaire. Le panache de contamination est centré sur la fonderie
et, bien qu’il soit relativement circulaire, il présente une ¢longation vers I’est en raison de
I’orientation des vents dominants (Bonham-Carter ef al., 2006). L’empreinte spatiale de cette
contamination est énorme, avec des concentrations d’ET jusqu’a 1000 fois supérieures au fond
géochimique, soit les concentrations naturellement présentes dans la région. A la fin des années
1990, en moyenne, les concentrations de métaux ne diminuent jusqu’au niveau du fond

géochimique qu’a partir d’environ 65 km de la source, avec une variation de + 5 km.

La plupart des travaux de la CGC se concentrent sur les dépots de Cu et de Pb. Cependant,
I’analyse des concentrations de métaux dans la neige réalisée par Kliza et al. (2005) a aussi révélé
un enrichissement considérable en Al, Fe, Cd, Zn, As et Sb attribuable aux activités de la fonderie.
En examinant les proportions relatives des formes dissoutes et particulaires de chaque ¢élément, les

chercheurs ont constaté que la solubilité de certains métaux (Ag, Sb et Zn) augmente avec la



distance par rapport a la fonderie. De plus, en s’appuyant sur les registres d’émissions de la fonderie
et en les comparant aux profils dans les sédiments de 9 lacs a proximité de la fonderie, Telmer et
al. (2006) montrent que la contamination historique a tendance a étre remobilisée vers la surface.
Autrement dit, la contamination n’est pas enterrée a la vitesse de s€dimentation, mais a un rythme
plus lent, ce qui explique en partie sa persistance. Leurs résultats ont permis de modéliser
statistiquement la relation entre la distance de la fonderie et les concentrations dans la couche
supérieure de sédiments de ces lacs. Ensuite, en ¢liminant 1’effet de la distance, ils ont pu
déterminer que la géologie du substratum rocheux et le pH des lacs ne sont pas des facteurs
contrdlant significativement les concentrations de Cu, Zn, Pb et As. Finalement, illustrant le fait
qu’ils sont co-rejetés par une méme source, des relations ont pu étre établies entre 1’enrichissement

en Cu et celui du Zn, Cd, ainsi que, dans une moindre mesure, du Pb et de I’As.

Il convient de rappeler a ce stade que la fonderie Horne est située au centre de la ville de
Rouyn-Noranda. Ainsi, le quartier Notre-Dame se trouve directement adjacent a la fonderie, en
aval des vents dominants provenant du nord-ouest (Bilodeau et al., 2019). Les habitants de ce
quartier sont donc susceptible d’étre considérablement plus exposés aux émissions diffuses et
fugitives provenant de la fonderie (Gagné, 2009). Les études récentes de biosurveillance menées
par la direction régionale de la santé publique y ont révélé que les concentrations d’As dans les
ongles des enfants étaient en moyenne 3,7 fois plus élevées que chez la population témoin & Amos
(Québec). L’exposition humaine s’y produit principalement par deux voies, soit 1’inhalation d’air
chargé en particules polymétalliques et par I’ingestion de poussiéres (Bilodeau et al., 2019). Les
concentrations dans 1’air ambiant y seraient principalement influencées par les activités de la
fonderie, mais aussi par une remise en suspension des poussicres s’étant préalablement déposées

au sol.
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1.1.5 Recyclage de déchets

Le mode¢le d’affaire de la fonderie Horne ne se limite cependant pas a la transformation de
concentré de cuivre. En effet, dans I’optique d’une diversification de ses activités, la fonderie a
réalisé un agrandissement de ses installations en 1984 afin de procéder au recyclage des matériaux
riches en métaux précieux tels que les cartes de circuits électroniques et les pieces d’ordinateurs,
qui contiennent jusqu’a 60 éléments différents, incluant Au, Ag, Cu, Pt, Pd, Se, Ni, Pb et Bi (Telmer
et al., 2006; Namias, 2013). Les activités de recyclage de la fonderie contribuent ainsi a inscrire
I’entreprise dans le modele de I’économie circulaire, faisant d’elle la plus grande installation de ce
type en Amérique du Nord. Ces activités de recyclage ne se limitent toutefois pas aux seuls déchets
¢lectroniques, mais incluent aussi des boues industrielles et des déchets dangereux provenant de
clients internationaux (Gerbet, 2022). L’entreprise fait valoir que le recyclage du cuivre contenu
dans ces déchets émet jusqu’a 80% moins de CO> que la production de cuivre a partir de
I’extraction mini¢re. Cependant, les déchets traités par la fonderie Horne ne contiennent pas
seulement du cuivre, mais aussi des BPC, du Pb, de I’As, et d’autres contaminants potentiellement

problématiques pour la qualité de 1’air 8 Rouyn-Noranda.

L’infrastructure de recyclage de la fonderie Horne s’appuie sur le procédé Noranda, un
procédé pyrométallurgique commercial (Khaliq et al., 2014). Ce procédé implique 1’introduction
d’un mélange de concentré de cuivre et de déchets riches en métaux dans une cuve de fonte
chauffée a 1250 °C. Le coflit énergétique de ce procédé hautement énergivore est partiellement
réduit en utilisant les plastiques issus des déchets électroniques comme combustible. Au cours du
processus, les impuretés majeures telles que le Fe, le Pb et le Zn sont converties en oxyde et
séparées du Cu. Le Cu ainsi épuré peut ensuite ¢tre affiné dans un four a anode pour atteindre une
pureté de 99,1%. Le résidu restant (0,9%) contient, entre autres, de 1’Au, de ’Ag, du Pt, du Pd, du
Ni, du Se et du Te. Le procédé Noranda, comme les procédés pyrométallurgiques en général,
permet une séparation rapide et efficace des métaux d’intérét (Kumar et al., 2017). Cependant, il
entraine la génération de dioxines, de furanes et d’ET par voie atmosphérique, ce qui présente des
enjeux de contamination environnementale (Khaliq ef al., 2014). En effet, certains ET, tel que le

Pb, le Cd et le Hg sont volatils a la température de fusion du cuivre.
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Or, au cours des derniéres années, des investissements substantiels ont été entrepris afin de
doubler la capacité annuelle de traitement de déchets électroniques de la fonderie, passant de
50 000 tonnes a 100 000 tonnes (Fonderie Horne, 2020). Cette expansion est en phase avec la
tendance croissante du recyclage, qui gagne en importance alors que l'approvisionnement canadien
en concentrés de cuivre diminue, en raison de I'épuisement imminent des mines Bracemac-McLeod,
Strathcona, Kidd Creek et 777, entre autres (Aviseo Conseil, 2019). Cette perspective
d’intensification des activités de recyclage justifie la nécessité d’une vigilance accrue en ce qui a
trait a 1I’émission de plusieurs ET ne faisant pas actuellement question d’une surveillance
environnementale extensive (par ex. Ba, Cr, Li, Mo, Sb, Se, ¢léments de terres rares et groupe du
Pt) (Khaliq et al, 2014; Kumar et al., 2017). Il convient de noter que ces émissions sont
particuliérement complexe en termes de composition. Les interactions entre les différents métaux
peuvent exercer une grande influence sur leur absorption et leur toxicité (Fortoul et al., 2005).
Cependant, il est difficile de généraliser puisque’on peut autant observer des effets additifs, que
des effets antagonistes ou synergiques, en fonction de la combinaison spécifique de métaux étudiée

(Balistrieri & Mebane, 2014).

1.2 Les éléments de terres rares

L’importance accrue des activités de recyclage de déchets électroniques justifie d’accorder
une attention particuliere aux ¢léments de terres rares (ETR) dans la surveillance environnementale
entourant les activités de la fonderie Horne. Pour aborder ces sujets, une compréhension générale

des ETR est nécessaire.

Les ETR comprennent d’abord 1’ensemble des lanthanides, soit, par ordre atomique croissant,
lanthane (La), cérium (Ce), praséodyme (Pr), néodyme (Nd), prométhium (Pm), samarium (Sm),
europium (Eu), gadolinium (Gd), terbium (Tb), dysprosium (Dy), holmium (Ho), erbium (Er),
thulium (Tm), ytterbium (Yb) et lutétium (Lu). L ’yttrium (Y) est également considéré comme un
ETR puisqu’ils partagent plusieurs propriétés chimiques avec les lanthanides (EPA, 2012). Malgré
leur appellation de « terres rares », ces ¢léments ne sont ni rares ni terreux. Par exemple, le Ce est
plus abondant dans la crofite terrestre que le Cu et le Pb, alors que I’ensemble des ETR (sauf le Pm,
qui ne forme pas d’isotope stable) sont plus abondants que I’Ag et le Hg (Taylor & McLennan,
1985). Méme les ETR les plus rares sont plus abondant que le Cd et le Se (Tyler, 2004). Leur
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appellation résulte plutot du fait que les ETR ne forment que rarement des gisements comprenant
des concentrations importantes et nécessitent donc des processus d’extraction complexes pour étre
exploités (Dostal, 2017; Balaram, 2019). Ces éléments forment un groupe géochimiquement
cohérent partageant plusieurs caractéristiques, dont la configuration de leurs électrons de valence
et leur électropositivité, ce qui leur confére des propriétés phosphorescentes, magnétiques et
catalytiques uniques. A ’exception du Ce et de I’Eu, les ETR se présentent sous forme trivalente
(Ln*") dans ’environnement (Migaszewski & Gatuszka, 2015). Les différences subtiles dans le
comportement géochimique des ETR sont dues au phénoméne de « contraction des lanthanides »,

ui voit leur rayon ionique diminuer avec 1'augmentation du numéro atomique.
Y

Les ¢léments de terres rares (ETR) ont un impact significatif sur notre mode de vie moderne,
bien que la plupart des gens ne soient pas familiers avec eux. Ils ont de multiples applications dans les
industries de haute technologie (Haque et al., 2014; Adeel et al., 2019). Ils sont notamment utilisés
dans les convertisseurs catalytiques des voitures, les aimants permanents, les batteries rechargeables,
les écrans plats, les téléphones cellulaires, et se retrouvent donc dans une multitude d’objets de la vie
quotidienne (Adeel et al., 2019; Balaram, 2019; Charalampides et al., 2015; Jordens et al., 2013;
Brewer et al., 2022). La demande pour ces ¢léments a explosé au cours des dernieres décennies. Or, les
recherches sur les ETR se sont principalement concentrées dans les domaines de la géologie (Gonzalez
et al., 2014) et de I'industrie (Migaszewski & Galuszka, 2015). L’intérét pour 1’étude des ETR au sein
des écosystémes ne s’est manifesté que plus récemment (Piarulli ef al., 2021), notamment en réponse
a la multiplication des projets d’extraction et a 1’accroissement fulgurant de la demande en ETR,
conduisant a une libération croissante de ces éléments dans 1’environnement (Adeel et al.,, 2019).
Malgré quelques études pionnieres sur les effets toxicologiques potentiels d’ETR liés a leur
bioaccumulation dans les organismes (Borgmann ef al., 2005; Vukov et al., 2016; Cardon et al., 2019),
nos connaissances demeurent insuffisantes, en particulier en ce qui concerne les ETR émis dans
I’atmosphere. Les travaux de Waring & Watling (1990) et de Pairon et al. (1995) suggerent d’ailleurs
que I’inhalation de ces éléments peut entrainer leur accumulation dans les voies respiratoires, causant

des pneumoconioses chez I’lhomme (McDonald et al., 1995; Rim et al., 2013).

Il a aussi ét¢ démontré que les ETR s'accumulent dans une variété d'environnements et de
groupes taxonomiques (Tu ef al., 1994; Chiarenzelli et al., 2001; Chu et al., 2014; Técher et al., 2020).

Bien que certaines études rapportent des sources naturelles d’ETR dans le biote (Marginson et al.,
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2023), leur présence dans les tissus des plantes et des animaux peut aussi étre attribuable a des sources
anthropiques (ex. industrie miniére, métallurgique et recyclage de déchets électroniques) (Gwenzi et
al., 2018). Redling (2006) suggére méme que les ETR d’origine anthropique se présentent sous des
formes plus biodisponibles que ceux naturellement présents dans 1’environnement. Les effets des ETR
sur la santé environnementale dans des conditions chroniques ne sont toutefois pas entiérement compris.
Ainsi, il existe une lacune de connaissance importante a combler quant a la présence des ETR dans
I’environnement, et notamment dans les dépdts atmosphériques associés aux activités de recyclage de
déchets par pyrométallurgie (Wang & Liang, 2015). Cela est d’autant plus important compte tenu des
avancées dans les techniques de spectrométrie de masse utilisant un ICP-QQQ, qui facilite la

quantification des ETR dans diverses matrices environnementales (Merten & Biichel, 2004).

11 existe une différence naturelle dans les concentrations d’ETR, reflétant I’effet d’Oddo-Harkins,
ou les éléments a numéro atomique pair présentent des concentrations environnementales environ un
ordre de grandeur supérieur a ceux avec un numéro atomique impair (Cicconi et al., 2021). Par
conséquent, un graphique des concentrations naturelles des ETR dans 1’environnement présente une
distribution en forme de « zigzag » caractéristique. Afin d’éliminer cet effet et d’identifier des écarts
dans les proportions des différents ETR par rapport a ce qui se trouve naturellement dans
I’environnement, leurs concentrations sont normalisées a I’aide d’ensembles de données de référence
(Migaszewski & Gatuszka, 2015; Tostevin, 2021). Les ensembles de données de références
couramment utilisés dans la littérature sont les suivants : (I) Chondrite (Boynton, 1984), (II) CI
Chondritic Meteorite (Anders & Grevesse, 1989), (III) Primitive Mantle Values (McDonough & Sun,
1995), (IV) Eastern China Post-Archean Shale (Gao et al, 1998), (V) North American Shale
Composite (Gromet et al., 1984) et (VI) Post-Archean Australian Shale (PAAS) (Pourmand et al.,
2012).

Les pics et les creux observés dans la distribution normalisée sont connus sous le nom
d’anomalies. La présence (ou I’absence) de telles anomalies peut fournir des indications sur I’origine
naturelle ou anthropique des ETR dans 1’environnement, ainsi que sur les processus régissant leur
devenir environnemental (Rusu et al, 2006; Spickova et al., 2010; Agnan et al., 2013). 1l reste
cependant qu’assez peu d’études ont considéré les patrons d’ETR tels que les anomalies pour
déterminer leur origine, et donc I'influence des différents parameétres environnementaux reste peu

documentée.
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1.3 Surveillance de la teneur atmosphérique en ET

Comme les activités de la fonderie Horne conduisent a 1’émission de divers ET par voie
atmosphérique et que leur dépot subséquent constitue un risque pour les écosystémes et la santé
publique (Luo et al., 2015; Ali et al., 2019), la surveillance environnementale et un contrdle adéquat
des émissions atmosphériques apparaissent essentiels au maintien des activités. Cependant, les
émissions de fonderies sont notoirement variables en ce qui a trait a leur teneur en ET. Par conséquent,
les approches de surveillance pertinentes doivent fournir des informations intégrées dans le temps afin

de ne pas se limiter a un simple instantané de la situation.

De manicre générale, les métaux sous forme particulaire dans 1’atmospheére sont collectés a
I’aide d’échantillonneurs actifs qui aspirent 1’air a travers un filtre (Hayward et al, 2010). Ces
échantillonneurs fournissent des données fiables et a haute résolution temporelle, mais leur limitation
réside justement dans ce caractére ponctuel. Ils donnent une mesure de concentration a un moment
précis, alors que les concentrations de polluants dans I’air varient considérablement au cours du temps
et peuvent étre influencés par les variations météorologiques (Mari et al., 2008). De plus, ces méthodes
nécessitent une alimentation ¢lectrique et du personnel hautement spécialisé, ce qui entraine des colts
¢levés et limite leur déploiement a large échelle, en particulier dans les zones difficiles d’accés (Beamer

etal., 2014).

En revanche, les échantillonneurs atmosphériques passifs collectent les polluants sur une
période prolongée, ce qui permet d’obtenir des concentrations intégrées dans le temps. Ils ne nécessitent
d’ailleurs pas d’alimentation électrique et sont relativement peu cotiteux, ce qui les rend parfaitement
adaptés a la surveillance environnementale sur de grandes échelles spatiales (Tuduri et al., 2012;
Sawvela et al., 2015). Ils s’inscrivent également dans une perspective de démocratisation de la
surveillance des contaminants atmosphériques. L’échantillonneur atmosphérique passif TE-200-PAS
s’avere donc un candidat idéal pour la surveillance des teneurs atmosphériques en ET provenant de la
fonderie Horne. Ces échantillonneurs collectent les polluants par diffusion spontanée au sein d’un filtre
en mousse de polyuréthane (PUF) qui présente une capacité de rétention élevée et une faible sensibilité
aux fluctuations soudaines des concentrations de polluants (Chaemfa et al., 2009). Généralement ce

type de filtre est plutot utilisé pour collecter des composés organiques semi-volatils, mais des études
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récentes ont montré que les PUF collectent également les particules et seraient donc un moyen efficace

de suivre les ET dans I’air (Li et al., 2018; Gaga et al., 2019).

Cependant, il est important de prendre en compte la nature des filtres utilisés dans
I'échantillonneur d'air afin d'évaluer adéquatement les concentrations atmosphériques d'ET. Les
PUF n’ont pas une affinité égale pour tous les métaux (Li et al., 2018). Par exemple, les métaux
ayant tendance a se trouver sous forme de particules trés fines comme le Cu et le Ni sont
surreprésentés dans les PUF, contrairement au Co et au V qui présentent des taux d’absorption plus
faibles. De plus, une étude de Norouzi ef al. (2017) montre que le dépot de particules est
positivement corrélé avec la température, en concordance avec les résultats de Li et al. (2018).
Ainsi, les températures durant le déploiement des échantillonneurs peuvent moduler partiellement

la teneur en ET au sein des filtres.

1.4 Biosurveillance de la qualité de 1’air
1.4.1 Généralité sur la biosurveillance environnementale

La biosurveillance, qui consiste a utiliser des organismes vivants dans 1'étude de la qualité
de l'environnement, est une approche complémentaire largement utilisée pour évaluer les
concentrations d'éléments traces dans les aérosols et les dépdts atmosphériques (Keddy, 1991;
Szczepaniak & Biziuk, 2003). L’utilisation d’une telle approche suppose que I’organisme
biomoniteur accumule les éléments d'intérét et reflete adéquatement les variations spatiales dans
les conditions ambiantes. L’un des principaux avantages de l'approche de biosurveillance réside
dans la présence continue et courante de l'organisme sur le terrain, y compris dans les zones
reculées, ce qui permet une surveillance a long terme sans nécessiter la mise en place et I'entretien
a grande échelle d'équipements sophistiqués et cotliteux (Beeby, 2001). Ainsi, la biosurveillance
facilite le suivi a long terme avec un grand nombre de sites d’échantillonnage. Elle permet
¢galement de constituer des bases de données sur les concentrations de contaminants dans
I’environnement, qui sont trés utiles pour les études portant sur les variations spatiales et

temporelles.
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1.4.2 Les lichens

Au Québec, les données de bioaccumulation d’ET au sein de biomoniteurs comme les lichens
sont largement utilisées pour se renseigner sur la qualit¢ de ’air en contexte environnemental
(Carignan & Gariépy, 1995; Carignan et al., 2002; Darnajoux et al., 2015). Les lichens, des
organismes symbiotiques, n’ont pas de racines ni de cuticule cireuse, et ils ne perdent pas de parties
au cours de leur croissance. L’absorption d’eau, de minéraux, ainsi que des contaminants associés
aux dépdts atmosphériques (humides et secs) est réalisée via I’ensemble de leur surface (Bargagli,
2016). L’intérét des lichens réside notamment dans leur longévité relativement importante et leur
rapport surface/volume élevé (Conti & Cecchetti, 2001). Leur capacité a accumuler des ¢léments
chimiques en quantités dépassant largement leurs besoins physiologiques en fait des organismes
extrémement utile pour la biosurveillance en milieu industriel (Nimis et al, 2002). De plus,
contrairement a certains autres organismes hyperaccumulateurs, la bioaccumulation au sein du lichen
est non-spécifique, c’est-a-dire qu’elle implique une large gamme de métaux et permet donc leur
quantification simultanée (Chiarenzelli et al, 2001). Puis, comparativement par exemple aux
mousses, les lichens captent plus efficacement les ET volatils (Hg, Pb) qui sont continuellement remis
en circulation dans I’atmosphére (Evans & Hutchinson, 1996). Toutes ces caractéristiques en font
I’un des outils les plus utilisés pour évaluer la qualité de I’air et dont on comprend le mieux les
mécanismes de bioaccumulation (Nimis et al., 2002). Essentiellement, les ET sont présents dans les
lichens sous forme d’ions intracellulaires solubles et d’ions liés a des sites d’échange cationique.
Cependant, lors de I’estimation de la bioaccumulation, il faut aussi considérer d’autres sites
susceptibles de contenir des métaux, tels que 1’adsorption de particules en surface du thalle. En effet,
certaines substances exsudées par les lichens sont connues pour jouer le role de chélateurs de cations,

ce qui favorise 1’adsorption de certains ET (Hauck & Huneck, 2007).

Par le passé, plusieurs genres de lichens épiphytes (Parmelia, Evernia, Usnea & Bryoria) ont
¢été utilisés a proximité de Rouyn-Noranda afin d’évaluer la dispersion de la contamination en Pb
(Carignan & Gariépy, 1995; Carignan ef al., 2002). Plus récemment, les travaux de Widory et al.
(2018) ont démontré¢ le potentiel de 1’espéce Cladonia rangiferina pour ce type d’étude et ont permis
de réactualiser les connaissances sur I’étendue du panache de contamination provenant de la fonderie
Horne. L’analyse des isotopes stables du Pb, Os et Sr a d’ailleurs révélé un certain chevauchement

entre les panaches de contamination des fonderies de Rouyn-Noranda et de Sudbury (Ontario).
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Cladonia rangiferina est une espece de lichen terricole présentant un thalle fruticuleux qui
se développe perpendiculairement au sol (McMullin & Rapai, 2020). Bien qu’elle accumule des
concentrations d’ET moindres que les lichens foliacés (Bennet, 2008), elle est intéressante en tant
que biomoniteur en raison, notamment, de son abondance et de sa large distribution. On la retrouve
particulicrement sur des sites modérément exposés a la lumiere présentant un sol sec et acide
(Fabiszewski & Szczepanska, 2010). La limite dans leur utilisation comme biomoniteur réside
principalement dans le fait qu’ils communiquent des informations moyennées sur I’ensemble de la
durée de vie de I'organisme (Widory et al., 2018). L’espeéce présente une croissance annuelle
moyenne de 5,1 millimetres, mais il existe d’importantes variations entre les régions étudiées
s’expliquant par I’influence de divers parameétres environnementaux (McMullin & Rapai, 2020).
Ainsi, la résolution temporelle de I’approche est relativement faible. Il importe également de
mentionner qu’'une récente étude expérimentale est venue montrer qu’il existe une compétition
entre les cations bivalents (2%) pour les sites de liaison sur les thalles de lichen (Paoli et al., 2018).
Cette compétition pourrait entrainer une sous-estimation des concentrations environnementales de

Cd, Cu, Pb et Zn.

1.4.3 Les araignées-loups

Une multitude de travaux ont montré que les sols environnant les fonderies de métaux
constituent un compartiment majeur ou se retrouve la contamination atmosphérique en ET (Rebele
et al., 1993; Knight & Henderson, 2006; Ettler, 2016). Bien que cette contamination soit
particulierement concentrée dans la couche superficielle du sol, une migration vers les profondeurs
peut se produire par lessivage (Dumat et al., 2001; Fernandez et al., 2007). Les études de
biosurveillance menées dans le quartier Notre-Dame a Rouyn-Noranda ont montré que le sol est

une importante voie d’exposition a la contamination aux ET (Bilodeau ef al., 2019).

Or, les résultats de plusieurs études indiquent que les araignées-loups (Lycosidae) peuvent
étre utiles comme biomoniteur étant donné qu’elles ont une forte capacité d’accumulation de
métaux et que les concentrations mesurées dans leur corps sont considérées comme une
représentation précise de la quantité de métaux présents dans le sol (Larsen et al., 1994; Jung &
Lee, 2012; Ponton et al., 2018). Il semble qu’elles accumulent des concentrations supérieures de

Cd et Cu comparativement a leurs homologues tisseuses, en raison de leurs déplacements fréquents
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sur le sol lors de leurs activités de chasses (Larsen et al., 1994). En effet, les araignées-loups sont
des prédateurs vagabonds qui capturent leurs proies sans toile (Nyffeler & Benz, 1988).
L’utilisation des araignées-loups comme biomoniteurs fournit également des renseignements sur
I’intégration de la contamination polymétallique au sein de la chaine alimentaire terrestre. En effet,
I’importance des arthropodes tels que les araignées et les insectes dans la chaine alimentaire
terrestre est bien documentée (Hurd et al., 1971; Polis & Strong, 1996; Nappi et al., 2015). Les
araignées-loups se nourrissent de divers insectes et subissent notamment la prédation des crapauds,
de plusieurs especes d’oiseaux ainsi que de certaines guépes parasitoides. Les travaux récents de
Ponton et al. (2018) ont démontré que les araignées-loups présentaient des concentrations
relativement élevées de Cd sur plusieurs sites a I’ouest de la fonderie Horne. L.’ auteur recommande
ainsi notamment d’étendre le suivi a davantage de sites autour de Rouyn-Noranda afin d’avoir une
idée plus précise du devenir environnemental des dépots atmosphériques dans les écosystémes

terrestres.
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1.5 Objectifs de la recherche

Bien que les travaux du GSC aient mis en évidence le caractére ubiquiste de la contamination
en ET associée aux dépots atmosphériques de particules provenant de la fonderie Horne, ceux-ci
ne se sont concentrés que sur une gamme relativement restreinte d’ET. Malgré I’ampleur des
transformations en cours dans le marché du cuivre et les activités de la fonderie Horne, notamment
la croissance de la filiere du recyclage de déchets électroniques et de déchets dangereux,
relativement peu d’efforts ont été déployés pour comprendre I’impact de ces changements sur
I’environnement. Ainsi, il est pertinent d’investiguer afin de déterminer : quelle est I’empreinte
spatiale des ET rejetée dans 1I’atmosphere par la fonderie Horne (Rouyn-Noranda) et se déposant

au sein des écosystemes forestiers environnants?

D’ailleurs, comme la fonderie Horne est la principale source de contamination
atmosphérique dans la région de Rouyn-Noranda, que le relief y est relativement plat et que la
direction des vents dominants y est bien documentée, il est possible d’exploiter la relation entre la
distance de la fonderie et la teneur en contaminants le long d’un transect afin d’évaluer la dispersion
et le dépdt des ET émis par la fonderie et d’estimer les concentrations du fond géochimique naturel

dans cette région.

A la lumiére des informations précédentes, les objectifs et les hypothéses du projet de recherche

sont les suivants :

l- Evaluer la contamination de plusieurs ET, y compris certains d’intérét émergent (e.g.
¢léments de terres rares), dans différents compartiments des €écosystémes terrestres localisés

le long d’un transect au sud-est de la fonderie Horne a Rouyn-Noranda.
Hypotheéses :

- Les données recueillies dans 1’air, les lichens et les araignées prélevés au sein des
écosystémes forestiers étudiés mettront en évidence que les émanations de la fonderie
Horne ne se limitent pas aux ET déja rapportés (e.g., Cd, Cu, Pb) dans cette zone, mais
qu’elles incluent également plusieurs autres ET émergents potentiellement associ€s aux

activités de recyclage.
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- L’analyse spatiale de ces résultats révelera des enrichissements environnementaux
importants a proximité de la fonderie Horne par rapport aux sites plus éloignés (= 50 km)
pour I’ensemble d’ET mesurées. Cette tendance indiquera une dispersion et un dépdt des

contaminants provenant de la fonderie Horne dans les écosystémes environnants.

2 - Comparer les concentrations enrichies en ET trouvées dans les sites le plus contaminés avec
le fond géochimique naturel de la région de Rouyn-Noranda, ainsi qu’avec celles documentées

dans d’autres régions.
Hypothéses :

- Malgr¢ les enrichissements en ET constatés autour de la fonderie Horne, les concentrations
du fond géochimique de certains ET trouvées sur les sites les plus €loignés (= 50 km) seront

similaires a celles déja rapportées dans des zones exemptes d’activités industrielles.

- En ce qui concerne les sites les plus contaminés, les concentrations dans les biomoniteurs
utilisés se situeront dans le méme ordre de grandeur que les mesures effectuées autour

d’autres fonderies.

3-Evaluer I’impact de la contamination en ET mesurée sur 1’abondance d’une espéce indicatrice,

en I’occurrence le lichen des caribous (C. rangiferina).
Hypothese :

- Un impact significatif de la contamination en ET sera constaté sur I’abondance de lichen
C. rangiferina estimée dans les sites localisés le long du transect sud-est a partir de la

fonderie Horne.

4-Evaluer la présence d’une signature spécifique aux activités de recyclage de déchets

¢lectroniques dans le lichen C. rangiferina.
Hypothese :

- Il est anticipé qu'une signature distincte liée aux déchets électroniques sera détectable dans
le lichen C. rangiferina, ce qui indiquerait une contamination résultant spécifiquement des

activités de recyclage.
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CHAPITRE 2
TRACING ATMOSPHERIC DEPOSITION OF A WIDE RANGE OF TRACE
ELEMENTS FROM THE HORNE SMELTER (ROUYN-NORANDA, QUEBEC) USING
COMPLEMENTARY MONITORING APPROACHES

Cet article scientifique, en préparation pour la revue Environmental Research, présente les
résultats d’une étude portant sur la distribution spatiale des ET le long d’un transect d’environ 50

km a partir d’une fonderie de cuivre de la région de Rouyn-Noranda, en Abitibi-Témiscamingue.

Cette recherche vise a utiliser des approches de surveillance environnementale
complémentaires afin d’exploiter la relation entre les concentrations d’une vaste gamme d’ET et la
distance de la fonderie Horne et d’ainsi établir 1) des gradients d’enrichissement, ii) les
concentrations en ET du fond géochimique dans la région de Rouyn-Noranda, iii) caractériser la
relation entre la bioaccumulation et I’abondance du lichen des caribous afin d’apporter une
perspective sur I’impact des dépots atmosphériques sur les €cosystémes terrestres et iv) déterminer

une signature spécifique de la pollution liée aux activités de recyclage de déchets électroniques.

Cette étude a été conjointement congue par Maikel Rosabal, Marc Amyot, Dominic E. Ponton
et moi-méme. Nous avons mis sur pied le plan de recherche, de la détermination des objectifs a
I’¢laboration des méthodes d’échantillonnage et d’analyses. J’ai personnellement effectué et dirigé
les campagnes de terrain a Rouyn-Noranda, assur¢ la prise d’échantillonnage, ainsi que réalisé les
analyses en laboratoire. J’ai également conduit I’ensemble des analyses statistiques, ainsi que la
réalisation des tableaux et figures. J’ai finalement rédigé l’article avec la participation de
I’ensemble des coauteurs, qui ont fait la révision des textes et I’enrichissement scientifique du

propos.
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2.1 Abstract

Atmospheric deposition in the terrestrial environment due to industrial activities has been
extensively documented for historically problematic metals. However, there is limited knowledge
regarding the deposition of metals of emerging concerns. To address this research gap, the present
work aimed to investigate the environmental fate of a wide range of trace elements (TE) using
complementary monitoring methods. The research focused on quantifying the presence of these
contaminants in passive air samplers (PAS) equipped with polyurethane foam (PUF), as well as in
two biomonitors (lichen Cladonia rangiferina; spider Lycosidae). Sampling was conducted along
a southeast transect spanning 50 km from the smelting-impacted Rouyn-Noranda area. The
monitoring approaches encompassed different components of the forest ecosystem, consistently
indicating significant enrichment in various TE, including As, Cd, Cu, Hg, Pb and Zn. Additionnaly,
we measured enrichment of other elements (e.g. Ba, V, Mo, rare earth elements) previously
unreported in the area and not currently monitored for environmental concerns. Interestingly, Hg
and Ag contamination appears to be closely correlated with lichen abundance. Furthermore, within
the first 10-20 km from the Horne smelter, a clear enrichment of most TE was observed, while
locations farther away exhibited metal levels similar to the geochemical background concentrations
found in pristine regions unaffected by industrial activities (e.g., Nunavut and Northern Quebec).
Importantly, rare earth elements did not show any anomalies across the sampled sites, suggesting
that their presence in the surrounding environment is likely attributed to copper concentrate inputs
from the smelter rather than e-waste recycling activities. These findings underscore the importance
of integrating complementary monitoring tools across different environmental compartments to
track historical and emerging contaminants in mining-impacted ecosystems. This integrated
approach offers a robust strategy to assess atmospheric deposition and provides comprehensive

information on the environmental impacts of industrial activities.

Keywords: Mining-impacted; Environmental monitoring; Lichen; Spider; Passive air sampler; E-

waste; Atmospheric deposition; Geochemical background
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2.2 Introduction

Environmental pollution is one of the major challenges facing modern societies (Ali & Khan,
2017). The natural levels of trace elements (TE) in a given area are generally described as
geochemical background concentrations. However, certain industrial activities, such as mining and
smelting operations, release a variety of TE impurities, which are deposited in the surrounding
environments where they enrich the concentrations above baseline and disrupt natural
biogeochemical cycles (Adriano, 2001; Rauch & Pacyna, 2009; Lanier-Christensen, 2015; Dinis
et al., 2021). Atmospheric deposition of TE from smelting activities impacts terrestrial ecosystems
and poses risk to public and ecosystemic health (Luo ef al., 2015; Ali et al., 2019). Therefore,
environmental monitoring and adequate control of their atmospheric emissions is essential to
balance the associated impacts (Francova et al., 2017). However, because smelter emissions are
notoriously subject to « batch processes », relevant monitoring approaches must provide time-

integrated information from various biomonitors to avoid being merely an instantaneous snapshot.

Environmental studies which combine the use of passive air samplers with biomonitors are
able to generate time-integrated data on air pollution and atmospheric deposition. Passive air
samplers, such as TE-200-PAS, collect pollutants over a short period of time, typically spanning a
few months, by spontaneous adsorption within a polyurethane foam (PUF) filter that has a high
retention capacity and low sensitivity to sudden fluctuations in pollutant concentrations (Chaemfa
et al., 2009). They do not require energy input, and are therefore relatively inexpensive, making
them ideally suited for environmental monitoring on large spatial scales and in remote sites (Tuduri
etal.,2012; Sawvela et al., 2015; Herkert et al., 2018; Liet al., 2018; Gaga et al., 2019). In addition,
biomonitoring organisms are useful to measure levels of bioavailable trace elements, i.e., that
which is likely to be absorbed by tissues (Beeby, 2001). They are valuable tools for spatial
assessment of atmospheric deposition (Loppi et al., 1997; Markert et al., 2003; Harmens et al.,
2010; Agnan et al, 2014). Lichens in particular are well-known biomonitors because of their
capacity to absorb airborne pollutants (Conti & Cecchetti, 2001; Aubert et al., 2006; Barglagli,
2016; Gupta et al., 2020; Cecconi ef al., 2020). Due to their poikilohydric nature, they absorb water,
minerals, and contaminants associated with atmospheric deposition (wet and dry) via their entire
surface (Tyler, 1990). They accumulate TE in excess of their physiological requirements, making

them of prime interest for biomonitoring polluted industrial environments (Nimis et al., 2002).
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Soils surrounding smelters are one of the major compartments where atmospheric contamination
of TE is deposited (Rebele et al., 1993; Knight & Henderson, 2006; Ettler, 2016). According to
some studies, wolf spiders (Lycosidae) may be used as biomonitors as an accurate representation
of soil TE contamination (Larsen et al, 1994; Jung & Lee, 2012; Ponton et al, 2018). The
importance of arthropods such as spiders and insects in the terrestrial food chain is well
documented (Hurd et al., 1971; Polis & Strong, 1996; Nappi et al., 2015). Thus, the extent of their
bioaccumulation informs us about the integration of polymetallic contamination within the
terrestrial food chain. These approaches can provide a better understanding of the contamination

emanating from the Horne smelter and its accumulation in the terrestrial ecosystems.

The Horne Copper Smelter has been in operation since 1927 and has been recycling
electronic and hazardous waste for over 35 years. Previous research has shown that its exploitation
has resulted in the release of significant quantities of Cd, Cu, Pb, Zn and As into the environment
(Kettles, 2005; Telmer et al., 2006; Knight & Henderson, 2006; Bonham-Carter et al., 2006; Kliza
et al., 2006). Accumulation and effects of these non-essential and toxic elements were extensively
studied in past decades (Wolfe ef al., 1998; Burger & Gochfeld, 2009; Aschner & Costa, 2017,
Vizuete et al., 2018). With the recent and anticipated increase in recycling activities at the smelter
(Aviseo Conseil, 2019), there is a knowledge gap regarding the emission of contaminants of
emerging concern in the area. The effects of these contaminants, such as rare earth elements (REE),
have only recently attracted the attention of the scientific community because of their increasing
concentrations in aquatic and terrestrial ecosystems (Kulaksiz & Bau, 2013; Khan et al., 2017,

Adeel et al., 2019; Brown et al., 2019; Picone et al., 2022).

With this in mind, we aimed to assess the environmental contamination of a wide range of
TE, including REE, in terrestrial ecosystems near the Horne smelter using complementary
monitoring approaches. By making comparisons with TE concentrations documented in other
regions, we also provided some context to the TE levels found in the most contaminated sites as
well as the estimated geochemical background for the Rouyn-Noranda region. It was hypothesized
that TE emissions from the Horne Smelter also release several other emerging TE potentially
associated with recycling activities. These findings will help to better target the tools needed to
detect contaminants of historic and emerging concern in the Rouyn-Noranda area in incoming

research efforts.
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2.3 Materials and methods
2.3.1 Study area

The study area is adjacent to the Horne smelter located in the town of Rouyn-Noranda
(Abitibi-Témiscamingue region, Quebec, Canada) (Fig. 2.1). Over more than 90 years, the mining
activities of the Horne smelter have released into the environment considerable amounts of various
elements such as Cd, Cu, Pb, Zn, and As, chronically affecting the terrestrial ecosystems nearby
(Hou et al., 2006; Knight & Henderson, 2005, Kliza et al., 2005; MDDELCC, 2018). In addition
to these contaminants, other trace elements have not been reported consistently in the area such as
Ba, Cr, Li, Mo, Sb, Se, rare earth elements, and the platinum-group metals (PGM). These
contaminants are expected to be released as a result of the increasing recycling activities of precious
metal-rich materials (e.g., electronic circuit boards, computer parts, hazardous industrial waste,
complex concentrates) in the Horne smelter (Khaliq et al., 2014; Kumar et al., 2017). Previous
studies reported that locations downwind the prevailing wind (Bonham-Carter et al., 2006), and
within the first 50 km is where the most contaminated sites were found (Knight & Henderson,
2006; Telmer et al., 2006; Ettler, 2016). Based on these results, selected sampling sites (n = 24) for
our environmental monitoring are disposed along a 52 km transect starting from the Horne smelter
and oriented towards the southeast (Fig. 2.1; Table SI-1). The transect selected for this study
provides suitable sampling sites at a minimum distance of 700 metres from various potential
sources of trace elements (TE), including roads, tailings ponds and mines. Notably, previous
research by Kessler-Nadeau (2021) identified this transect as the most contaminated in terms of

atmospheric deposition of Pb, Cu, Cd and As.

2.3.2 Sampling sites

An environmental monitoring approach based on multiple indicators was used in the present study
to quantitatively assess the deposition of a variety of TE in the Horne smelter’s surrounding forest
environment. To mitigate inter-site variability resulting from forest diversity near the smelter, ,
sampling was limited to jack pine stands, a relatively open environment found on coarse-grained
soil or rock outcrops, where jack pine (Pinus banksiana), black spruce (Picea mariana), lowbush
blueberry (Vaccinium augustifolium), sheep laurel (Kalmia augustifolia) (Kenkel, 1986) are
commonly found and also meets the optimal ecological conditions for finding reindeer lichen

(Cladonia rangiferina) (Fabiszewski & Szczepanska, 2010) as well as wolf spider (Lycosidae)
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(Koponen, 1987). The different sites have a low and comparable density of trees. Furthermore, the
landscape topography of the specific sites is suitable for our purposes as they share similar altitude
(ranging from 282 to 366 m) and exposure to atmospheric flow containing TE emitted by the

smelter (Aznar et al., 2008).
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E Horne smelter

[ A Atmospheric + biomonitor sampling
“ . Biomonitor sampling

| + Rouyn-Noranda airport (YUY)

Figure 2.1 : A - Location of sampling sites sampled (n = 24) along the south-east transect (= 50 km). Sites where passive
atmospheric samplers (PAS) and biomonitors (Cladonia rangiferina, Lycosidae) were exposed or collected are indicated; B -
Location of Rouyn-Noranda city in the province of Québec, Canada; C - Wind rose estimates from 1989-2019 provided by the
Meteorological Service of Canada, climate ID 7086716 et 7086720 (ECCC, 2019). For more details, see Table. SI-1.
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2.3.3 Passive air sampler

Passive air samplers (TE-200-PAS, Tisch environmental) equipped with polyurethane foam
(PUF) collection substrate (TE-1014, Tisch environmental) were used to assess the atmospheric
trace element relative concentrations. To minimize background TE concentration, PUF filters were
pre-cleaned prior to deployment using the method optimized by Gaga et al. (2019). PUF filters
were rinsed three times with milli-Q water before being ultrasonicated in 1% HNO; (v/v) for 90
minutes, followed by a thorough rinse with milli-Q water to remove any residual acid. The pre-
cleaning approach significantly reduced the background TE concentrations in the PUFs (Table SI-
2), achieving an 18-92% reduction in terms of TE concentrations, allowing several elements (i.e.
As, Ni, V, Se, Ag, Cd, Sb) to fall below the method detection limit. The acid-washed PUF filters
were carefully placed in the TE-200-PAS using gloves. The TE-200-PAS were then fixed to trees
approximately 4 m above the ground for 3 months (June to September 2021). The PUF filters were
recovered after their 3-month deployment, placed in plastic bags, and stored at room temperature

under dark condition for preservation prior to TE measurements.

2.3.4 Biomonitor sampling

To assess TE contamination in terrestrial ecosystems, two different biomonitors were used:
the lichen Cladonia rangiferina and spiders from the Lycosidae tamily. Lichens have been shown
to be extremely sensitive to air pollution and have been widely used to assess the impact of TE
contamination from anthropogenic and natural sources in the atmosphere (Loppi et al., 2000; Rusu
et al., 2006; Hissler et al., 2008; Widory et al., 2018). Lichens were identified as C. rangiferina
based on the substrate, the growth form and the color using a field identification guide (Brodo et
al., 2001). For each of the 23 sampling sites, four to five replicates were collected using gloves and
acid-washed scissors. To standardize samples and minimize soil contamination, only the last inch
(2.54 cm) of the lichen’s lobe tips were collected (Widory et al., 2018). Samples were then
preserved in liquid nitrogen before being rinsed with an EDTA solution (3 mmol L) to remove
adsorbed TE from their surface. Each sample was placed in 15 ml metal-free tubes for TE
measurement. In parallel, we estimated the abundance of C. rangiferina using the ground cover

%) of this species within multiple (n = 3 per site) 1 m? quadrats (Gagnon et al., 2021).
(%) p ple ( p ) q (Gag , )
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In addition to lichens, ground-dwelling spiders were used as biomonitors in agreement with
several studies showing that they are strong accumulators of TE (Larsen et al., 1994; Jung & Lee,
2012; Ponton et al., 2018). Spiders were identified as Lycosidae based on characteristic
arrangement of their eyes and ground-dwelling behavior (Ubick et al., 2005). They were gently
hand-collected from the field populations at each 23 sampling sites providing 3 to 5 replicates.
Most Lycosidae sampled were adult female with an egg sac. To reduce differences in TE content
due to size, only individual spiders weighing under 10 mg dw were analyzed. Samples were
conserved in liquid nitrogen before being rinsed with an EDTA solution (3 mmol L) to remove

adsorbed TE of their surface before being placed in 15 ml metal-free tubes for TE measurement.

2.3.5 Trace Element measurements

All lab wares (i.e., tubes, microtubes, spatulas) were soaked in 15% (volume/volume, v/v)
nitric acid and rinsed with milli-Q water several times to minimize contamination. Each PUF filter
was divided into triplicates of ~100 mg for determination of total TE concentrations. Microwave
digestion was performed in a mixture of nitric acid (7.5 mL; 67-69% HNO3, Optima grade, Fisher
Scientific) and hydrogen peroxide (2.5 mL; 30% H2O», Certified ACS, Fisher Scientific) for 20
min at 200 °C in sealed polytetrafluoroethylene (PTFE) vessels (Multiwave 5000, Anton Paar)
(Gaga et al., 2019). Ultrapure milli-Q water was then added to reach a total volume of 100 mL

before measurements.

Lycosidae samples were freeze-dried for 24h and homogenized before digestion in nitric
acid (500 pL, 67-69% HNO3, Optima grade, Fisher Scientific). They were heated at 65 °C in the
autoclave for 24h. Once samples cooled, hydrogen peroxide (250 pL; 30-32% H202) was added to
oxidize organic matters (Rosabal et al., 2012). Ultrapure milli-Q water was then added to reach a
total volume of 100 mL before TE measurement. As of C. rangiferina samples, they were freeze-
dried for 24h and homogenized (reduced to fine dust). Analysis of total mercury (THg) were
performed on freeze-dried lichen samples using a direct mercury analyzer (DMA-80, Milestone
Corp.) following EPA method 7473 (EPA, 2007). Digestion of lichen samples for determination
of total TE concentrations was performed in a solution of hydrochloric acid (1 mL; 32-35% HCI,
Optima grade, Fisher Scientific), nitric acid (3 mL; 67-69% HNO3, Optima grade, Fisher Scientific)
and hydrogen peroxide (500 pL, 30-32% H>0., Optima grade, Fisher Scientific). To complete the
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digestion, samples were heated to 200 °C for 20 minutes in closed pressurized vessels in the
microwave oven (Multiwave 5000, Anton Paar) (Charette et al., 2020). Ultrapure milli-Q water
was then added to reach a total volume of 100 mL. All TE measurements were performed using an
inductively coupled plasma-tandem mass spectrometry (ICP-QQQ, 8900 Triple Quadrupole,
Agilent). Method detection limit for each studied TE is shown in Table SI-3.

To confirm the accuracy of determined concentrations and to assess the degree of TE
extraction of our different digestion protocols, various certified reference materials were also
analyzed. Reference materials NIST1573a (tomato leaves, National Research Council of Canada)
and BCR-670 (duck weed, National Research Council of Canada) were used to assure quality
measurement in lichens for conventional TE and rare earth elements, respectively. For Hg
measurements, blanks were analyzed every 10 samples (Hg contamination was not observed), and
certified reference material, TORT-3 (lobster hepatopancreas, National Research Council of
Canada) and DORM-2 (fish protein, National Research Council of Canada) were used for quality
control. Average Hg recoveries were 97.8 + 0.3 % (n =3) for DORM-4 and 97.8 £ 2.4 % (n =9)
for TORT-3. For spiders, the digestion was evaluated using DOLT-5 (dogfish liver, National
Research Council of Canada) for conventional TE and BCR-668 (mussel tissue, National Research
Council of Canada) for rare earth elements. The recovery percentages (Table SI-3) for most TE
under study varied from 70% to 120%, with the notable exception of La in BCR-668 which does
not meet our quality control requirements; La data were therefore removed from this data set

(spiders). The detection limit for each TE measured is shown in Table SI-3.

2.3.6 Statistics and data handling

QGIS 3.10.8 software was used for mapping the sampling sites. All numerical data are
presented in dry weight and as arithmetic mean (+ standard deviation, SD). Statistical tests were
performed using SigmaPlot (10.0) and R (3.6.1). Normality was confirmed using Q-Q plots and
Shapiro-Wilk test. Outliers were identified using Grubb’s test and removed from dataset (<1% of
samples). Regression analyses were performed to explore the relationship between TE
concentrations and distance from a point source of contamination, such as the 3-parameters (o, @,

b) exponential decay relationship (Egq. 1).
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The Pearson correlation coefficient (R?), regression line and equation were reported where the
model was significant (p < 0.05). The yo parameter of Eg. / was used to estimate TE baseline
concentration. Spatial gradients ([M]maximum / [M]minimum) were calculated from mean TE
concentration in each sampling sites across the studied transect. The sum of REE (XREE) included
Y as it was strongly correlated to the other REE (Table SI-4; R*> = 0.85 — 0.99). REE concentrations
in lichen were normalized by the Post-Archean Australian Shale (PAAS) to assess possible
anomalies in their relative proportion, which were calculated using Egq. 2 (example from Ce)
(Pourmand et al., 2012; Dang et al., 2023). Non-linear models were used to describe the

relationship between C. rangiferina ground cover (%) and distance from the smelter.

(Equation 1) y=yota-e
, — _2:Cepaas
(Equation 2) Ceanomaty = Lapaas+PTpaas
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2.4 Results
2.4.1 Atmospheric trace element contamination

The TE concentrations in deployed PUF-PAS showed significant exponential decay
relationship with the distance from the Horne smelter (p < 0.05) for a variety of TE studied
including As, Ba, Cd, Cu, Fe, Mn, Mo, Pb, V, Zn and even some rare earth elements (Y, Pr and
Nd) with the exception of Co that was linearly correlated (p = 0.003) (Fig. 2.2; Fig. SI-1).

80 - - * ] = * .
y=3.2+349.1 * exp (-1.31x) 2.0 y =0.17 +2.40 * exp (-0.58x)
* As 2o . Y . RP=050
60 | p < 0.0001 p = 0.006
40
20 1
Y [ )
N ] ® o 8 3
0 A " o" .‘ O ‘ o‘o .‘ ° o o".
) i y =26.0 + 5080.9 * exp (-1.34x) y =0.14 + 4.92 * exp (-1.34x)
= 109 Pb 2 og 1.2 Pr r2_qg
© s p < 0.0001 ¢ b < 0.0001
D 750 0.9 | '
(@)
g 500 H 0.6 1 .
= 250 {4 0.3 - " . .
é 0 ° 01 ¢ L e 8 o 8 8
. y = 183.9 + 37356 * exp (-1.64x) y>038+338%exp (-1.36x)
4000 13 Cu o5 8 Nd g2
3000 | p < 0.0001 6 . p < 0.0001
2000 1| 4
1000 + 2
[ ]
04 1. bl o * ° | 01, | | | | |
0 10 20 30 40 50 0 10 20 30 40 50

Distance from Horne smelter (km)

Figure 2.2 : Relationship between concentration (umol/g dw) of As (n =36), Pb (n =48), Cu
(n=136),Y (n=47), Pr (n=47) and Nd (n = 47) measured in PUF-PAS and the distance of
deployed PAS from Horne smelter. Equation, coefficient of determination (R?) and p-value
(p) are given.
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The exponential decay relationships observed between TE concentration in filters and the
distance from the smelter showed a high level of association (based on R? values), varying from
0.50 (Zn, Y) to 0.97 (Pb, Se) (Fig. 2.2; SI-1). The PUF-PAS deployed in the first 5 km showed
higher concentrations compared to sites farther away (10 — 50 km). Important spatial gradients
([M]maximum / [M]minimum) Were observed along the 50 km transect sampled, where this parameter

ranged from 1.7 (Co), 4.5 (Zn), 83.3 (As) to 375.1 (Cu) (Table SI-5).

2.4.2 Trace elements in biomonitors

Similar to the passive air sampler results, highly significant exponential decay relationships
were observed between TE concentration in the biomonitor samples and the distance from the
Horne smelter. However, the decay was much less steep compared to PUF-PAS (Fig. 2.3-2.4). For
lichens, this relationship was significant for a wide range of TE (As, Ag, Ba, Pb, Se, Sb, Cu, Ti,
Co, Cd, Hg, Ni, Zn, Fe, Mo, V, La, Ce, Pr, Nd, Sm, Gd, Y, Tb, Dy, Ho, Er, Yb) (Fig. 2.3-2.4; SI-
2-3-4), while for spider samples significant exponential relationships were observed only for As,
Se, Ag and Pb (Fig. 2.3). In the case of Cu and Cd in spiders, a linear relationship with distance
from Horne smelter was reported. Nevertheless, the spider samples showed TE concentrations that
are in general considerably greater than the concentrations measured in lichens (more than 50 times
higher for Cd). According to lichen’s measurements, TE enrichment extended up to 20 km from
the smelter before bioaccumulated concentration reaches baseline levels estimated from the
exponential decay relationship (Fig. 2.3-2.4; SI-2-3-4). Important spatial gradients are reported for
elements previously studied in the area (e.g. As, Cd, Cu, Zn, Pb) and for other ones (e.g. Co, Mo,
V, Ag, REE) which have not been reported yet in the mining-impacted area of Rouyn-Noranda
(Table SI-8). Using values from equation described in section 2.3, baseline concentration (umol
g’!) represented as yo varied from 0.25-14.17 (for REE) to 1470 (Hg), 2255 (Al), 5990 (Fe) in
lichen samples. On the other hand, although the release of PGM was initially suspected, their
concentrations in biomonitors are all below the detection limits, even at short distances from the

smelter.

Despite clear REE enrichment in lichens, where Nd showed the highest spatial gradient
among REE (19.3), their relative proportions (%) reflect their relative natural abundance in bedrock

(Fig. SI-5). The average REE concentration in lichens displays a log-linear pattern decreasing with
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atomic numbers, following the Oddo-Harkins rule, and is consistent regardless of REE
concentration (Fig. SI-6A). The PAAS-normalized REE concentration in lichens shows that heavy
REE (Tb, Dy, Ho, Er, YD) are slightly enriched compared to light REE (La, Ce, Pr, Nd, Sm) (Fig.
SI-6B). The REE patterns in lichen samples also exhibits a slight positive Gd enrichment that is

consistent regardless of REE concentration.
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C. rangiferina Lycosidae
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Figure 2.3 : Relationship between concentration (umol/g dw) of As (n = 114), Se (n = 114),
Cu (n = 114) and Cd (n = 98) in biomonitor samples and the distance from Horne smelter.
Measurements for lichens are in the left panels and for spiders in the right panels. Equation’s
coefficient of determination (R?) and p-value (p) are given.
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Figure 2.5 : Relationship between concentration (umol/g dw) of La (n = 114), Ce (n = 114),
Pr (n=114), Nd (n = 114), Sm (n = 99), Gd (n = 106), Er (n = 77) and ZREE (n = 114) in
lichens samples and the distance from Horne smelter. Equation’s coefficient of determination
(R?) and p-value (p) are given.
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2.4.3 Effect on lichen abundance

We recorded the presence of C. rangiferina at a minimum distance of 2.7 km from the
smelter. The site closest to the smelter was also surveyed but C. rangiferina was absent. Expressing
the impact of reported TE contamination on C. rangiferina abundance, we observed that ground
cover increased with the distance from the Horne smelter. In the first 5 km from the smelter, C.
rangiferina presence was sparse, with ground cover < 1%. The abundance of lichens is
considerably greater beyond =10 - 15 km from the smelter, although there was important variability

in lichen ground cover within sites (Fig. 2.5A). The bioaccumulated TE that most correlated with

lichen abundance in the field was Hg (Fig. 2.5B).
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Figure 2.6 : Relationship between C. rangiferina ground cover (%, n = 4 per site) in 22 sampling
sites and A. The distance from Horne Smelter. B. Mean concentration of Hg in C. rangiferina.
Equation’s coefficient of determination (R?) and p-value (p) are given.
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2.5 Discussion
2.5.1 Airborne trace elements contamination

Air serves as both an environmental compartment and a crucial pathway for the dispersion
of contaminants into the natural environment. The areas surrounding smelting operation are often
associated with airborne particles bearing higher concentrations of TE such as As, Cd, Cu and Pb
compared to the natural background values found in remote sites (Félix et al., 2015; Csavina et al.,
2012). Smelter-derived particulate emissions from a point source have been shown to induce halo-
like contamination patterns (Ettler, 2016; Fry et al., 2020; Stafilov et al., 2010) resulting from
differential settling due to particle size (Csavina et al., 2011; Csavina et al., 2014). The PUF-PAS
measurements in this study showed typical point source patterns, with clear exponential decay
relationships with distance from the smelter. The results showed considerable TE enrichment
within the first 5 km of the smelter for most of the TE studied, shedding light on the source and
pathway of these contaminant. The most enriched TE near the Horne smelter were Cu, Pb, and As,
respectively, which is comparable with reported stack emissions and field observations in the
vicinity of other copper smelters (Svoboda et al., 2000; Fernandez-Camacho et al, 2012; Zhang et
al., 2022). In addition to Cu, Pb and As, this study also identified significant spatial gradients for
previously unreported TE, such as Ba, Mo, Y, Nd and Pr. The detection of rare earth elements (i.e.
Y, Nd, and Pr) in ambient air using PUF-PAS is substantiated by previous studies in which the
dispersion of REE near smelting facilities was primarily mediated by the atmospheric deposition
of fine REE-laden particles (Wang et al., 2014; Wang & Liang, 2015; Brewer et al., 2022). The
presence of these newly detected elements in the air might be indicative of the complex
composition of the Horne smelter’s raw materials, and in particular of the growing importance of
e-wastes and hazardous materials recycling (Stewart & Lemieux, 2003; Bi et al., 2010; Song & Li,
2014). Given the expected increase in such activities in the coming years, it is imperative to expand

environmental monitoring efforts to encompass a broader range of TE.

Based on the data collected from our passive samplers, sites located further along the
studied transect (more than 5 km) exhibited relatively stable and low concentrations of TE-rich
airborne particles. This finding contrasts with previous studies that detected TE-enriched smelter
dust deposition up to 100 km away (Knight & Henderson, 2006; Telmer et al, 2006). The

implementation of emission reduction measures in recent decades and the mitigating effects of
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vegetation on air pollutant concentrations may partially account for the limited detection of
atmospheric TE enrichment using PUF-PAS measurements (Aerts et al., 2018; Crouse et al., 2019;
Diener & Mudu, 2021; Wolf et al., 2020). However, it is important to interpret the magnitude of
enrichment measured by the PUF-PAS with caution, as different TE and particle sizes can exhibit
variations in their affinity for the passive samplers (Li et al., 2018; Gaga et al., 2019). Metals that
tend to be present in very fine particles (Cu, Ni) have shown higher absorption rates in the PUF
compared to those bound to the coarse fraction. In addition, it has been shown that a significant
portion of atmospheric TE content exists in the "unfilterable" phase, comprising gaseous species
and solutes present in filter-penetrated droplets (Zhang et al., 2022). Consequently, relying solely
on particle collectors may lead to underestimation of TE levels (Zhang ef al., 2022). Nevertheless,
considering that smelter emissions are notoriously subject to batch processes (MDDELCC, 2018),
the PUF-PAS device captured a three-month snapshot of TE contamination in airborne particles.
Passive samplers have been developed as cost-effective alternatives to traditional air sampling
techniques, and our findings demonstrate their potential to fulfill the extensive sampling
requirements associated with smelters, especially in remote or logistically constrained

environments.

2.5.2 Trace elements contamination of terrestrial biota

In addition to the PUF-PAS measurements, regression analyses of TE concentrations in both
biomonitoring organisms yielded contamination patterns typical of point source emissions (Ettler,
2016; Fry et al., 2020; Stafilov et al., 2010). While numerous studies have reported analogous
patterns using terrestrial biomonitors like lichens (Grodzinska et al., 1999; Bari et al., 2001,
Cloqueta et al., 2006; Pasquet ef al., 2016; Fry et al., 2020), none have included such a broad range
of TE, including contaminants of emerging concern, as comprehensively as this study. The higher
enrichment of TE, such as Pb, Cd, Ni, Sb, Zn, and Cu, reported in the biomonitoring data aligns
with previous reports of particulate contamination and likely reflects the major TE emitted from
the Horne smelter (Kliza et al., 2005; Zdanowicz et al., 2005). Consistent with the atmospheric
particles analyzed from the PAS, various elements (e.g. Mo, REE) were newly reported in this
region, showing relatively slight TE gradients, but with highly significant spatial differences
between nearby and more distant sites (p < 0.0001). These results reveal gaps in the monitoring of

smelter-derived inorganic pollution in the Rouyn-Noranda region, particularly emerging
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contaminants such as REE, which are currently unregulated (Gwenzi et al., 2018). Since several
TE measured in lichens are considered strategic metals (e.g., Cu, Ni, Co, REE, etc.) because of
their increasing use in electronics, a link between their emission and the recycling of e-waste and
hazardous materials at the smelter is suspected (Stewart & Lemieux, 2003; Song & Li, 2014).
Likewise, Sb, also found in lichens, has been shown to be directly related to emissions from e-
waste recycling facilities (Bi et al., 2010). In turn, the presence of V suggests that some particles
may be emitted from the smelter-adjacent sulfuric plant, where V2Os is used as a catalyst to oxidize

SO, to SO3 (Samuel et al., 1989; Zdanowicz et al., 2005).

The use of lichen as biomonitors proved to be highly effective in detecting TE
contamination at much greater distance from the smelter, far exceeding the 5 km range observed
using the PUF-PAS. In fact, the TE enrichment extended to approximately 20 km from the smelter.
This notable difference can be attributed to several factors. Firstly, it should be noted that lichens
captured contaminants over a longer period of time, estimated at 5 years based on the average
growth rate of C. rangiferina thallus. Secondly, lichens and PUF-PAS have different affinities
towards the particle size classes commonly found in the atmosphere. Lichens are able to trap coarse
particles within their medulla (Richardson, 1995), while PUF-PAS captures fine atmospheric
particles. Lichens also have the distinct ability to accumulate air pollutants by wet and dry
deposition (Nash, 1996), whereas air samples only collect dry ones. This is of special significance
since there are differences between TE in terms of solubility and in their primary particle size (Duce
et al., 1991; Chester et al,, 1993). Regarding the magnitude of TE accumulation in the Horne
smelter’s vicinity, biomonitoring studies near other smelter complexes provide valuable insights.
For instance, a study by Grodzinska et al. (1999) used the lichen Cladonia stellaris to conduct a
biomonitoring study near the Ni-Cu smelter complex in Monchegorsk, one of Russia’s most
polluted cities. Comparing their results with ours, lichens sampled at the site closest to the Horne
smelter exhibited similar TE concentrations for Fe, Al, Cu, Cd, Cr, Pb and Zn, but were an order
of magnitude lower for Co, Mn and Ni. Another study, performed near the Cu-Ni smelter in
Harjavalta (Finland), revealed concentration of Cu, Ni, Zn, Fe, Mn, Cd, and Pb in C. rangiferina

similar to our maximum concentrations in lichens (Salemaa et al., 2004) (Table SI-6).

In the conventional approach, geochemical background TE concentrations are typically

determined in areas unaffected by local industrial activities. However, in this study, we took a
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different approach and established these levels for all TE studied (except Cr) by leveraging the
relationship between their concentrations in lichens and the distance from an single point emission
source (Table SI-9). A large-scale study of the baseline concentration of TE using peltigeralean
lichens in pristine areas of northern Quebec yielded similar levels of Al, Ti, V, Fe, Co, Ni, Cu, Zn,
Mo, and Cd as those calculated from our C. rangiferina lichens collected furthest from the Horne
smelter (Darnajoux et al., 2015). However, our regression-based approach showed baseline Mn
concentrations that were an order of magnitude lower and baseline Pb concentrations that were 6
times higher than those reported by Darnajoux et al. (2015). It is worth noting that comparisons
between species of differing genera may be questionable due to the specific physiology and distinct
morphologies of the species. Fortunately, a study conducted by Chiarenzelli ez al. (2001) near Otter
Lake, Nunavut, demonstrated that geochemical background concentrations obtained using C.
rangiferina align with our measurements for most TE, including As, Ag and REE. This provides
further support for the reliability of our findings and the suitability of C. rangiferina as a biomonitor

for TE contamination assessment.

Although metal quantification in C. rangiferina provided a relevant data for various TE
showing significant spatial gradients, it remains unclear to what extent the observed TE enrichment
is due to current smelter operations and to what extent it is due to resuspension of soil particles
containing historical TE additions and thereby influencing lichen chemistry (Nieminen et al., 1999;
Pollard et al., 2015). To shed light on the atmospheric sources of Pb in the Rouyn-Noranda area,
Widory et al. (2018) employed the relationship between 2°Pb/***Pb isotope ratio and Pb
concentration in C. rangiferina samples. Their findings indicated that the eastward Pb enrichment
is a result of binary mixing between emissions from the Horne smelter and regional Pb background.
Although a rigorous source apportionment analysis was not the focus of this study, the Pb
concentration in lichens showing a strong correlation (R? > 0.89) with the concentration of Ni, V,
Mo, Ag, Sb, Cu, As, Co, Se, Cd, Fe, Al, Zn, ZREE across 2 orders of magnitude suggest a similarly
proportioned mixed origin for these TE (Table SI-7). A slightly weaker correlation between Mn
and Pb concentration (R? = 0.83) could be due to a relatively higher proportion of Mn from
geogenic sources (Bargagli ef al., 2002). As for Ba (R? = 0.75), Ti (R*= 0.63) and Cr (R? = 0.51),
the weaker association with Pb concentrations in lichens may be related to a more pronounced

mixing with traffic-related emissions (Birmili et al., 2006; Sakata et al., 2021).
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The REE bioaccumulation patterns can also be compared in terms of relative proportions.
The log-linear decreasing pattern of REE observed in lichen samples is similar to that previously
observed in biota (Pourmand ef al., 2012; MacMillan et al., 2017; Picone et al., 2022) (Fig. SI-
6A). However, when examining PAAS-normalized concentration in lichens, it typically shows a
clear downward slope, indicating a higher enrichment of light REE compared to heavy REE
(MacMillan et al., 2017). Surprisingly, our results deviated from this trend. showing even a slight
enrichment in heavy REE (Fig. SI-6B). This trend should be interpreted with caution because the
concentrations further from the suspected source were very low, but it is consistent with the notion
that light REE are less likely to form complexes than heavy REE (Henderson, 1984; Cantrell &
Byrne, 1987). Apart from a slight Gd enrichment, which could be associated with a preferential
internalization over other REE, our results essentially indicate relatively uniform bioaccumulation
patterns across the REE spectrum. This uniformity leads us to suggest that REE enrichment in the
vicinity of the Horne smelter is not primarly associated with e-waste and hazardous recycling
activities. Instead, it implies that the complex concentrate inputs to the smelter contain some
amount of REE. This may provide an explanation as to why REE enrichment is mostly in the same
proportions as observed in the earth's crust. However, analysis of representative samples from the
smelter feed would be necessary to conclusively establish this, especially given the absence of

identified REE enrichment near copper smelters in previous studies (Parviainen ef al., 2019).

Although the use of lichens as biomonitors of bioavailable TE contamination is a well-
established and valuable approach due to its numerous advantages, it is important to acknowledge
its limitations. One significant limitation is that lichens provide information that is averaged over
their lifetime (Sutton et al., 2004). This means that the accumulated TE levels in lichens represent
an integrated measure of exposure over an extended period. While this long-term perspective can
be advantageous for assessing chronic exposure, it may hinder the ability to capture short-term
variations or specific events of contamination. Furthermore, the accuracy of lichen-based
bioaccumulation studies can be limited by the relatively superficial knowledge of lichen age,
primarly based on their estimated growth rate. Additionnally, the competition among different TE
during their uptake is not explicitly considered. This competition for absorption may lead to

underestimation of atmospheric TE levels in some cases (Paoli et al., 2018).
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With regard to Lycosidae spiders as biomonitors, spatial differences were observed only for
certain TE, namely As, Se, Cu, and Cd. As correlation has been shown between TE
bioaccumulation in invertebrates and the soil TE content (Heikens ez al., 2001), we anticipated that
these results would reflect the bioavailability of these elements from mining-contaminated soils.
Notably, the mean concentrations of Cu and Cd bioaccumulated in spiders from sites closer to the
Vaudray-Joannes Lakes Biodiversity Reserve (Fig. SI-5, SI-6, Table SI-1) are at comparable
levels, and of the same order of magnitude as studies in other part of the world using ground-
dwelling spiders as biomonitors (Larsen et al., 1994; Jung et al., 2005; Jung et al., 2012). Previous
research conducted near the Biodiversity Reserve revealed limited inter-individual variability of
TE concentrations in Lycosidae (Ponton et al., 2018). However, in our study, measurements
exhibited more variability within sites, limiting the observation of spatial trends along the studied
transect for all TE. It is worth noting that the spider samples in this study were only minimally
standardized, which may explain the observed interindividual variation. Biotic factor such as food
availability, sex, and age structure are known to influence the bioaccumulation of TE in organisms.
Additionnaly, the absence of clear spatial differences in the bioaccumulation of other TE studied
may indicate that spider exposure to polymetallic contamination is associated, in part, with the
dietary pathway rather than being solely atmospheric, as seen in lichens. The spiders’ consumption
of both aquatic and terrestrial prey may also contribute to the observed variability. Yet, irrespective
of spatial patterns (or lack thereof), the high concentrations of bioaccumulated TE in spiders signify
a pathway for the transfer of contaminant from the atmosphere to higher trophic levels in the
terrestrial food web. This highlights the potential ecological implications of TE contamination and

emphasizes the role of spiders as indicators of contaminant transfer in ecosystems.

2.5.3 Ecotoxicological implications

Lichens have long been recognized as reliable bioindicators of trace element (TE) pollution
due to their relative resistance to contamination and their ability to accumulate these elements
(Jeran et al., 2007; Klos et al., 2011; Balabanova et al., 2012). However, our field observations of
C. rangiferina ground cover near the Horne smelter indicate an absence of this species in close
proximity to the smelter site. The same situation is observed near the Harjavalta smelter, where C.
rangiferina is only present sparsely starting from 2 km away (Salemaa et al., 2004). The sigmoidal

relationship between distance from the smelter and abundance of C. rangiferina at the sampling
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sites aligns with expectations near a point contamination source, suggesting that the presence and
distribution of C. rangiferina are influenced by the proximity to the smelter and the associated TE
pollution. Significant correlations between the abundance of C. rangiferina in the field and its TE
bioaccumulation were observed, particularly for Hg (R>=0.69) and, although to a lesser extent, Ag
(R2=10.58). These findings are consistent with the results of Puckett (1976) who highlighted that
both elements are the most toxic metals to lichens, altering their cellular membrane and inhibiting
photosynthesis (Rola et al., 2019; Chetia et al., 2021). It is important to acknowledge that the
concomitant bioaccumulation of multiple TE may have a synergistic or additive effects on their
toxicity to organisms (Balistrieri & Mebane, 2014). Interactions between metals within organisms
can occur as they compete for binding sites on specific enzymes or receptors during absorption

process, or directly at the target site.

Ultimately, the contamination plume from the Horne smelter has implications beyond lichens
and spiders, extending to a wider range of organisms. It is noteworthy that the sites exhibiting the
highest levels of atmospheric TE levels in our study are in similar proximity to the smelter as the
densely populated area of Rouyn-Noranda. Given that the potential risks and hazards linked to the
exposure to a complex mixture of TE are currently not well understood, it is imperative to prioritize
emission reduction at the source in order to mitigate any potential adverse effects. Intensifying
research on the risks associated to such an intricate mixture of TE and the benefits of reduced
exposition is of utmost importance (Cao et al., 2017). Furthermore, additional research should be
conducted to better understand the atmospheric chemical speciation of TE, particularly focusing
on elements such As, Cd and Pb, within particles of varying size fractions (Sorooshian et al., 2012;
Itaya et al., 2022; Xie et al., 2021). Finally, to effectively control TE emissions, identifying their
sources is paramount. Therefore, it may be worthwhile to explore source apportionment of different
TE using multi-isotope analysis, confirming whether they are indeed co-released from the same
source (Aubert et al., 2001; Zhang et al., 2020; Chen et al., 2022; Ci¢zka et al., 2022). These
research perspectives would help provide a more complete picture of the risks associated with TE

enrichment on terrestrial ecosystems and local communities surrounding the Horne smelter.
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2.6 Conclusions

The present study employed complementary monitoring approaches to assess the atmospheric
deposition of a wide range of TE in the vicinity of the Horne smelters, examining different
environmental compartments. By integrating methods that encompass different components of the
ecosystem, including air sampling and biomonitors, a more comprehensive understanding of the
environmental fate and transport of contaminants was achieved. This approach proves to be robust,
providing time-integrated information on the quality of terrestrial environments. Quantification of
TE using passive air samplers informs us about quarterly atmospheric contamination by airborne
particles of certain sizes. Lichens provide information on the long-term bioavailability of airborne
TE, while spiders reflect the bioavailability of soil-borne TE over an even longer period. The data
obtained from these environmental tools consistently demonstrated contamination patterns
characteristic of point source emission, both for extensively studied metals in this area (e.g. Cd,
As, Cu, Zn, Pb) as well as for newly reported. These findings illustrate the necessity of expanding
monitoring efforts to include a wider variety of TE, including REE, Mo, V, Ag, Co and Ba. By
exploiting the exponential decay relationship between ET enrichment and proximity to the smelter,
our lichen samples yielded geochemical background concentrations for various ET, including those
of emerging concern (REE), with levels comparable to those obtained in other regions without any
local anthropogenic impact. The importance of these geochemical background concentrations
cannot be overstated, particularly in an area characterized by extensive mining activities. They
serve as vital reference levels that can guide future monitoring of polymetallic contamination
associated with mining operations, which is of major importance in the region and is likely to
continue growing in the near future (Navratil & Minatik, 2002; Vidal ef al., 2013). Furthermore,
as metals of emerging concerns such as REE gain attention due to their widespread use in various
industries, it is imperative to have reference levels for comparison ensuring the long-term

environmental sustainability and well-being of the affected areas.
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CHAPITRE 3
DISCUSSION GENERALE

L’objectif de ce chapitre est de mettre en perspective les résultats des présents travaux de
recherche afin d’en éclairer les implications a la lueur de la littérature scientifique pertinente et du

contexte sociopolitique québécois.

3.1 Pollution de ’air ambiant

La contamination de I’air ambiant se présente sous la forme d’un halo autour de la ville, et
de la fonderie en son cceur. Ce patron est typique des sources isolées et ponctuelles, et est
principalement di a la sédimentation différentielle des particules en fonction de leur taille (Csavina
et al., 2014; Fry et al., 2020). Les concentrations mesurées a I’aide des échantillonneurs
atmosphériques passifs (PUF-PAS) montrent un enrichissement considérable pour plusieurs ET.
En effet, les 5 premiers kilométres a partir de la fonderie affichent des concentrations nettement
supérieures a ce qui s’observe dans les sites plus €éloignés. Bien que I’air ambiant a proximité de la
fonderie soit susceptible de contenir des concentrations ¢levée de ET, le fait que la relation de
décroissance exponentielle avec la distance ne présente pas de « plafond » suggere que les filtres
PUF utilisés n’étaient pas nécessairement saturés. Les ET les plus enrichis dans I’air ambiant sont
respectivement le Cu, le Pb et I'As, ce qui est en accord avec les émissions déclarées a 1’inventaire
national des rejets polluants (Environnement Canada, 2021), mais aussi avec les résultats d’autres
¢études réalisées a proximité de fonderies de cuivre (Svoboda et al., 2000; Ferndndez-Camacho et
al, 2012; Zhang et al., 2022). Cependant, certains ET potentiellement associés au recyclage de
déchets électroniques et de matieres dangereuses par la fonderie Horne présentent aussi des
gradients spatiaux dans I’air ambiant qui sont cohérent avec une source ponctuelle, soit le Ba, le
Mo, I’Y, le Nd et le Pr (Bi et al., 2010; Song & Li, 2014). Bien que la présence de ces ET dans
’air ambiant a proximité de Rouyn-Noranda ne puisse étre directement associée a des activités
spécifiques de la fonderie, leur détection est inédite. Cependant, il convient de noter que, malgré la
facilit¢ de déploiement a grande échelle de 1’échantillonnage passif de I’air ambiant a I’aide de
collecteurs de particules, des études ont démontré que 1I’approche entraine une sous-estimation du
contenu en ET puisque certaines phases sont non filtrables (Zhang et al., 2022). D’ailleurs, les

données obtenues a l'aide des dispositifs PUF-PAS ne fournissent qu'une intégration sur une
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période de trois mois. Cette durée d'intégration peut présenter des limites lors de I'évaluation des
émissions provenant des fonderies, car ces émissions peuvent connaitre des variations en fonction
des procédés de production, les charges de travail et les cycles opérationnels (MDDELCC, 2018).
Une intégration sur une période de trois mois peut donner une indication générale de la présence
et de la concentration des ET émis par la fonderie Horne, mais des variations a plus court terme

peuvent échapper a cette méthode d'échantillonnage.

Il reste que les échantillonneurs passifs ont été congus pour offrir des alternatives peu
coliteuses aux techniques traditionnelles d'échantillonnage de I'air et démontrent ici leur potentiel
pour satisfaire aux exigences d'échantillonnage étendues posées par les fonderies, en particulier

dans des environnements ¢loignés ou soumis a des contraintes logistiques.

3.2 Perspectives sur la contamination d’ET dans I’écosystéme forestier

Les résultats obtenus a I’aide des biomoniteurs (Lycosidae, C. rangiferina) offrent quant a
eux une perspective sur les ET biodisponibles qu’on retrouve dans les écosystémes forestiers de
Rouyn-Noranda. Plus spécifiquement, les concentrations dans les araignées de la famille des
Lycosidae sont indicatrices de la contamination en ET dans les sols, s’accumulant a plus long terme
(Heikens ef al., 2001). Les concentrations de Cu et de Cd mesurées dans les araignées pres de la
fonderie sont particuliérement importantes, mais ne permettent pas d’établir de relations spatiales
typiques d’une source ponctuelle. Cette observation peut étre attribuée a une importante variabilité
interindividuelle, et ce méme au sein d’un site d’échantillonnage donné. Cette variabilité dans les
concentrations des ET bioaccumulées par les araignées peut étre en partie due a des facteurs
biotiques n’ayant pas été pris en compte dans le cadre des présents travaux, tels que I’alimentation
et 1'age. En effet, 'exposition des araignées a la contamination polymétallique est susceptible d'étre
associée a la voie alimentaire. Par conséquent, 1'ingestion par I'araignée de proies tant aquatiques
que terrestres peut conduire a une certaine variabilité interindividuelle dans leur exposition aux ET.
La variabilité observée a restreint notre capacité a déterminer des tendances spatiales le long du
transect étudié. Néanmoins, I’interprétation des résultats de bioaccumulation chez les araignées est
complexifiée en raison des importants mécanismes de détoxication et d’excrétion des ET qui
peuvent entrer en jeu. Les travaux de Watanabe et al. (2008) suggerent d’ailleurs que les invertébrés

de niveau trophique supérieur, tel que les araignées, font preuve de mécanismes d’excrétion des
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ET particuliérement efficaces. Cependant, au-dela des patrons spatiaux (ou de leur absence), les
concentrations ¢levées d'ET bioaccumulées dans les araignées représentent une voie de transfert
de l'atmosphere vers les niveaux trophiques supérieurs de la chaine trophique. Cela met en évidence
les implications écologiques potentielles de la contamination par les TE et souligne le role des

araignées en tant qu'indicateurs du transfert des contaminants dans les écosystémes.

Les concentrations mesurées dans les lichens C. rangiferina sont quant a elles associées a
une exposition aux contaminants exclusivement atmosphériques. Les analyses de régression
s’appuyant sur ces résultats révelent un patron de décroissance exponentielle de la contamination
atmosphérique en fonction de la distance de la fonderie. Plusieurs études réalisées a proximité de
sources ponctuelles de pollution ont rapporté des patrons similaires, y compris au sein de
biomoniteurs terrestres tels que les lichens (Grodzinska ef al., 1999; Bari et al., 2001; Cloqueta et
al., 2006; Pasquet et al., 2016; Fry et al., 2020). Cependant, aucune de ces études n'a identifié¢ de
tels patrons pour une gamme aussi vaste d'ET, comprenant plusieurs ET d’intérét émergent
suspectés d’étre associés au recyclage de déchets électroniques et de maticres dangereuses (ex. Co,
Cu, Ni, Sb, terres rares) (Stewart & Lemieux, 2003; Bi ef al., 2010; Song & Li, 2014). A son tour,
la détection d’un gradient environnemental de V suggere que certaines particules peuvent étre
é¢mises par l'usine d’acide sulfurique adjacente a la fonderie, ou le V2Os est utilisé comme
catalyseur pour oxyder le SOz en SO3 (Samuel ef al., 1989; Zdanowicz et al., 2005). Ces résultats
ne permettent cependant pas de faire la distinction entre 1'enrichissement en ET di aux opérations
actuelles de la fonderie et celui di a la remise en suspension de particules de sol contenant une

accumulation historique d’ET (Nieminen ef al., 1999; Pollard et al., 2015).

A cet égard, les travaux de Widory et al. (2018) ont démontré que I'enrichissement en Pb a
l'est de la ville est le résultat d'un mélange binaire entre les émissions de la fonderie Horne et le
fond géochimique naturel pour la région. Cette conclusion repose sur 1I’analyse des concentrations
de Pb dans les lichens et les rapports isotopiques 2°’Pb/?**Pb. Dans le cadre de la présente étude,
l'enrichissement en Pb dans les lichens échantillonnés montre une étroite corrélation (R?> 0,89)
avec l'enrichissement en Ni, V, Mo, Ag, Sb, Cu, As, Co, Se, Cd, Fe, Al, Zn, ZETR et ce, sur 2
ordres de grandeur. Cela suggere qu’ils sont co-rejetés par la méme source et présentent une origine
mixte de proportion similaire (tab. SI-7). Une corrélation plus faible avec le Mn (R? = 0,83)

pourrait étre due a une proportion relativement plus ¢élevée de Mn provenant de sources
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géogéniques (Bargagli ef al., 2002). De maniére analogue, le Ba (R? = 0,75), le Ti (R*> = 0,63) et le
Cr (R? = 0,51) montrent une association moins prononcée avec les concentrations de Pb dans les
lichens, ce qui suggere un mélange plus important avec d’autres sources, telles que les émissions
liées au trafic automobile (Birmili ez al., 2006; Sakata et al., 2021). Etant donné que 1'identification
de la source est essentielle au controle des émissions, il apparait crucial de confirmer explicitement
la source des ET nouvellement détectés dans 1’environnement a 1’aide d'analyses multi-isotopes

(Aubert et al., 2001; Zhang et al., 2020; Chen et al., 2022; Cigzka et al., 2022).

L’ approche s’appuyant sur le lichen permet de mesurer un enrichissement considérable des
concentrations d’ET jusqu’a une distance d’environ 20 kilométres de la fonderie. Cette portée
importante pourrait s’expliquer par le fait que, contrairement aux autres approches, les lichens
captent a la fois les dépots atmosphériques humides et secs, et peuvent accumuler des particules
grossiéres dans leur médulla (Richardson, 1995; Nash, 1996). En ce qui concerne la magnitude de
la contamination atmosphérique d’ET dans le voisinage immédiat de la fonderie Horne, nos
résultats montrent des concentrations similaires aux travaux de biosurveillance de Grodzinska et
al. (1999) prés du complexe de la fonderie de Ni-Cu a Monchegorsk, 1'une des villes les plus
polluées de Russie et ce, pour I’Al, Fe, Cu, Cd, Cr, Pb et Zn (tableau SI-6). Une autre étude, réalisée
pres de la fonderie de Cu-Ni Harjavalta en Finlande, montre des concentrations de Cu, Ni, Zn, Fe,
Mn, Cd et Pb semblables aux concentrations maximales mesurées dans les lichens de Rouyn-
Noranda (Salemaa et al, 2004). Cependant, en [’absence de données pertinentes, la
bioaccumulation de Mo, V, Ag, Co, Sb et ETR n’a pas pu étre comparée a d’autres zones

contaminées par des fonderies.

Les patrons de bioaccumulation d’ETR peuvent aussi étre comparés du point de vue de leurs
proportions relatives. D’une part, les proportions relatives des ETR observés dans les échantillons
de lichens apparaissent similaires a ce qui s’observe généralement dans le biote (MacMillan et al.,
2017; Picone et al., 2022) (fig. SI-6A). D’autre part, une fois les concentrations normalisées par le
PAAS, un ensemble de données de références considéré comme représentatif des concentrations
naturelles dans la crolite terrestre, des écarts dans les proportions relatives attendues des différents
ETR sont identifié¢s. En effet, en général, les concentrations normalisées par le PAAS montrent une
tendance descendante claire, avec un enrichissement plus ¢élevé des ETR légers par rapport aux

ETR lourds (Pourmand et al., 2012). Au lieu de cela, nos résultats montrent une déviation plutot
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faible par rapport a une ligne horizontale, avec méme un léger enrichissement des ETR lourds (fig.
SI-6B). Cette tendance doit étre interprétée avec prudence, car les concentrations plus ¢loignées de
la source putative étaient trés faibles, mais elle est cohérente avec la notion que les ETR 1égers ont
une capacité moindre a former des complexes que les ETR lourds (Henderson, 1984; Cantrell &
Byrne, 1987). 1l est d’ailleurs peu probable que les concentrations d'ETR dans les lichens soient
influencées par les variations locales du substrat géologique puisque les ETR sont peu mobiles
lorsqu'ils sont fortement concentrés dans la roche-mére (Dunn & Hoffman, 1986). Néanmoins,
étant donné la cohérence de l'enrichissement en Gd, nous ne pouvons pas exclure qu'elle soit le
résultat de patrons géologiques locaux. L'enrichissement des concentrations de Gd dans les lichens
pourrait également €tre associée a une internalisation préférentielle par C. rangiferina par rapport
aux autres ETR, ce qui pourrait conduire a un succes différentiel lors du ringage des échantillons a
I'EDTA. Néanmoins, nos résultats indiquent essentiellement que les proportions relatives d’ETR
bioaccumulés par les lichens sont cohérentes avec les proportions environnementales naturelles.
Cette cohérence nous ameéne a suggérer que l'enrichissement en ETR a proximité de la fonderie
Horne n'est pas particulierement associé aux activités de recyclage de déchets €lectroniques et de
déchets dangereux, mais plutdt que les intrants de concentré complexe de la fonderie contiennent
une certaine quantité d'ETR. Cela pourrait expliquer pourquoi l'enrichissement en ETR se fait
principalement dans les mémes proportions que celles observées dans la croftite terrestre. Cependant,
pour établir de maniére concluante I'origine des ETR émis par la fonderie Horne, il serait nécessaire
d'analyser la composition d'échantillons représentatifs de ses matiéres premieres, d’autant plus que
I’enrichissement en ETR n'a jamais été observé a proximité d'une fonderie de cuivre (Parviainen et
al., 2019). Afin de déterminer la part relative des émissions atmosphériques associée aux divers
matériaux recyclés (boues industrielles, scories, anodes et cathodes usées, circuits imprimés, etc.),

il est également recommandé d'identifier leurs signatures isotopiques spécifiques.

Au-dela de I’enrichissement environnemental en ET, la relation de décroissance
exponentielle entre les concentrations dans les lichens et la distance d’une source de pollution
ponctuelle et isolée a permis d’estimer le fond géochimique pour la région de Rouyn-Noranda (tab.
SI-9). Une étude a grande échelle du fond géochimique d’ET réalisée a I'aide de lichens récoltés
dans des zones vierges du nord du Québec montre des concentrations similaires aux résultats

estimés par notre approche basée sur la régression pour ce qui est de 1'Al, Ti, V, Fe, Co, Ni, Cu,
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Zn, Mo et Cd (Darnajoux et al., 2015). On estime cependant un fond géochimique de Mn inférieure
d'un ordre de grandeur, et 6 fois plus élevée pour le Pb. Il convient de noter que les comparaisons
entre les especes de lichens de différents genres peuvent étre discutables en raison de leur
physiologie spécifique et de leurs morphologies distinctes. Heureusement, une étude de
Chiarenzelli ef al. (2001) réalisée pres d'Otter Lake, au Nunavut, montre que le fond géochimique
déterminé a ’aide de C. rangiferina est également dans une gamme tres similaire. Pour la plupart
des ET, y compris As, Ag, et REE, les concentrations sont du méme ordre de grandeur. Toutefois,
I’estimation du fond géochimique en Cu a montré des concentrations jusqu’a 10 fois plus ¢élevées
que celles rapportées au Nunavut, illustrant le fait que I’enrichissement historique en Cu se refléte
dans les lichens, et ce méme au-dela du transect de 50 km a partir de la fonderie Horne. Ces résultats
¢taient quelque peu inattendus puisque les concentrations du fond géochimique sont généralement
déterminées dans des zones exemptes d’activité¢ industrielle. De plus, des travaux antérieurs
effectués dans la région, montraient que I’échantillonnage a 50 km de la fonderie Horne reste trop
proche pour obtenir une estimation non biaisée du fond géochimique, non seulement pour le Cu,
mais aussi pour le Pb, le Zn, le Cd, 1'As, le Sb, I'Ag, le Ni, I'Al, le Fe et le Mn (Kliza et al., 2005).
Les concentrations du fond géochimique établies de maniere innovante dans cette étude
permettront une meilleure surveillance de la contamination polymétallique associée aux opérations
miniéres, qui revétent une importance majeure dans la région et devraient continuer a se développer

a ’avenir.

3.3 Impact sur I’abondance du lichen

L’utilisation des lichens comme biomoniteurs permet également d’apporter une perspective
quant a I’impact de la contamination polymétallique dans I’environnement d’une fonderie de cuivre.
Les lichens sont relativement résistants a la pollution en ET et leur capacité a les accumuler est la
raison de leur utilisation courante comme bioindicateurs (Jeran et al., 2007; Klos et al., 2011;
Balabanova et al., 2012). Malgré tout, la bioaccumulation des ET a des concentrations élevées peut
avoir des effets néfastes sur les fonctions physiologiques des lichens, comme l'altération de la
biosynthése chlorophyllienne (Rola ef al., 2019; Chetia ef al., 2021). La présente étude fournit des
preuves supplémentaires que les effets négatifs de la bioaccumulation d’ET peuvent se traduire en
une diminution de l'abondance de lichens. Les mesures de 1’abondance de C. rangiferina réalisées

montrent que, malgré la présence d’habitats appropriés, cette espece ne pousse pas a proximité
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immeédiate de la fonderie Horne (fig. 2.5A). La méme situation est observée pres de la fonderie de
Harjavalta, ou le lichen C. rangiferina n'est présent que de fagon sporadique a partir de 2 km de
distance (Salemaa et al., 2004). La relation sigmoidale entre la distance de la fonderie Horne et
I’abondance de C. rangiferina dans les sites d’échantillonnage est conforme a ce que 1’on pourrait
attendre a proximité d’une source ponctuelle de contamination. De plus, on observe directement
des corrélations significatives entre I’abondance de C. rangiferina et la bioaccumulation d’ET, en
particulier pour Hg (R? = 0,69) et, bien que dans une moindre mesure, Ag (R? = 0,58). Le fait que
ces deux ET se distinguent spécifiquement est en accord avec les résultats de Puckett (1976) qui
montrent qu'ils sont les plus toxiques pour les lichens, notamment en altérant leur membrane

cellulaire et en inhibant la photosynthése.

Cependant, il faut prendre en considération que la bioaccumulation concomitante d'une
multitude d’ET peut avoir des effets synergiques ou additifs sur leur toxicité (Balistrieri & Mebane,
2014). En outre, des interactions entre les métaux au sein des organismes peuvent se produire
lorsqu'ils entrent en compétition pour les sites de liaison sur des enzymes ou des récepteurs
spécifiques au cours du processus d'absorption. D’ailleurs, I'effet différentiel de I'accumulation
intra- et extracellulaire doit également étre pris en compte (Richardson & Nieboer, 1981).
Lorsqu'ils sont confrontés a un enrichissement extréme, les lichens ont tendance a accumuler
l'excés d’ET au niveau extracellulaire, empéchant ainsi effectivement la pénétration dans les
cellules (Hauck & Huneck, 2007; Rola et al., 2019). Ces aspects expliquent partiellement pourquoi
les différentes especes de lichens différent dans leur sensibilit¢ a la pollution atmosphérique
(Klimek et al., 2015; Expésito et al., 2019). Par exemple, les travaux de Darnajoux et al. (2015)
montrent une absence (ou une tres faible abondance) de lichen des genres Peltigera et Nephroma
dans la région de Rouyn-Noranda, mais aussi a proximité des zones urbanisées et industrialisées
(c'est-a-dire le long du fleuve Saint-Laurent). Par conséquent, il est permis de supposer que de
futures réductions d'émissions de la fonderie Horne pourraient entrainer une recolonisation par
certaines especes de lichens disparues localement en raison de prés d'un siccle de pollution
atmosphérique (Adamska, 2011; Lisowska, 2011). Ce phénoméne a notamment été¢ observé dans
la région miniere voisine de Sudbury en Ontario (Schram et al., 2015). La recolonisation de C.
rangiferina dans les environs de Rouyn-Noranda pourrait donc servir d’indicateur d’une réduction

générale des dépots atmosphériques d’ET.
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3.4 Retombées du projet de recherche

La présente étude s’inscrit dans le contexte d’un bras de fer en cours entre les intéréts
économiques associés a la fonderie Horne et les préoccupations relatives a la santé
environnementale. Selon 1’approche One Health, la santé des personnes est étroitement liée a la
santé de notre environnement. Or, il est démontré que méme a de faibles concentrations, les ET
peuvent affecter les organismes bactériens, les arthropodes, les plantes, les oiseaux et les
mammiferes (Rajapaksha et al., 2004; Koivula & Eeva, 2010; Nagajyoti et al., 2010; Zhang et al.,
2010; Versieren et al.,, 2017; Singh et al., 2018; Chormare & Kumar, 2022). Par ailleurs, les
résultats des plus récentes études de biosurveillance en santé publique ont révélé une imprégnation
en As, Cd et Pb de la population locale, et particulierement des enfants (Bilodeau et al., 2018;
Bilodeau et al., 2019). Similairement a ce qu’on observe a 1’aide de nos échantillonneurs passifs et
nos biomoniteurs, une association statistique a ét¢ démontrée entre les concentrations de certains
ET dans les ongles des résidents et la proximit¢é de leur domicile avec la fonderie. La
bioaccumulation d’ET en exces peut tre toxique et a été liée a diverses maladies (Briffa et al.,
2020). Le plus inquiétant est que méme une exposition a faible dose d'As est associée a des risques

plus ¢élevés de cancer de la peau, de la vessie, du foie, des reins et des poumons sur le long terme.

Malgré cela, I’actuelle attestation d’assainissement délivrée par le MELCCFP permet a la
fonderie Horne d’émettre jusqu’a 33 fois la norme en vigueur pour I’As, qui est fixée a 3 ng'm>.
Récemment, le MELCCFP a annonc¢ son intention d’exiger de la fonderie un seuil limite de 15 ng-m”
3 pour I’ As a partir de 2027. Cependant, comme I’illustrent les résultats du présent travail de recherche,
il importe d’étendre la surveillance environnementale a I’ensemble des métaux émis par la fonderie, y
compris les ETR, Mo, V, Ag et Co. De plus, I’attestation d’assainissement actuelle s’appuie sur des
moyennes annuelles, ce qui a pour effet d’autoriser d’importants pics dans les émissions
atmosphériques. Etant donné que les effets et les seuils sécuritaires d’exposition a un mélange aussi
complexe d’ET ne sont que peu documentés (Cao et al, 2017), il apparait crucial d’intensifier la
recherche afin de mieux circonscrire et évaluer le risques toxiques associés. Il convient également
d'approfondir les recherches sur la spéciation chimique des ET, notamment de I'As, du Cd et du Pb, au
sein de particules de différentes tailles (Sorooshian ef al., 2012; Itaya et al., 2022; Xie et al., 2021).
Cela permettrait d'obtenir un portrait plus complet des mécanismes de dispersion et de dépot, ainsi que

des voies d’exposition associées a la pollution en ET.
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I1 est essentiel d’accélérer au maximum la réduction des émissions atmosphériques a la
source, ¢tant donné que les sites présentant les plus élevés d’enrichissement en ET comprennent
principalement la zone la plus densément peuplée de Rouyn-Noranda. En ce sens, I’horizon 2027
apparait beaucoup trop lointain et il serait donc avisé d’aller de I’avant avec la mise en place d’une

zone tampon autour de la fonderie, ainsi qu’une végétalisation accrue.

Il semble d’ailleurs pertinent de souligner que la problématique actuelle est accentuée par
le choix du mod¢le d’affaires de la fonderie Horne, qui repose de plus en plus sur le recyclage de
déchets ¢lectroniques et de déchets industriels dangereux. D’autant que ces intrants non-
conventionnels proviennent principalement d’autres usines de Glencore (Gerbet, 2022). Ces
intrants riches en ET, dont I’As est 1’un des plus préoccupants, sont particulierement lucratifs pour
la fonderie Horne. Cependant, cette utilisation accrue de déchets contaminés contribue
disproportionnellement aux émissions de la fonderie. Cette pratique souléve des préoccupations
majeures quant a I'impact sur la santé publique et I'environnement local. Les résultats de mon projet
de recherche visent donc a fournir aux citoyens et aux intervenants une meilleure compréhension
des implications du choix du mod¢le d’affaires de Glencore sur la santé publique et la santé
environnementale. A la lumiére de ces résultats, il apparait évident qu’une réévaluation du modéle
d'affaires de la fonderie Horne doit étre envisagée. Cela impliquerait notamment de réduire la
dépendance financiere a I'égard de ces intrants hautement contaminés. Une réglementation plus
stricte et rigoureuse concernant l'introduction de matériaux fortement contaminés dans le processus
de production de la fonderie devrait également étre sur la table. Ces actions sont nécessaires pour

protéger I'environnement et la santé des citoyens de Rouyn-Noranda.
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CONCLUSION

La pollution atmosphérique est un enjeu global, mais aussi un enjeu régional d’importance
autour de Rouyn-Noranda. Les activités de la fonderie Horne sont associées a une multitude d’impacts
sur la santé¢ environnementale et la santé publique. Bien que plusieurs études font état de I’ampleur de
cette pollution et de ses impacts, aucune d’entre elles ne s’est intéressée aux ET d’intérét émergent, qui
sont potentiellement associés aux activités de recyclage de déchets industriels dangereux et de déchets
¢lectroniques. Les travaux de recherche associés a ce mémoire ont permis d’établir des tendances
spatiales entre la contamination environnementale d’une multitude d’ET au sein des écosystémes
forestiers et la proximité avec la fonderie Horne. Plusieurs de ces ET sont nouvellement détectés dans
I’air ambiant de Rouyn-Noranda, ce qui suggére des lacunes dans la surveillance environnementale de
I’industrie métallurgique au Québec, laquelle ne tient pas compte de tous les contaminants pertinents.
Les résultats obtenus a 1’aide des biomoniteurs (Lycosidae, C. rangiferina) offrent une perspective
intégrée dans le temps sur la biodisponibilité de cette contamination. Les lichens fournissent des
informations sur la biodisponibilité¢ des ET en suspension dans l'air, tandis que les araignées reflétent
la biodisponibilit¢ des ET s’accumulant au niveau du sol forestier. L’ utilisation des lichens comme
biomoniteurs a également permis de comparer ’empreinte spatiale de la fonderie Horne avec celle
d’autres fonderies similaires dans le monde, tout en déterminant les concentrations du fond
géochimique de la région a 1’aide d’une approche basée sur la régression. Ce dernier résultat est d’un
grand intérét pour I’utilisation future du lichen comme biomoniteur et permet de mieux faire la
distinction entre les concentrations naturelles d’ET dans I’environnement et la pollution associée aux
industries lourdes. Enfin, les résultats des présents travaux auront permis d’identifier le Hg et I’Ag

comme les principaux ET corrélés avec la faible abondance de lichen dans le voisinage de la fonderie.

L'intégration de méthodes complémentaires englobant différentes composantes de I'écosystéme
a permis de révéler I’'ubiquité de la contamination environnementale en ET dans cette région. Pris
ensemble, ces résultats s’ajoutent a un corpus croissant de connaissances illustrant la nécessité de
réduire les émissions d’ET de la fonderie Horne dans les plus brefs délais, de trouver des solutions pour
réduire 1’exposition des résidents et d’intensifier la recherche quant aux impacts de 1’exposition a un

mélange complexe de contaminants.
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Table SI-1: Geographic location, distance from Horne Smelter, and sample type (PUF-PAS;
Lichens, Spiders) collected in each sampling sites (n = 24).

Distance Sampling
Sampling . from
. Location
site ID smelter | pyE_pAS@® Lichens = Spiders
(km)
SO N48.246732; W78.998152 1.4 X
S1 N48.24424; W78.98524 2.7 X X X
S2 N48.242378; W78.968679 3.9 X X X
S3 N48.240858; W78.960141 4.6 X X
S4 N48.21240; W78.97605 5.4 X X X
S5 N48.23100; W78.93895 6.1 X X X
S6 N48.208438; W78.96896 6.4 X X
S7 N48.19714; W78.94608 8.2 X X X
S8 N48.18812; W78.94374 9.0 X X X
S9 N48.18772; W78.90620 11.0 X X X
S10 N48.164300 ; W78.911350 12.6 X X X
S11 N48.168598; W78.897001 13.0 X X
S12 N48.13107; W78.87242 17.3 X X X
S13 N48.0838281; W78.9125094 20.3 X X X
S14 N48.086814; W78.745535 27.4 X X
S15 N48.086740; W78.722164 28.7 X X X
S16 N48.055235; W78.659115 34.6 X X X
S17 N47.968361; W78.648715 41.8 X X
S18 N47.961944; W78.638889 42.9 X X X
S19 N47.944444; W78.588333 46.8 X X X
S20 N47.934704; W78.567382 48.7 X X
S21 N47.918319; W78.571677 49.8 X X
S22 N47.912500; W78.568611 50.5 X X
S23 N47.902753; W78.559400 51.7 X X X
Samples 3 4-5  3-5
per site
Total 48 14 93
samples

? polyurethane foam disk passive air sampler
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Table SI-2: Cleaning efficiency (mean =+ sd ; n = 5 ; %) estimated after cleaning steps of PUF
filters for each trace element. The equation used is the following:

Caming ey 00 =000 11 e e
Trace element | Cleaning efficiency (%)
Al 59.3+383*

Cu 524+ 564

Cr 67.3 +£38.7 *
Mn 57.4+36.7*
Fe 82.4+ 659 *
Zn 399+222*
\'%S 88.2+43.9*
Mo 18.1+7.2

Cd* 729 +£62.7

Sb? 74.5+46.2 *
Pb 843 +£21.2%*
La 89.7+112.9 *
Ce 91.5+107.1 *

* Significant differences in metal concentration in the PUF between after and before cleaning steps.
Test Mann-Whitney Wilcoxon (p < 0.05).

? Metal concentration in the PUF after cleaning was below detection limit (DL) and therefore were
considered as DL/2 for calculation.
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Table SI-3: Recovery percentages (mean + sd; %) for trace metals measured in NIST 1573a
(tomato leaves), BCR-670 (duck weed), DOLT-5 (dogfish liver) and BCR-668 (mussel tissue), as
well as method detection limit (MDL) for trace elements using triple quadrupole ICP-MS.

Lichens Spiders
Trace NIST 1573a BCR-670 DOLT-5 BCR-668 MDL
element (n=>5) (n=>5) (n=>5) (n=>5) (ppb)

Al 78.1+4.9 0.8854
Cr 83.6 +4.3 122.9 +23.8 0.0090
Mn 82.3+3.7 98.4+9.0 0.0102
Fe 85.1£4.5 97.2 +2.1 1.0296
Co 94.6 + 6.0 92.5+5.0 0.0109
Ni 88.9+42 64.5+5.9 0.0206
Cu 91.6 + 4.0 86.0 +4.5 0.0098
Zn 90.6 + 4.8 92.6+3.3 0.1000
3 72.4+ 6.4 90.0 + 3.6 0.0059
As 90.6 + 11.1 90.3 +2.2 0.0900
Se 105.5+9.6 943 +3.6 0.0116
Mo 76.7 + 4.8 104.0 + 10.7 0.0115
Ag 88.3+6.5 0.0120
Cd 89.8 +4.5 923+4.5 0.0097
Sb 90.8 £ 6.3 74.5+7.1 0.0087
Ba 86.7 +3.7 0.0065
Pb 89.1 +4.3 0.0100
La 82.9+5.9 80.2+23 2857 +216 | 0.0003
Ce 74.1+53 81.2+3.9 942+4.0 |0.0005
Pr 90.1 + 25.0 94.9+3.5 |0.0004
Nd 79.9+£3.5 1004+6.5 |0.0010
Sm 86.0+5.9 99.8+5.0 |[0.0015
Eu 76.1 2.7 97.1+7.0 |0.0010
Gd 822+3.6 115.5+10.0 |0.0017
Tb 76.1 £3.8 89.4+8.8 |0.0005
D 80.2 +3.9 94.8+6.8 | 0.0011
Ho 76.0 + 2.1 91.5+2.9 |0.0004
Er 75.9+5.5 91.8+6.3 | 0.0008
Tm 80.0 + 4.6 90.2+11.1 | 0.0006
Yb 74.6 +3.8 97.9+7.4 ]0.0010
Lu 65.0 £ 6.5 61.9+14.8 | 0.0005
Y 108.7+13.8 | 0.0012
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Table SI-4: Pearson correlation coefficients for relationships between individual REE in lichen
samples.

Y La Ce Pr Nd Sm Gd Tb Dy Ho Er Yb ZXREE
Y 1.00 0.97 096 099 096 098 093 092 099 0.85 098 0.96 0.98
La 1.00 0.96 098 0.94 097 092 0.85 097 0.83 096 092 0.98
Ce 1.00 0.97 095 096 093 0.84 096 0.82 094 091 0.99
Pr 1.00 0.96 099 091 0.86 098 0.80 096 0.93 0.99
Nd 1.00 096 091 0.87 095 082 095 0.92 0097
Sm 1.00 0.92 0.85 0.97 0.78 095 0.92 0.98
Gd 1.00 0.83 094 0.83 0.93 090 0.94
Tb 1.00 0.90 0.86 0.90 0.94 0.87
Dy 1.00 0.87 0.99 0.96 0.98
Ho 1.00 0.87 0.88 0.84
Er 1.00 0.97 0.96
Yb 1.00 0.94
YREE 1.00
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Table SI-5: Spatial gradient ([M]maximum / [M ]minimum) and background concentration (yo) for each

trace metal estimated from PAS-PUF.

Trace [M]maximum / yo+sd
element [M]minimum (pmol/g)
Cu 375.1 183.9 + 64.6
Pb 184.0 26.0+£5.3
As 83.3 3.2+0.7
Ba 78.2 20.4 + 8.6
Nd 36.7 0.38+0.07
Fe 24.9 511.6 +44.7
Y 23.8 0.17+0.05
Se 19.5 1.3+0.2
Cd 14.1 20+0.6
A% 12.3 0.70 £ 0.06
Pr 11.5 0.14+£0.02
Mn 10.1 12.1+14
Mo 8.8 -
Zn 4.5 221.1+28.2
Co 1.7 -
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Table SI-6 : Comparison of mean TE concentrations (pg/g dw) in lichens observed at sites closest

to the Horne smelter with other locations heavily contaminated by smelter activity.

Grodzinska et al. Salemaa et al. This study *
(1999) (2004)
Smelter Monchegorsk Harjavalta Horne
) ) Harjavalta, Rouyn-Noranda,
Location Monchegorsk, Russia
Finland Québec
C. stellaris C. rangiferina C. rangiferina
Lichen
(n=23) (n=2) (n=15)
Cu 428.0 2143 141.8+8.3
Cd 2.86 0.5 1.9+0.1
Fe 5648 876 1266.4 + 48.5
Mn 266 30.2 255+1.5
Al 1665 309 336.4+24.0
Zn 57.6 54.7 200.5+12.6
Ni 486 423 11.5+0.3
Cr 10.2 4.6+0.2
Co 19.9 0.91+£0.05
Pb 45.6 19.7 355+2.0

* Closest site to the smelter

63




Table SI-7: Pearson correlation coefficients for relationships between trace elements content in lichen samples.

Cu As Se Cd Fe Al Mn Ti Zn Pb Co Ni v Mo Ag Sb Cr Ba >REE
Cu 1.00 092 095 09 088 096 08 073 09 096 085 092 095 088 098 083 0.61 074 0.95
As 1.00 097 095 09 090 086 070 095 095 092 094 092 09 090 093 058 0.78 0.95
Se 1.00 097 092 091 08 0.69 093 095 088 093 091 091 093 088 060 0.73 0.93
Cd .00 091 092 087 077 093 095 091 095 095 093 095 087 0.65 071 0.93
Fe 1.00 0.87 081 0.62 094 095 09 095 091 098 085 0.89 057 0.76 0.92
Al 1.00 075 072 090 09 081 087 094 089 095 086 046 0.78 0.98
Mn 1.00 064 08 083 081 08 075 079 078 083 059 0.64 0.80
Ti .00 071 063 0.70 068 0.79 070 0.76 074 0.60 0.60 0.73
Zn 1.00 096 090 092 090 094 091 096 050 0.78 0.95
Pb 1.00 0.89 094 092 093 094 08 051 075 0.96
Co 1.00 096 091 095 082 0.83 071 0.69 0.86
Ni 1.000 091 093 0.89 084 074 0.72 0.89
\% 1.00 095 094 085 061 0.77 0.95
Mo 1.00 0.87 090 0.58 0.79 0.93
Ag 1.00 0.86 054 0.75 0.95
Sb 1.00 040 0.78 0.94
Cr 1.00 045 0.47
Ba 1.00 0.83
>REE 1.00
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Tableau SI-8: Spatial gradient ([M]maximum/[M ]minimum) for each trace metal estimated from lichen
samples.

Trace Spatial
element gradient
Pb 297.2
Cd 165.2
Ni 923
Sb 85.2
/n 68.5
Cu 62.2
Co 38.8
Mo 37.5
Fe 33.8
Cr 31.9
As 29.7
Nd 19.3
Ag 16.3
Ti 13.1
Dy 12.6
v 12.0
Er 11.6
Se 10.4
Y 10.1
Hg 9.8
Ho 9.4
Mn 8.1
Yb 8.0
Sm 8.0
Pr 7.9
>REE 7.9
Ce 7.7
Al 7.6
Tb 7.0
La 6.8
Gd 6.2
Ba 4.0
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Tableau SI-9: Comparison of baseline TE concentrations (ug/g dw) calculated from our
regression-based approach and observed concentrations in pristine areas of northern Quebec and
Nunavut.

Chiarenzelli (2001) Darnajoux et al. (2015) This study
C. rangiferina Peltigera sp. C. rangiferina
(n=1) (n=103) (n=114)
Cu 0.73 3.7£1.1 10.93 +1.44
Se N.A. - 0.29 + 0.02
Zn 15.0 51433 13.59+2.14
Ni 2.55 0.8+0.3 0.66+0.17
Co 0.08 0.06 £0.03 0.08 £ 0.03
Cd 0.03 0.06 +0.02 0.21 +£0.03
0.32+0.12 2.05 +0.36
Ag N.A. 0.097 £ 0.006
Sb 0.016 0.08 +0.03
Hg N.A. 7.33+£0.66
As 0.22 0.38 £ 0.05
0.15+0.04 N.A.
2+1 4.16 + 1.04
Ba 9.22 53+0.2
54+13 107.3+22.3
36 +12 83.6 £4.0
129 + 64 6.44+0.74
0.16 = 0.05 0.12+0.01
Mo 0.09 0.05+0.01 0.09 +0.02
Y 0.05 0.031 +0.002
La 0.10 0.057 £ 0.003
Ce 0.20 0.101 +0.006
Pr 0.023 0.0116 +0.0006
Nd 0.088 0.044 + 0.002
Sm 0.020 0.0087 £+ 0.0004
Eu N.A. N.A.
Gd 0.011 0.0102 £+ 0.0005
Tb N.A. 0.0016 = 0.0001
Dy 0.011 0.0059 £ 0.0003
Er 0.004 0.0036 = 0.0002
Yb 0.005 0.0036 = 0.0003

N.A.: Not applicable
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Figure SI-1: Relationship between concentration (umol/g dw) of Cd (n = 18), Co (n = 48), Fe (n
=48), Zn (n = 48), Mo (n = 16), Mn (n =48), V (n = 45) and Ba (n = 35) measured in PUF-PAS
and the distance of deployed PAS from Horne smelter. Equation’s coefficient of determination (R?)

and p-value (p) are given.
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C. rangiferina Lycosidae
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Figure SI-2: Relationship between concentration (umol/g dw) of Ag, Co, Mo and V in biomonitor
samples and the distance from Horne smelter. Measurements for lichens are in the left panels and
for spiders in the right panels. Equation’s coefficient of determination (R?) and p-value (p) are
given.
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Figure SI-3: Relationship between concentration (umol/g dw) of Tb (n = 37), Dy (n = 94), Ho (n
=48) and Yb (n = 54) in lichens samples and distance from Horne Smelter. Equation’s coefficient
of determination (R?) and p-value (p) are given.
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Figure SI-4: Relationship between concentration (umol/g dw) of Ba (n = 114), Fe (n = 114), Hg
(n=60), Ni(n=110),Sb(n=112), Pb (n=114), Ti (n=110) and Zn (n = 114) in lichens samples
and distance from Horne Smelter. Equation’s coefficient of determination (R?) and p-value (p) are

given.
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Figure SI-5: Relative proportion of each REE to the ZREE in lichen samples (n = 114).
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