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RESUME

Dans une ére ou l'agriculture ne cesse de s’intensifier pour répondre a la demande d’une
population en perpétuelle croissance, I'utilisation de fertilisants et de pesticides suit également
cette tendance. Ces fertilisants, principalement composés d’azote et de phosphore, peuvent
provoquer des bouleversements dans les écosystemes aquatiques et détériorer la qualité de
I'eau. Les pesticides, une fois retrouvés en milieu aquatique, peuvent pour leur part présenter des
effets toxiques sur les organismes non ciblés. Ce projet de recherche visait a évaluer I'efficacité
d'un bassin de rétention en milieu agricole a réduire I'apport de nutriments, de pesticides et de
MES dans la riviere Nicolet, tributaire du lac St-Pierre qui se jette dans le fleuve St-Laurent. Les
objectifs spécifiques étaient 1) d’évaluer la dynamique des contaminants dans l'eau et les
sédiments du bassin en réponse aux précipitations, 2) d’évaluer la toxicité de I'eau du bassin sur
le microcrustacé Daphnia magna et la microalgue Raphidocelis subcapitata, ainsi que la toxicité
des sédiments sur I'amphipode Hyalella azteca, et 3) d’évaluer I'efficacité du bassin a réduire le
phosphore total, I'azote total, la contamination fécale, la toxicité chez la microalgue R.
supcapitata, les MES et les pesticides. Dans I'eau du bassin, les concentrations maximales des
différents contaminants ont été observées un a deux mois aprés l'application de pesticides et
d'engrais ainsi que pendant les mois de fortes pluies. Des effets toxiques n’ont été observés que
dans l'eau du bassin chez la microalgue R. subcapitata, les MES semblant étre le facteur
influencant la toxicité. Par ailleurs, le bassin n'a pas été efficace pour réduire cette toxicité mais
également la contamination fécale et les pesticides. Cependant, les MES, le phosphore total (PT)
et 'azote totale (NT) ont été réduits respectivement par 67, 38 et 10% en 2018, et par 79, 53 et
37% en 2019. Enfin, les pourcentages d'élimination des nutriments étaient fortement sous-
estimés lorsque le calcul de I'abattement était basé uniquement sur les concentrations. Lorsque
calculés en fonction des charges, la réduction a atteint 100% pour les MES et 97% pour le PT et
I'NT en 2019. Ainsi, les bassins de rétention semblent étre une approche efficace pour réduire
les fertilisants des rivieres drainant des zones agricoles. Toutefois, les résultats indiquent que les
bassins de rétention semblent inefficaces pour éliminer les pesticides contrairement aux milieux
humides, mais que cette efficacité pourrait étre sous-estimée étant donné que le calcul n’a pas

pu se baser sur les charges.

Mots-clés : Bassin de rétention, contaminants agricoles, nutriments, pesticides, eaux de surface,

lessivage, toxicité.



ABSTRACT

The use of fertilizers and pesticides is increasing as agriculture is intensifying, to meet the demand
of a constantly growing population. Excessive transfer of nitrogen and phosphorus to aquatic
ecosystems can cause a disruption in the ecological services they provide through a deterioration
of water quality. Moreover, pesticides making their way to aquatic systems can have toxic effects
on non-target organisms. The purpose of this research project is to evaluate the efficiency of an
agricultural retention basin in reducing the supply of nutrients, pesticides and suspended solids
(SS) to the Nicolet River, which is a tributary of Lake St. Pierre in the St. Lawrence. The specific
objectives were 1- to study the behavior of pollutants in pond water and sediments and their
response to precipitation, 2- to evaluate the toxicity of the pond water on the microcrustacean
Daphnia magna and microalgae Raphidocelis subcapitata, as well as the toxicity of the pond
sediment on the amphipod Hyalella azteca, and 3- to evaluate the removal of phosphorus,
nitrogen, fecal contamination, toxicity for the algae, SS and pesticides by the pond. Peak
concentrations of the various contaminants occurred 1 to 2 months after the application of
pesticides and fertilizers, and during the months of highest rainfall. Toxic effects were only
observed for the water on the microalgae R. subcapitata, with SS apparently influencing the
toxicity. Moreover, the pond was not effective in removing this toxicity also for fecal contamination
(X%) and pesticides. However, SS, total phosphorus (TP) and total nitrogen (TN) were
respectively reduced by 67, 38 and 10% in 2018, and by 79, 53 and 37% in 2019. Finally, nutrient
removal was underestimated when only concentrations were taken into account in the abatement
calculation. When calculated using loads, removal reached 100% for the SS, and 97% for TP and
TN. The use of retention ponds thus seems an efficient approach to reduce fertilizers in rivers
draining agriculture areas. However, the results indicate that retention ponds appear to be
ineffective in removing pesticides in contrast to wetlands, but that this effectiveness may be

underestimated since the calculation could not be based on loads.

Keywords: Retention ponds, agricultural contaminants, nutrients, pesticides, surface water,

leaching, toxicité
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CEAEQ : centre d’expertise en analyse environnementale du Québec

CHL : clorantraniliprole

CL50 : concentration d’une substance qui cause 50 % de mortalité dans la population testée
CL25 : concentration d’'une substance qui inhibe 25 % de la population testée
CLO : clotianidine

CVAC : critere de vie aquatique chronique

CYA : cyantraniliprole

D.magna : Daphnia magna

DEA : diéthyl-atrazine

GLY : glyphosate

H.azteca : Hyalella azteca

IMI : imidaclopride

INRS : institut national de la recherche scientifique

Koc : coefficient de sorption

Kow : coefficient de partage octanol/ eau

MDDELCC : ministére du développement durable et de I'environnement et lutte contre les

changements climatiques
MEN : mésotrione

MES : matieres en suspension
MET : métolachlore

N : azote
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NT : azote total

P : phosphore

PT : phosphore total

R. subcapitata : Raphidocelis subcapitata
S-MET : S-métolachlore

THM : thiaméthoxame

UFC : unité formée de colonie

UTC : unité toxique chronique
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LIST OF ABBREVIATIONS

AA: aminomethylphosphonic acid

CCPA: chronic criterion for the protection of aquatic life

CFu: colony-forming unit

ClLgs: concentration causing for a 25% reduction in population
ClLso: concentration causing for a 50% mortality in population
CLO: clotianidin

DA: desethyl-atrazine

ECso: effective concentration for a 50% reduction in population
IN: inflow

Koc: organic carbon coefficient

Kow: octanol-water partition coefficient

LCso: lethal concentration for 50 % of population

MEN: mesotrione

MET: metolachlor

out: outflow

RE %: removal efficiency

SS: suspended solids

THM: thiamethoxam

TN: total nitrogen

TP: total phosphorus

TSS: total suspended solids

TCu: toxic chronic unit
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1 INTRODUCTION

L’eau est une de nos ressources les plus précieuses sur la planéte, essentielle a toutes formes
de vie, c’est pourquoi la préservation de sa qualité est primordiale. Dix pour cent du territoire du
Québec est recouvert d’eau douce; a lui seul il possede 3% des réserves en eau douce
renouvelable de la planete (MELCC, 2009). Hormis les catastrophes naturelles, 'lHomme et ses

activités sont les principaux responsables de la pollution de I'eau.

Le plus gros consommateur d’eau douce est le secteur de I'agriculture, qui utilise plus de 70% de
'eau consommée dans le monde (OMPE, 2019). Nous sommes dans une ére ou l'agriculture
s’intensifie et doit répondre a une demande de plus en plus importante. D’aprés I'Organisation
des Nations Unies pour l'alimentation et I'agriculture, la production agricole annuelle prévoit
passer de 8,4 milliards de tonnes actuellement a prés de 13,5 milliards de tonnes pour répondre
une a une population qui devrait atteindre 10 milliards de personnes en 2050 (ONUAA, 2020). Le
défi pour le secteur de l'agriculture est d’augmenter sa production tout en développant une
meilleure gestion et préservation de I'eau (CEPII, 2017). Cette intensification de l'agriculture
s’accompagne d’une utilisation plus importante de fertilisants pour accélérer la croissance des

plantes (Kuno et al., 2018).

Ces fertilisants sont pour la plupart principalement composés d’azote (N) et de phosphore (P)
(Asmala et al., 2011). Utilisés en grandes quantités, les fertilisants sont retrouvés dans les eaux
de lessivage lors de I'évacuation de I'eau en excés sur le sol en périodes de pluies ou encore lors
de la fonte des neiges (Fisher & Acreman, 2004). Ces eaux vont ensuite rejoindre le milieu
récepteur naturel (ruisseaux, rivieres, lacs), ou les fertilisants peuvent provoquer des
bouleversements dans les écosystémes aquatiques et détériorer la qualité de I'eau (Teklu et al.,
2018). Les fertilisants ne sont pas la seule source de pollution en eaux douces, on retrouve
également des pesticides et des matiéres en suspension (MES) en zone agricole (Gangbazo et
al., 2002; Giroux, 2019).

La majorité des cours d’eau traversant le territoire québécois a vocation agricole sont considérés
dégradés, d0 aux trop grandes concentrations estivales de phosphore, d’azote, de pesticides et
de MES (Giroux, 2019; Patoine, 2017). Dans un rapport faisant le bilan des charges a
I'embouchure des rivieres du Québec de 2009 a 2012 (Patoine, 2017), environ 3 800 tonnes de
phosphore, 63 000 tonnes d’azote et plus de 2 millions de tonnes de MES vy transitent

annuellement. Sur 59 stations échantillonnées en milieu agricole, 40 dépassaient le critere de
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qualité de I'eau fixé a 30 ug P L permettant de limiter la croissance excessive des algues et des

plantes aquatiques dans les rivieres (MDDEFP, 2013).

Giroux et al., (2019) ont suivi les pesticides de 2015 a 2017 dans les rivieres Huron, Saint-Régis,
Saint-Zépirin et Chibouet au Québec. Ces deux derniéres rivieres se déversent dans le lac Saint-
Pierre, considéré comme une réserve mondiale de la biosphére par TUNESCO et situé dans un
milieu agricole dominé par le mais et le soya (MDDEFP, 2013). Au cours des trois années de
I'étude, trois herbicides couramment utilisés, I'atrazine (ATR), le glyphosate (GLY) et le S-
métalochlore (S-MET), ont été détectés dans 100% des échantillons. Le mésotrione (MEN) pour
sa part a été détecté dans 58% des échantillons. Pour ce qui est des insecticides, le
thiaméthoxame (THM) a été détecté dans 98% des cas et la clotianidine (CLO) dans 91% des
cas, et ainsi 90% des échantillons dépassaient le critére chronique pour la vie aquatique
(MDDELCC, 2017). Le chlorantranilipole (CHL) a également été détecté dans 76% des
échantillons. Enfin, un fongicide, I'axozystrobine, a été détecté dans 16% des échantillons. Cette
étude souligne donc I'omniprésence des pesticides dans les rivieres du Québec drainant les

zones d’agriculture.

1.1 Les contaminants en milieu agricole

1.1.1 Les nutriments

Eléments indispensables pour la croissance des plantes, ils sont apportés aux champs sous
forme de fumier ou d’engrais chimiques et contiennent principalement de grandes quantités de P
et d’'N (MDDEFP, 2012). Les moyens de transport du phosphore dans les eaux de surface sont
le ruissellement et I'érosion du sol, tous deux dépendant des précipitations (Gangbazo et al.,
2002). Le ruissellement transporte généralement le phosphore sous forme dissoute suite au
lessivage des sols, alors que le phosphore particulaire est apporté lors de I'érosion de sols en
exces de phosphore (DeBusk et al., 2004). Pour le cas de I'azote, le ruissellement est le principal
moyen de transport et il est surtout retrouvé sous forme d’azote organique en milieu agricole
(Kadlec & Wallace, 2009b; Wang et al., 2017). Ces apports de nutriments dans les milieux
récepteurs peuvent contribuer au phénoméne d’eutrophisation et stimuler la croissance des
algues et des plantes aquatiques (Asmala et al., 2011). Cette croissance a pour conséquence de
diminuer la quantité d’oxygene suite a la sénescence des plantes et a la consommation
microbienne de cette biomasse, et de diminuer la disponibilité en lumiére dans les écosystémes

aquatiques (Teklu et al., 2018). Le principal mécanisme menant a une réduction du phosphore
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dans la colonne d’eau est la sédimentation (Dunne et al., 2005). Dans le cas de l'azote, les
processus de dégradation incluent la sédimentation, I'adsorption, I'assimilation par les bactéries

et les plantes, et la nitrification (Kadlec & Wallace, 2009b).

1.1.2 La contamination fécale

Dans le domaine agricole, les déjections d’animaux est la principale source de contamination
bactériologique des eaux (MDDEFP, 2013). Elle est causée principalement par I'épandage de
fumier dans les champs, mais peut étre également due a des déjections directes ou encore a des
systemes défaillants d’entreposage de lisier et de fumier (Martinez-Guerra et al., 2015; Schreiber
et al.,, 2015). Le transport entre le champ et le milieu récepteur est surtout causé par le
ruissellement de surface (Kadlec & Wallace, 2009b). Dans les lisiers de bovins laitiers, de
moutons et de volailles, les concentrations de coliformes fécaux vont de 100 000 a 50 000 000
unités formées de colonies par 100 mL d’eau (UFC/100 mL) (MDDEFP, 2013). Dans les eaux de
ruissellement et les drains souterrains pour des terres fertilisées au lisier, les concentrations vont
de 100 a 1 000 000 UFC/100 mL (MDDEFP, 2013). Par comparaison, les eaux de ruissellement
dont la source est naturelle montrent des concentrations inférieures a 20 UFC/100 mL (MDDEFP,
2013). Dans le cas de la bactérie coliforme Escherichia coli, sa durée de vie hors de I'hote est 30
jours dans l'eau et de 50 jours dans les sédiments (Kadlec & Wallace, 2009b). Les populations
de E. coli ne peuvent toutefois pas croitre hors de I'héte, les conditions environnementales leur

étant défavorables (température, matiere organique et nutriments beaucoup trop faibles).

1.1.3 Les matiéres en suspension

Les MES rejoignent les cours d’eau a la suite de I'érosion et du ruissellement de I'eau lors des
événements de pluies (Gangbazo et al., 2002). Lorsqu’elles se trouvent en grande quantité, le
milieu devient trouble, la turbidité augmente et la luminosité diminue (MDDELCC, 2017). La
turbidité limite la croissance des plantes aquatiques et favorise plutdt la prolifération des
microalgues planctoniques (plus compétitives dans un contexte de limitation en lumiéere), ainsi
gu'une réduction de la visibilité pour les poissons (Kadlec & Wallace, 2009b). La sédimentation

est le principal mécanisme responsable de la diminution des MES dans la colonne d’eau.

1.14 Les pesticides

Les agriculteurs y ont recours pour éliminer ou diminuer les effets d’'un organisme nuisible ou

indésirable. lls peuvent étre classifiés selon leur mode d’action et leur organisme cible (Majiri et
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al., 2020). Trois grandes catégories sont retrouvées selon leur usage : les herbicides, les
insecticides et les fongicides. L’application d’herbicides permet de contrdler les mauvaises
herbes, et leur mode d’action principal est I'inhibition de la photosynthése. Ils peuvent étre utilisés
sous différentes formes : granulaire, liquide ou par fumigation (Harrington & Ghanizadeh, 2017).
Les plus connus sont le GLY, I'ATR, le 2,4-dichlorophénoxyacétiqgue et le S-MET. Les
insecticides sont utilisés pour la lutte contre les insectes indésirables sur le champ. Les grands
groupes d’insecticides, comprenant les carbamates, les organophosphates et les
néonicotinoides, agissent principalement sur la perturbation des fonctions du systéme nerveux
des insectes (Anderson et al., 2015). lls peuvent étre utilisés directement sur le champ ou dans
les enrobages des graines (CEAEQ,2020). Les fongicides permettent de lutter contre les
champignons; ils sont utilisés a titre préventif ou curatif (Baibakova et al., 2019), sous forme de
poudre ou liquide. Le transport des pesticides vers les eaux de surfaces se fait par ruissellement,
érosion, lessivage, par la dérive des pulvérisations et par le drainage souterrain (Auchope, 1978;
Giroux, 2004; Mojiri et al., 2020; Reichenberger et al., 2007; Stuart et al., 2012; Syngenta Canada,
2019). Ces migrations vont dépendre de la mobilité du pesticide dans le sol et 'air, et de son

temps de dégradation (Majiri et al., 2020).

Le coefficient de sorption (Ko), souvent exprimé en log de K, représente la mobilité d’'un
pesticide dans le sol (Vymazal & Brezinova, 2015). Un pesticide avec un log inférieur & 2 est
considéré mobile, entre 2-3, modérément mobile, et supérieur a 3, faiblement mobile. Les
pesticides ayant un log de Ko supérieur & 3 sont susceptibles de se lier aux MES et I'érosion est
considérée comme le principal moyen de transport de ces pesticides (Knauer et al., 2017). Les
précipitations, la texture du sol, les quantités appliquées et les pratiques agricoles vont
grandement influencer ces apports (Reichenberger et al., 2007; Tang et al., 2012; Tiktak et al.,
2004). Méme si ces substances sont spécifiques a des organismes cibles, une fois qu’elles se
retrouvent en milieu aquatique, elles peuvent avoir des effets toxiques sur plusieurs autres

composantes de I'écosystéme (Zhou et al., 2015), tel que présenté au Tableau 1.
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Tableau 1. Les effets des principaux pesticides sur I'environnement selon leur type et leur fonctionnement.

Nom Type de Fonctionnement Impacts sur I'environnement CVAC* Références
pesticide (Mg/L)
IMI Insecticide Dysfonctionnement Toxique chez les invertébrés 0,008 (CEAEQ, 2020)
du systeme aquatiques (diminution du taux (Mohr et al., 2012)
nerveux d’alimentation, comportement
d’évitement, diminution de la (Malev et al., 2012)
reproduction, provoque un stress (Azevedo-Pereira et al.,
oxydatif, des malformations) 2011)

(Nyman et al., 2013)
(Anderson et al., 2015)

THM Insecticide  Dysfonctionnement Déclin des colonies d’abeilles 0,008 (MDDELCC, 2017)
du systéme (CEAEQ, 2020)
nerveux . .
Toxigue chez les insectes non (Anderson et al., 2015)
ciblés (diminution de la croissance, (Saraiva et al., 2017)

retard dans I'émergence, diminution

de l'activité de la catalase) (Yan etal., 2016)

(Ferreira-Junior et al.,
2018)

Toxi hez | issons (induir .
oxique chez les poissons (induire (Finnegan et al., 2017)

un stress oxydatif, dommage a

I’ADN)
ATR Herbicide  Inhibe la Toxique chez les amphibiens 2 (MDDELCC, 2017)
photosynthese (malformations, féminisation) (SAQE pesticides)
(Trudeau et al., 2020)
Toxique chez les poissons (Blahova et al., 2020)

(malformation, perturbateur

endocrinien, dommage aux tissus) (Su & Zhu, 2006)

(Nemat Alla & Hassan,
2006)

Toxigue chez les plantes non (Singh et al., 2017)

ciblées (mortalité, retard de
croissance, altération du phénotype,
mutation, résistance)

GLY Herbicide  Inhibe la voie Perturbateur microbien du sol 65 (MDDELCC, 2017)
mgctiabollqllje'des (SAgE pesticides)
:cr:cl)rs;%rﬂér;es Toxique chez les poissons, (Aparicio et al., 2013)
amphibiens et mammiféres (de Brito Rodrigues et al.,
(dommage a I'ADN, aux tissus, 2019)
inhibition des enzymes,
perturbateur (Gongalves et al., 2019)
endocrinien, malformations, (Annett et al., 2014)
canceérigene) (Lajmanovich et al., 2003)

(Costa & Nomura, 2016)
(Glusczak et al., 2006)

(Modesto & Martinez,
2010)

(Salbego et al., 2010)
(Sandrini et al., 2013)

*CVAC = Critére de vie aquatique chronique.
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Les critéres de toxicité sont définis spécifiquement pour un pesticide a la fois, alors que sur les
champs les produits épandus sont composés de plusieurs pesticides. Dans I'environnement, ils
sont retrouvés en mélange et peuvent interagir entre eux (Ding et al., 2011; Hasenbein et al.,
2015; Malev et al., 2012; Nowell et al., 2014). Il existe deux mécanismes d’interaction
toxicologique dans les mélanges de substances chimiques: 1- I'addition des effets assumant
gu’ils aient le méme mode d’action et donc aucune interaction entre les substances, et 2-
I'indépendance d’action entre les substances di a des modes d’action différents, et ou un effet
supérieur (synergie, supra-additivité) ou un effet inférieur (antagonisme, infra-additivité) peuvent
étre observés (Belden et al., 2007; Markert et al., 2020; Nowell et al., 2014). Il faut également
prendre en compte d’autres facteurs tels que la solubilité des pesticides, le pH du milieu et la
présence de plantes (LeBlanc et al., 2012). Ces derniéres favorises l'adsorption sur les
sédiments, la capture et le stockage des contaminants (Greenaway & Woolley, 2001; Stottmeister
et al., 2003) . Les pesticides peuvent étre éliminés par des processus physiques (sédimentation,
floculation, absorption, précipitation), des réactions chimiques (oxydation, hydrolyse, photolyse),
des réactions biologiques (absorption et métabolisme des plantes) ou des réactions biochimiques
impliqguant la dégradation microbienne (Imfeld et al., 2009; Mojiri et al.,, 2020; Vymazal &
Brezinova, 2015).

1.2 Laréglementation

Les normes environnementales applicables aux eaux agricoles pour les contaminants
traditionnels (nutriments et MES) sont présentées au Tableau 2. Dans le cas des pesticides,
guelques seuils sont présentés au Tableau 1, et on peut également retrouver l'intégralité des

seuils existants sur le site du gouvernement de Québec (MDDELCC,2017).

Tableau 2. Les seuils environnementaux applicables aux eaux agricoles pour les solides en suspension (MES),
le phosphore total (PT) et I'azote ammoniacal.

Variable Seuils environnementaux Risques Références
MES 25-80 mg/L Risque faible (MDDELCC, 2017)
80-400 mg/L Risque modéré
> 400 mg/L Risque élevé
PT 4-10 pg/L Oligotrophe (MDDELCC, 2017)
10-20 pg/L Mésotrophe
20-35 pg/L Méso-eutrophe
35-100 pg/L Eutrophe
> 100 pg/L Hyper-Eutrophe
30 pg/L Prévention de I'eutrophisation®
Azote 19 pg/L Toxicité chronique (MDDELCC, 2017)
ammoniacal
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1.3 Les traitements pour éliminer les contaminants

Les différents moyens de traitement qui s’offrent aux agriculteurs sont illustrés au Tableau 3.

Tableau 3. Les différentes méthodes de traitement permettant de réduire les contaminants dans les cours
d'eau, avec leurs avantages et inconvénients.

Méthode Types de Contaminant visé  Avantages Inconvénients Reference
traitement
Chloration Chimique Microorganismes Peu dispendieux  Nécessite une (MDDELCC, consulté
filtration ou une le 13.05.2020)
décantation au
préalable
Ozonation Chimique Microorganismes Processus rapide  Codts élevés pour (MDDELCC, consulté
et efficace l'installation et le 13.05.2020)
I'entretien
Irradiation a Physique Microorganismes  Opération simple  Nécessite beaucoup (MDDELCC, consulté
ruv et MES et sécuritaire d’entretien le 13.05.2020)
Filtration au Physique Microorganismes  Simple Pas efficace pour la (MDDELCC, consulté
sable et MES d’utilisation réduction des virus le 13.05.2020)
Bandes Passif MES Zone tampon Pas de traitementde  (Martineau et al.,
riveraines entre les terres 'eau 2013)
agricoles et les
plans d’eau
Zones humides | Passif Nutriments Faible colt Diminution de (Kadlec & Wallace,
Mi . d’installation I'activité durant I'hiver  2009a)
icroorganismes processus

MES

Pesticides

d’autoépuration

(Wang et al., 2017)
(Zhou et al., 2015)

Les zones humides sont des systémes de traitement naturel qui retiennent 'eau avant son

déversement vers les milieux récepteurs (lacs, riviéres, etc.), et ou les diverses réactions vont

permettre la sédimentation et la rétention du phosphore, de I'azote ou des pesticides. C’est

pourquoi les traitements passifs représentent un des moyens les moins dispendieux et les plus

faciles d’entretien, et sont des moyens de traitement privilégiés pour les eaux de lessivage

agricoles. Les zones humides englobent les systémes tels que les bassins de rétention ou les

marais.

21



1.4 Les bassins de rétention

Les bassins de rétention, dont le premier role est de gérer les débits d’eau en temps de crues,
peuvent étre considérés comme une zone humide ou encore un marais artificiel ou différents
processus biologiques, physiques, chimiques permettent le traitement de l'eau (Kadlec &
Wallace, 2009a; Wang et al., 2017; Zhou et al., 2015). Les bassins de rétention sont des systémes
autosuffisants qui nécessitent peu d’énergie, et de faibles colts d’installation et d’entretien (Wang
etal., 2017).

14.1 Le fonctionnement et la morphologie des bassins de rétention

La structure générale d’'un bassin de rétention est un bassin peu profond, étanche, et dont le
niveau d’eau est contrélé par une digue ou un barrage. L’intérét est de prévenir les variations de
débit lors de fortes pluies ou de la fonte des neiges, afin de ralentir le courant et ainsi I'érosion
des sols. Par ailleurs, 'augmentation du temps de résidence de I'eau dans le bassin permet aux
processus d’épuration d'agir. Trois principaux types de bassins existent, qui se différencient par

leur architecture et le type d’écoulement des eaux (Kadlec & Wallace, 2009b; Vymazal, 2007) :

e Les bassins surfaciques a flux horizontal (SFH): I'écoulement de l'eau se fait
horizontalement et au-dessus de la surface du sol, I'arrivée de 'eau étant exterieure.

e Les bassins surfaciques a flux vertical : I'écoulement de I'eau se fait verticalement par
percolation a travers les matériaux et les racines.

e Lesbassins sous-surfaciques a flux horizontal : I'’écoulement se fait horizontalement sous

la surface du bassin, I'arrivée de I'eau étant directement dans I'eau du bassin.

Dans le cas de ce projet, c’est un bassin surfacique a flux horizontal qui est étudié. Ce sont des
bassins d’eau libre peu profonds, ou I'eau s’écoule horizontalement de I'entrée a la sortie au-
dessus de la surface du sol par gravitation (Kadlec & Wallace, 2009b; Vymazal, 2007). Une
membrane imperméable est installée sous le bassin pour éviter l'infiltration (Figure 1). Au-dessus
de cette membrane, une couche de sol permet I'enracinement de plantes qui devient un habitat
pour plusieurs organismes vivants. Ces bassins peuvent étre non végétalisés ou plantés de
macrophytes (roseaux, Carex, graminées) ou de végétation flottante (lentilles d’eau). C’est a
I'interface air, eau et rhizosphere que se trouve la zone aérobie, alors que le reste du bassin est
généralement faible en oxygéne, voir anaérobique. Ce type de bassin a I'avantage d’un faible
colt d’installation et d’opération (Kadlec & Wallace, 2009a; Wang et al., 2017; Zhou et al., 2015).
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1.4.2 Les processus physiques

La sédimentation - Elle consiste au dép6t des MES au fond du bassin par différence de densité

par rapport a 'eau. Les MES les plus lourdes sédimenteront au début du bassin alors que les
MES les plus lIégéres continueront le long du bassin (Gangbazo et al., 2002). lls peuvent toutefois
rester en suspension dd a la turbulence causée par le vent et le courant, ou encore provenir de
I'activité biologique (Kadlec & Wallace, 2009b).

La stratification thermique - La stratification thermique se forme durant I'été, alors que les

différences de température sont significatives entre la surface du bassin et le fond. Le
réchauffement de I'eau de surface, qui entraine une diminution de la densité de 'eau, génére une
stratification verticale et la formation de trois couches d’eau :
e L’épilimnion : La couche supérieure la moins dense et la plus chaude
e La métalimnion : La zone de transition montrant une forte variation de la température
e L’hypolimnion : La couche la plus profonde, la plus dense et la moins chaude, en contact
avec les sédiments. L'hypolimnion isolé de l'atmosphére empéche son oxygénation et

subit de fortes pertes en oxygéne di a 'activité microbienne benthique.

Les bassins de rétention étant généralement peu profonds, cette stratification thermique ne
persiste sans doute pas de maniére saisonniére, et le plan d'eau est dit polymictique (c.a-d.
se meélange plusieurs fois par année). Durant 'automne et le printemps la colonne d'eau est
bien mélangée, alors qu'en hiver une stratification inverse se produit si le bassin ne géle pas
jusqu'au fond. La disponibilité en oxygéne et la température de l'eau influenceront les

processus biologiques de dégradation des contaminants.

143 Les processus biologiques

Le traitement de I'eau dans les bassins de rétention s'effectue grace a un ensemble de processus
biologiques réalisés par les microorganismes, dont les taux d’activit¢ dépendent de la
température, de la disponibilité en oxygéne et en carbone, ainsi que des taux de sédimentation
(si les microbes sont associés aux MES). La communauté microbienne d’un bassin joue un réle
dans l'efficacité de traitement des contaminants (Wang et al., 2017). Elle est impliquée dans les
cycles biogéochimiques aussi bien dans I'eau que dans les sédiments (Scholz & Lee, 2005). Elle
est connue notamment pour jouer un réle important dans la transformation de I'azote, et
comprend les Achées nitrifiantes, les champignons dénitrifiants, les bactéries aérobies

dénitrifiantes et les bactéries hétérotrophes dénitrifiantes (Truu et al., 2009).
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Les plantes aquatiques jouent également un réle important dans la diminution des contaminants
dans un bassin de rétention. Elles favorisent le traitement par une meilleure sédimentation des
MES, un ralentissement de I'écoulement, I'adsorption sur les sédiments, la capture et le stockage
des contaminants inorganique/organique, une plus grande croissance et diversité des
microorganismes, la hausse de I'oxygéne dissous via la photosynthése et le transport des gaz
entre les sédiments, I'eau et 'atmosphére (Greenaway & Woolley, 2001; Stottmeister et al.,
2003). Elles poussent sur la rive ou dans la zone pélagique, et sont soit émergentes, immergées
ou flottantes. Certaines études ont démontré que I'efficacité d’un bassin planté est supérieure a
celle d’'un bassin non planté pour le traitement des nutriments (Gottschall et al., 2007; Huett et
al., 2005) ainsi que pour traiter les pesticides (Vymazal & Brezinova, 2015; Rodgers & Dunn,
1992). La présence des plantes dans les zones humides a également montré une augmentation
de l'efficacité de traitement des herbicides de type systématique en favorisant I'adsorption dans

les racines des plantes (Vymazal & Brezinova, 2015).

1.4.4 Les cycles biogéochimiques

Le cycle du carbone - Le cycle du carbone implique la photosynthése, la respiration et la

fermentation. La grande majorité des microorganismes hétérotrophes utilisent le carbone
organique et sont qualifiés de chimio-hétérotrophes. Dans un écosystéme, ce cycle est

représenté de la maniére suivante :

DIOXYDE DE CARBONE

Atmosphérique (CO2) ou
dissous (HCOz")

Cycle du .
RESPIRATION y PHOTOSYNTHESE
FERMENTATION carbone
COMBUSTION

CARBONE ORGANIQUE
Cn (HZO) n

Figure 1. Schématisation du cycle de carbone dans une zone humide, modifiée d’aprés Lamouille-Hébert &
Huchon (2015).
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La photosynthése est réalisée par les macrophytes et le phytoplancton, alors que la respiration
et la fermentation sont effectuées par les bactéries (Asmala et al., 2011; Kadlec & Wallace,
2009b). La respiration cellulaire peut se faire en milieu aérobie, ou il y aura une consommation
d’'oxygéne et le rejet de COg, alors que la respiration en milieu anaérobie est représentée par la
dénitrification, 'ammonification et la méthanogenése (Kadlec & Knight, 1996). La méthanogenése
consiste a l'utilisation des produits de la fermentation bactérienne, et elle est réalisée par les
Archées, un groupe de microbes qui produisent le CH, et le CO,, et généralement associés aux

sédiments anoxiques.

Le cycle de l'azote - La transformation de I'azote dans une zone humide est réalisée par différents

microorganismes selon la disponibilité en oxygéne. La pollution azotée est d’origine organique et
inorganique. Les principales formes aqueuses d’azote inorganique retrouvées dans les marais
sont 'ammonium (NH4"), le nitrite (NO>") et le nitrate (NO3’). En entrant dans le marais, les formes
inorganiques sont traitées par les microorganismes et sont rejetées sous forme d’azote gazeux :
le diazote (N2), le protoxyde d’azote (N2.O) et 'ammoniac (NHs) (Vymazal, 2007). La dénitrification
libére 'azote des effluents dans la plupart des types de marais en transformant le NOs™ en N.O
ou en Nz (Dunne & Reddy, 2004; Fisher & Acreman, 2004; Kadlec & Wallace, 2009b; Scholz &

Lee, 2005). Les principales réactions réalisées dans le bassin sont représentées a la Figure 2.

N2
l A

Ammonification Nitrification

e NH4* - NO2 —>» NOz
N b | oITTTTIIIIITE

Zone aérobie

organique | Ammonification Dissimilation l Deénitrification) | _ @ -&robie
_— > <
NHg4*

NO3z

Figure 2. Schématisation du cycle de I'azote dans une zone humide modifiée d’aprés Lamouille-Hébert &
Huchon (2015).

L’ammonification correspond a une protéolyse de l'azote organique de départ sous forme de
protéine. Elle est réalisée par des bactéries telles que Pseudomonas et Bacillus (Lamouille-
Hébert & Huchon, 2015; Zhou et al., 2015). La nitrification est réalisée par des bactéries chimio-
lithoautrophes. A la suite de la mort des microorganismes hétérotrophes lors de la phase de
déclin, les autotrophes peuvent s'installer di a leur métabolisme plus lent. Au cours de cette

respiration endogene, les bactéries nitrifiantes vont utiliser les déchets des hétérotrophes en tant
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que substrat, et I'azote ammoniacal produit auparavant. La dénitrification s’effectue par des
bactéries dénitrifiantes de type chimio-organohétérotrophe, soient par exemple Pseudomonas
dénitrifiant et Clostridium dénitrifiant (Fisher & Acreman, 2004; Zhou et al., 2015). Ce processus
de dégradation repose sur la respiration cellulaire en anaérobie, les accepteurs finaux d'électrons
sont alors les nitrates. L'azote organique est éliminé en azote gazeux, une forme non polluante,
mais ceci en condition optimale (Gabriel, 2018). En présence d’une faible quantité en carbone et
d’'une zone hypoxique se produit une réaction incompléte, il y a alors émission de N,O, un gaz a

effet de serre puissant (Kadlec & Wallace, 2009b).

Le cycle du phosphore - Le phosphore entre dans le bassin de rétention sous forme organique et
inorganique, et les proportions vont dépendre du sol, de la végétation, de la géologie, de la
topographie et des pratiques agricoles exercées sur les champs (Dunne & Reddy, 2004). Les

différents processus dans une zone humide sont présentés a la Figure 3.

Adsorption végétaux /bactéries Cours d’eau / Ruissellement
l ‘ P minéral particulaire
POP —» POD — PO, 4 P Eau
Végétation l Sédimentation
Adsorption
Précipitation s : . L.
POP > POD p. PO44/ P minéral particulaire Sédiments

) o Libération
POP : Phosphore Organique Particulaire

POD : Phosphore Organique Dissous
Figure 3. Schématisation du cycle du phosphore dans une zone humide (Dorioz & Letenneur, 2013).

La régulation du phosphore se déroule par des processus biotiques incluant I'assimilation par les
végétaux, le plancton, le périphyton et les microorganismes, et par des processus abiotiques
incluant la sédimentation, I'adsorption par le sol et la précipitation (DeBusk et al., 2004; Dunne &
Reddy, 2004; Kadlec & Wallace, 2009b; Lamouille-Hébert & Huchon, 2015).

1.5 La performance des bassins de rétention de type surfacique a flux
horizontal dans le milieu agricole

L’efficacité des zones humides sont influencés par de nombreux facteurs incluant les charges
organiques (Dunne et al., 2005), la composition du sol (Zhu et al., 2012), le temps de rétention
(Kadlec & Wallace, 2009b), les variations saisonnieres (Kadlec & Wallace, 2009b), le pH (Tao et
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al., 2012) et la présence et le type de végétation (Gottschall et al., 2007; Huett et al., 2005). Il est
donc difficile de comparer ou d’extrapoler des résultats d’efficacité d’'une étude a l'autre si les

conditions ne sont pas les mémes (Kadlec & Knight, 1996).

Wang et al. (2017) ont réalisé une revue de littérature sur les zones humides pour le traitement
des eaux de ruissellement agricole et agro-industriel. En général pour les bassins du type SFH,
les pourcentages d’efficacité varient autour de 70% pour les MES et les pathogénes (incluant les
bactéries et les virus). La capacité de traitement des nutriments par les bassins SFH est souvent
plus limitée, avec des pourcentages d’efficacité variant entre 40 et 50% pour I'azote et entre 40
et 90% pour le phosphore (Vymazal, 2007). Dans l'étude de Chrétien et al. (2016) les
pourcentages d'efficacité étaient de I'ordre de 50-56 % pour la MES, 42-52 % pour I'azote, et 48-
59% pour le phosphore, la sédimentation étant le principal processus responsable de ['efficacité
du bassin. L'étude de Kuno et al. (2018) sur l'utilisation des zones humides pour traiter la pollution
agricole diffuse montre des pourcentages d’efficacité de 14% pour le phosphore et de -20% pour
I'azote (c.-a-d. une augmentation de I'azote entre I'entrée et la sortie). Le traitement du phosphore
était influencé par les fluctuations du débit. Plus les fluctiations étaient grandes, le temps de
rétention diminuait et également le taux de sédimentation et la filtration par les plantes,
principalement responsable de I'abattement du phosphore (Kadlec & Wallace, 2009b; Kuno et
al., 2018). L’inefficacité du bassin a traiter 'azote était possiblement due a la présence d’oxygéne
et a de trop faibles quantités en carbone organique, des conditions qui ne sont pas favorables a
la dénitrification. Les auteurs ont conclu que 'acclimatation d’'un nouveau bassin est relativement

longue (3 ans) avant d’observer un traitement efficace de I'azote.

Huett et al. (2005) ont démontré que la présence de végétation dans les zones humides favorise
le traitement du phosphore et de l'azote. Les pourcentages d’efficacité d’abattement du
phosphore pour un bassin planté étaient de 78,4 & 99,5%, et de 51,7 a 76,4% pour I'azote. Le
bassin non planté présentait pour sa part des pourcentages d’efficacité inférieurs, variant entre
51,7 et 76,4% pour le phosphore, et moins de 10% pour I'azote. L’activité des microorganismes
est étroitement liée a I'efficacité d’abattement des bassins car ils jouent un r6le dans le recyclage
des nutriments. La revue de Wang et al. (2017) conclut que la présence de végétaux et I'activité

des microorganismes associée peut améliorer I'efficacité du bassin.

Les zones humides sont des systémes capables d’atténuer les apports de pesticides vers les
milieux récepteurs (c.a.d. les riviéres, les lacs). Les processus de traitement des pesticides dans
une zone humide dépendent de plusieurs facteurs, incluant la teneur en matiére organique, la

teneur en argile, le pH, les conditions redox, la présence ou absence d’eau, le temps de rétention

27



hydrologique, les concentrations en pesticides a I'entrée, la présence et le type de plantes, ou
encore le type de zone humide (Mojiri et al., 2020; Vymazal & Brezinova, 2015). Vymazal &
Brezinova (2015) ont fait une revue de littérature sur la diminution des pesticides en provenance
du ruissellement et du drainage agricole par les zones humides. Il est indiqué que certains
groupes de pesticides sont plus susceptibles que d’autres d’étre éliminés. Le pourcentage moyen
d’efficacité le plus élevé (97%) a été observé pour le groupe des organochlorines (endosulfan,
pentachlorophénol), suivi par le groupe strobilurine/strobine (96%, krésoxim-méthyl,
trifloxystrobine, azoxystrobine), des organophosphates (94%, azinphos-méthyl, diazinon,
diméthoate, glufosinate, chlorpyrifos, parathion-méthyl, mévinphos, ométhoate, parathion,
prothiofos) et des pyréthroides (84%, bifenthrine, cyhalothrine, cyperméthrine, esfenvalérate,
perméthrine). La plupart de ces pesticides sont peu solubles ou mobiles, et par conséquent ils
ont des coefficient de partage octanol/eau (Kow) et Koc élevés. Les pourcentages d’efficacité les
moins élevés sont observés pour le groupe des triazinones (24%, métamitrone, métribuzine), le
groupe des acides alcanoiques (35%, dichlorprop, mécoprop), et le groupe a base d’urée (50%,
diuron, fluométuron, chlortoluron, isoproturon, linuron). Aucune relation claire n’a été démontrée
entre ces faibles pourcentages d’élimination et la solubilité des pesticides, les Kow et Kqoc étant trés
variables d’'un groupe a l'autre. Cependant, I'étude suggere que les pesticides ayant un Ko elevé
(c.a.d. quand le log Koc = 3 ou plus) sont fortement susceptibles de se lier aux particules du sol
et donc d’étre retenus par la zone humide (Poissant et al., 2008; Wu et al., 2004). Par ailleurs,
Vallée et al. (2013) ont observé lors d’études en laboratoire que les pesticides ayant des
propriétés hydrophobiques (c.a.d. peu solubles et avec des Ko élevés) étaient mieux retenus et

plus susceptibles d’étre traités.

Plus récemment, I'étude de Ignatowicz et al. (2020) sur la détermination de I'efficacité des zones
humides a traiter les mélanges de pesticides retrouvés dans les eaux usées domestiques, montre
un pourcentage d’efficacité de 93% pour 'azoxystrobine et de 96% pour le thiachlopride. Alvord
& Kadlec (1996) ont étudié le comportement de I'atrazine dans les zones humides des plaines du
nord-est de I'lllinois, et ils ont obtenu des pourcentages d’efficacité pour I'atrazine variant entre
26 a 64% pour un temps de rétention minimum de 8 jours. L’étude montre que plus le temps de
rétention dans le bassin était élevé, plus l'efficacité de traitement était élevée, la principale
réaction de dégradation étant I'adsorption sur les sédiments. Maillard et al. (2011) ont étudié le
traitement d’'un mélange de pesticides, composé de neuf fongicides, six herbicides et un
insecticide, par une zone humide collectant des eaux de ruissellement d’une vigne. La somme
des concentrations en pesticide a I'entrée était de 8,039 g pour un total de 2,181 g a la sortie du

bassin (abattement global de 73%), les pourcentages d’efficacité individuels variant entre 39%
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(simazine), 50-79% (GLY, AMPA, diméthomorphe, diuron, métalaxyl, tétraconazole), et jusqu’a
100% (cymoxanil, gluphosinate, kresoxim méthyl et tributhylazine). Locke et al. (2011) ont obtenu
des pourcentages d’efficacité pour I'ATR et le fluométuron respectivement de 32 et 22% pour une

zone humide traitant les eaux de ruissellement agricoles.

Ainsi, le temps de rétention, la solubilité des pesticides et la densité des plantes dans le bassin
de rétention sont les principaux facteurs a explorer pour le traitement des pesticides par les zones
humides puisqu’ils affectent la sédimentation, I'adsorption sur les sédiments et les plantes, et
ainsi l'efficacité d’abattement des pesticides (Elsayed et al., 2014; Ignatowicz et al., 2020;
Reichenberger et al., 2007; Stehle et al., 2011; Vallée et al., 2013; Vymazal & Brezinova, 2015).

1.6  Objectifs et hypotheses

L’apport en excés de nutriments, de pesticides et de MES dans les milieux récepteurs par les
eaux de lessivage agricole est une problématique environnementale importante. Ce projet de
recherche visait dans un premier temps a comprendre le transport des contaminants des champs
vers le réseau aquatique, ainsi que leur devenir dans un bassin de rétention a travers la saison
estivale (de mai a novembre) grace a I'analyse de I'eau et des sédiments du bassin. L’'objectif
était ensuite d’évaluer la toxicité de I'eau du bassin sur le microcrustacé Daphnia magna et la
microalgue Raphidocelis subcapitata, ainsi que la toxicité des sédiments sur 'amphipode Hyalella
azteca. Le troisieme objectif était d’évaluer [l'efficacité du bassin a réduire l'apport de
contaminants dans la riviére Nicolet, au méme titre que les zones humides de type SFH retrouvés

dans l'article de Chrétien et al. (2016) et dans la littérature.

L’hypothése générale est que le bassin de rétention se comporte comme une zone humide dans
sa capacité de traiter les contaminants, et donc qu’il génére une réduction significative des
contaminants. Les hypothéses spécifiques sont :
1. L’apport de contaminants dans le bassin de rétention est controlé par les événements de
pluie.
2. Les concentrations les plus élevées en contaminants surviennent juste aprés les
épandages.
3. Le mélange des contaminants dans I'eau et les sédiments présente un risque de toxicité
sur les organismes étudiés.
4. Le bassin de rétention permet une réduction significative du phosphore, de l'azote, de la

contamination fécale, des MES, des pesticides et de la toxicité a sa sortie.
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1.7  Structure de lathése et approche méthodologique

Cette thése est structurée sous forme d’un seul article scientifique dont l'intitulé est I'étude d’'un
bassin de rétention afin de capter des contaminants agricoles des eaux de surfaces. Cet article
rédigé en anglais sera soumis a une revue spécialisée en toxicologie environnementale. L’article
est suivi d’'une conclusion générale ou les hypothéses sont validées ou rejetées, et ou des

recommandations sont données pour la suite du projet.

L’approche méthodologique pour le premier objectif était de quantifier ces contaminants
mensuellement de fin avril 8 début novembre en 2018 et 2019 dans I'eau et les sédiments du
bassin. Pour le second objectif, des tests de toxicité (Iétalité et croissance) ont été effectués
chez le microcrustacé D. magna et chez la microalgue R. subcapitata avec les échantillons
mensuels de I'eau du bassin. Chaque test était réalisé une fois lors de chaque sortie mensuelle
durant les deux saisons. Dans le cas des sédiments, un test de toxicité a été effectué sur
'amphipode H. azteca pour trois dates durant la saison : 1- en avril, représentant la période avant
I'épandage de pesticides et de fumier et permettant de tester la toxicité des pesticides résiduels
de I'année précédente, 2- en mai, juste aprés I'épandage, et 3- en septembre, pour représenter
la fin de la saison. Pour le troisieme objectif, des échantillons d’eau ont été prélevés
manuellement a I'entrée et a la sortie du bassin lors des visites mensuelles afin de quantifier les
pesticides, la contamination fécale et la toxicité chez la microalgue. Afin d’évaluer I'efficacité du
bassin a réduire les nutriments et les MES, lI'eau a été prélevée par des échantillonneurs
automatiques lors des événements de pluie, ces échantillonneurs ne pouvant étre exploités pour
les pesticides et la contamination fécale étant donné les délais entre la récolte et la visite au site
et les contraintes liés au volume requis pour ces analyses. Les calculs d’efficacité ont di étre
effectués sur la base des concentrations pour les échantillons prélevés manuellement (pesticides,
contamination fécale, test de toxicité entrée-sortie) puisque les débits et les volumes d’eau ne
sont disponibles que pour les échantillons prélevés automatiquement. De plus ces variables n’ont
pas pu étre mesurés adéquatement suite a une bréche du bassin en fin d’été 2018, les données
étant biaisé par les fuites d’eau. En 2019, les volumes et les débits étaient disponibles pour les
échantillons prélevés automatiguement (MES, nutriments) lors des événements de pluie qui ont
déclenché I'’échantillonneur, mais ces dates ne coincident pas avec I'’échantillonnage mensuel
des pesticides. Ainsi, les calculs ont pu étre effectués a partir des charges de MES et nutriments,

permettant de comparer avec les calculs basés sur les concentrations.
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2.1 Introduction

In response to the increasing food demand, agriculture and its associated use of fertilizers and
pesticides are intensifying (ONUAA, 2020). They can be transferred from agricultural land to
surface water by runoff, drainage, erosion, and spray-drift (DeBusk et al., 2004; Gangbazo et al.,
2002; Kadlec & Wallace, 2009b; Maijiri et al., 2020; Reichenberger et al., 2007; Stuart et al., 2012;
Wang et al., 2017), which degrades the water quality of rivers and lakes (Blankenberg et al., 2008;
Giroux, 2019; Patoine, 2017; Poissant et al., 2008). Excess nutrients in aquatic ecosystems
brought by agricultural activities promotes the growth of algae and aquatic plants, accelerating
eutrophication and resulting in a reduction of oxygen and light availability (Asmala et al., 2011;
Teklu et al., 2018). It is known that agricultural systems are an important source of N,O (Gabriel,
2018) and that aquatic systems in general contribute substantially to the carbon cycle through
their GHG emissions (CO,, CH4) and nutrient-rich systems in particular. Pesticides detected in
aquatic ecosystems have the potential to cause toxic effects to nontarget species of plants and
animals (Anderson et al., 2015; Blahova et al., 2020; Gongalves et al., 2019; Mojiri et al., 2020;
Saraiva et al., 2017; Singh et al., 2017). They can act as endocrine disruptors, compromising the
reproduction and development of various species such as amphibians, invertebrates and fishes
(de Brito Rodrigues et al., 2019; Ferreira-Junior et al., 2018; Finnegan et al., 2017; Yan et al.,
2016). Agriculture and associated soil erosion also increase suspended particles in the water,
which also impact light availability, with consequences on primary producers and aguatic habitats
(Gangbazo et al., 2002).

One solution to mitigate the impact of contaminants on aquatic systems is the use of retention
ponds, sometimes named constructed wetlands (CWs) (Dunne & Reddy, 2004; Ignatowicz et al.,
2020; Kadlec & Knight, 1996; Knox et al., 2008; Kuno et al., 2018; Locke et al., 2011; Martinez-
Guerra et al., 2015; Scholz & Lee, 2005; Wang et al., 2017). CWs reduce nutrients through
sedimentation, microbial degradation and plant uptake (Kadlec & Wallace, 2009a; Knox et al.,
2008; Teklu et al., 2018; Vymazal, 2007; Wang et al., 2017). In the case of pesticides, they are
retained or eliminated through sedimentation, photolysis, hydrolysis, adsorption, microbial
degradation and plant uptake (Ignatowicz et al., 2020; Imfeld et al., 2009; Lyu et al., 2018; Maillard
et al., 2011; Mojiri et al., 2020; Vymazal & Brezinova, 2015).

For the specific case of free water surface type wetland, the literature on nutrient treatment is
more limited, with removal efficiencies varying between 40 and 50% for total nitrogen (TN) and
between 40 and 90% for total phosphorus (TP) (Kadlec & Wallace, 2009b; Vymazal, 2007; Wang
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et al., 2017). A study on agriculture pollutant removal by a retention pond in the Nicolet River
watershed (Quebec, Canada) indicated an average reduction by 50% of total suspended solids
(TSS), 42% of TN and 48% of TP, mainly caused by sedimentation (Chrétien et al., 2016). The
removal efficiencies were reported to average 70% for TSS and pathogens (including bacteria
and viruses) in the review by (Wang et al., 2017) on the application of constructed wetlands for
treating agricultural runoff and agro-industrial wastewaters. The removal of some groups of
pesticides are more likely than others to be eliminated by CWs (Vymazal & Brezinova, 2015). For
CWs treating a mixture of pesticides in domestic wastewater, removal reached 93% for
azoxystrobin and 96% for thiachloprid (Ignatowicz et al. (2020). Alvord & Kadlec (1996) studied
the removal efficiency by CWs of atrazine (ATR) on the plains of northeastern lllinois, varying
between 26 and 64% depending the hydrologic retention time. The treatment of a pesticide
mixture by a wetland collecting runoff from a grapevine ranged from 39% (simazine) to 50-70%
(glyphosate (GLY), aminomethylphosphonic acid (AA), dimethomorph, diuron,metalaxyl et
tetraconazole), and up to 100% (cymoxanil, gluphosinate, kresoxim methyl et tributhylazine)
(Maillard et al. (2011). Sedimentation, adsorption on sediments and removal by aquatic plants are
the main processes responsible for the removal of pesticides (Ignatowicz et al., 2020; Kadlec &
Wallace, 2009b; Maillard et al., 2011; Mojiri et al., 2020). Hydrologic retention time, pesticide
solubility and plant density have been identified as the main factors affecting pesticide treatment
in CWs (Elsayed et al., 2014; Ignatowicz et al., 2020; Reichenberger et al., 2007; Stehle et al.,
2011; Vallée et al., 2013; Vymazal & Brezinova, 2015).

Most studies to date have focused either on nutrient, pesticide and particles removal efficiencies.
Ecotoxicity studies were mostly limited to testing one pesticide or a mixture of up to four pesticides
(de Brito Rodrigues et al., 2019; Ding et al., 2011; Finnegan et al., 2017; Hasenbein et al., 2015).
The purpose of the present study was to further investigate the efficiency of a retention pond to
treat mixtures of pesticides issued from agricultural activities including ecotoxicity tests. For this
we investigated the capacity of a free water type wetland not planted (Vymazal, 2007) to treat
agricultural runoff water, before it is discharged into an affluent of Ramsar wetland Lake St-Pierre
in the fluvial part of the St. Lawrence. The specific objectives were 1- to study the behavior of
pollutants in pond water and sediments and their response to precipitation, 2- to evaluate the
toxicity of pond water on the micro crustacean D.magna and the microalgae R.subcapitata, and
the toxicity of pond sediments on the amphipod H.azteca, and 3- to evaluate the removal by the
pond of phosphorus, nitrogen, suspended solids and pesticides of the organophosphorus and

emergent group.
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2.2 Methods

221 Site description

The retention basin was built in 2014 by Agriculture and Agri-Food Canada (AAC) on a farmland
at Saint-Samuel-de-Horton, Quebec, Canada. Although the study started in 2016 in collaboration
with the Centre d'expertise en analyse environnementale du Québec (CEAEQ), with analyses
becoming increasingly detailed over the years, here we only present results from 2018 and 2019
when pesticides were assessed in addition to other contaminants. The basin is sitting on clayed
soils, it drains 30 hectares of cultured fields, and flows into the Nicolet River via a small stream.
It has a volume of 2201 m?3, a length of 785 meters and a bean shape. Total precipitations from
15t April to 31 October were higher in 2019 (771 mm) than in 2018 (686 mm; the normal for the
period 1982-2012 was 644 mm for this region) as recorded at the meteorological station of Sainte-
Clotilde-de-Horton (45.987831°N, -72.259113°W) at a distance of 12 km from the basin. The
average monthly temperatures were, respectively in 2018 and 2019, 2.9°C and 3.8°C in April,
while it reached 18°C and 15°C in September. The growing degree-days (above 10°C) was
10,1°C in 2018 while it was lower in 2019 and reached 9,4 °C . July was the hottest month on
both years, with an average temperature of 21.2°C (2018) and 21.8°C (2019). The pond
watershed was planted with corn on both years and also on the previous 2017. Manure and
pesticides were applied at the beginning of each season around mid-May (Table 4), while the

harvest and ploughing of soils occurred mid-September at the field site.

Table 4. Calendar of agricultural practices on 2018 and 2019 as provided by the farmer.

2018 2019
Fertilization Spring: inorganic granular fertilizer 25N-10P-0OK-  Spring: inorganic granular fertilizer 25N-8P-10K-
2Mg-3Ca (200 Ibs/ac) 1.7Mg-2Ca-0.2Zn-1.9S (250 Ibs/ac)
Post — emergence: Inorganic granular fertilizer Post— emergence: Inorganic granular fertilizer 32N-
32N-0P-0K 0P-OK
Pesticides Field application on May 10: glyphosate, Field application on May 15: glyphosate, mesotrione
used mesotrione and s-metolachlor herbicides and s-metolachlor herbicides
Seed treatment: Cyantraniliprole insecticide Seed treatment: Cyantraniliprole insecticide
Thiabendazole and fludioxonil fungicide Thiabendazole and fludioxonil fungicide
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2.2.2 Sampling procedure

Monthly monitoring of water quality was carried out more or less one week before the end of each
month from April to September in 2018 (N=6), and from April to the beginning of November in
2019 (N=7; sampling dates are given in the Table S2). Sampling at the end of October in 2018
was not possible since the dam needed to be reinforced at the outlet of the pond. Pond water was
sampled from the shoreline using a pole with a stainless beaker fixed at the end. Sampling was
done along the inlet to the middle of the pond to get a composite sample that was mixed in a
clean bucket (6 L). This composite sample was split into 12 containers with volumes ranging from
125 mL to 1 L depending on the type of analysis. Sediments were collected from a boat in the
middle of the pond using the same pole as for water. The water column depth at the sampling site
varied from 0.7 to 2 m deep depending on water level (changing along the season). The samples

were transported in coolers with icepacks and then analyzed at the CEAEQ and AAC laboratories.

The pond inlet and outlet were equipped with a 6712 Full-Size Portable automatic sampler
(Teledyne-ISCO). The inlet autosampler was activated when water level reached 2 cm height in
the drainpipe at the entrance during rain events, then filling one 330 mL bottle every 20 min, for
a total of 24 bottles at the end of the program. At the outlet, the sampler was triggered after a
volume of 4 m® had run through the flow meter, and in this case one 120 mL bottle was filled every
20 min for a total of 24 bottles. These automated sampling events allowed to collect water for the
analyses of TP, TN and TSS. Smaller rainfall events did occur without triggering the autosampler,
but were important enough to bring water to the pond. When it was possible (sufficient water),
some of these events were sampled manually during the monthly visits to collect water for
pesticides, fecal contamination and toxicity tests at the inlet and outlet. Volumes of water flowing
through the pond at each rain event were estimated in 2019 from flow meters installed near the
autosamplers. However, a breach in the outlet dam generated by heavy rainfalls at the end of
March in 2018, which could only be repaired in October, prevented us from accessing to entering
and outflowing volumes. This is why loads of TSS and nutrients could not be calculated that year.
Loads of pesticides and fecal contamination could not be calculated on both years since sampling
events were not synchronized to the automated sampling of TSS and nutrients equipped with flow

meters (recording only during large rain events).
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2.2.3 Chemical analyses

Nutrient and TSS analyses were done on water samples collected once per month (sampling
dates presented in Table S2). In the case of pesticides, they were collected once per week from
the end of April until early-July (N= 18 in 2018; N=13 in 2019) for another project on amphibians
(Thomson, 2020), and after that they were collected once per month. TP (also total dissolved
phosphorus) and TN (also the different forms of nitrogen : NH3, NO2> NO3) were analyzed by
colorimetry using the MA. 303 — Nutrient method (CEAEQ, 2015a) for water samples, and with
the MA. 300 — NTPT 2.0. method (CEAEQ, 2014a) for the sediment samples. In 2018, there were
not results in September for TP and TN. TSS were quantified by weight difference of sestonic
samples collected on glass fiber filters using the standard method MA. 104 - S.S. 2.0 (CEAEQ,
2012b). Pesticides were analyzed in water and sediments following standard methods.
Glyphosate and its by-product AMPA were quantified by high pressure liquid chromatography
according to method MA.403-GlyAmpl1.0 (CEAEQ, 2011b). Organophosphorus-type pesticides
were quantified by gas chromatography according to method MA. 400 — Pest. 1.0 (CEAEQ,
2016b). Emerging pesticides were only analyzed from water samples by gas chromatography
with method MA. 403 — Pest. 3.1 (CEAEQ, 2011a). This allows the analysis of 103 pesticides in
total each month. Greenhouse gases (CO2, CHs, N2O) were also quantified in the retention pond
once a month. The method consisted of sampling the pond water in pelagic areas from the pedal
boat at three locations: near the entrance, in the middle and near the exit of the pond. At each of
these three sampling points, two water samples were taken using a van dorn to quantify the
dissolved gases (CO2, CHa4, N2O) at the surface and bottom of the basin using the headspace
method. These viales were preserved for GHG determination by gas chromatography (Thermo
1310, TRI-Plus Head-Space auto-sampler, HSQ 80/100 1.6 mm x 30.5 m in series with MS 5A
1.6 mm x 18.3 m, thermal conductivity and flame ionisation detectors). In the sediments of the
pond, the metals were quantified once a month by mass spectrometry with an argon plasma
ionizing source using the method MA. 200 — Mét. 1.2 (CEAEQ, 2014b).

224 Microbiology and phytoplankton biomass

Enumeration of thermotolerant Escherichia coli was carried out every month in water and
sediments. Enumeration in water samples was done according to the MA.700 - EC BCIG 1.0
method (CEAEQ, 2016), and results are expressed in colony-forming units (CFU) per 100 mL of

sample. Enumeration of E. coli in sediment samples was done according to the MA. 705 - Ec-
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BCIG 1.0 method (CEAEQ, 2013), and the results are expressed in CFU per gram wet weight of
sample. The phytoplanktonic biomass was estimated from the chlorophyll-a concentration (Chl-
a) in water samples following the standard method MA. 800 — Chlor. 1.0 (CEAEQ, 2012a). Briefly,
samples collected on glass fiber filters were extracted in aqueous acetone and quantified by

fluorimetry.

2.2.5 Ecotoxicology tests

An acute toxicity test on the micro crustacean D.magna at the neonate stage was applied on the
monthly water samples. The standard lethal toxicity test (Clso) over 48 hours was applied using a
dilution range from 100 to 0.54% v/v of pond water according to the MA.500 - D.mag 1.1 method
(CEAEQ, 2016a). A growth inhibition test was applied on the microalgae R.subcapitata, with a
prior saturation of pond water with phosphorus (10 mg.L?) in order to exclude the growth
stimulation potentially caused by variations in pond water phosphorus. The test consisted in
determining the concentration of pond water causing 25% reduction (Clzs) in algal population
growth during a 96-hour exposure, and using a concentration range of 100 to 4.2% v/v of pond
water according to the MA.500 - P.sub 1.0 method (CEAEQ, 2015b). The results are expressed
in chronic toxic unit (ctu = 100/Clys). The temporal evolution of sediment toxicity was also
assessed using the survival and growth test EPS1/RM/33 (ECC, 2017) on the amphipod
H.azteca. This test was applied on sediments collected in April, before pesticide and manure
application (but potentially representing residual contamination of previous year), in May following
the application, and in September to represent the end of the open-water season. Sediment
samples were kept at -20°C and toxicity tests were all done at once in June 2019, except for the
last samples collected in September 2019 that were analyzed separately (GIVE MONTH) after a
freezing step at -20°C. The test consisted of placing 20 organisms aged between 7 and 9 days in
contact with the pond sediments for 14 days under controlled conditions (ECC, 2017), and using
five replicates. Both the percent survival and the growth rate of the organisms were calculated.
Growth rate was determined by measuring the length of half of the organisms under the
microscope (Leica Wild M8, Richmond Hill, Canada).

2.2.6 Removal efficiency calculation

The removal efficiency of nutrients, TSS, pesticides, the toxicity in water (on the micro crustacea
and algae) and fecal contamination were calculated comparing the water quality in the inlet and

outlet of the basin during rainfall events. For TP, TN and TSS, concentrations were obtained from

38



samples collected with the autosampler, and the removal efficiency (% removal) was calculated
using two methods, firstly by comparing concentrations (method 1; on both years), and secondly
by comparing contaminant loads using entering and outflowing water volumes only available in
2019 (method 2) following Chrétien et al. (2016) and Hayes (2011). In 2018, 8 rainfall events
triggered the autosamplers, while in 2019, there was only 6 triggered sampling events. For
pesticides, fecal contamination and toxicity, since the water was sampled manually (4 events)
and flow rates are unavailable, the removal efficiency could only be calculated based on
concentrations. The % removal was calculated for each event and then averaged over a year or
over both years.

METHOD 1 % removal = =2 x 100 1)

where Ci, is the contaminant concentration of the inlet, and Coy the concentration of the outlet.

METHOD 2 ETL = Vi Ci )
ETLx = —ZEe“x 3)

where ETL is the event-total load of any specific rain event, either entering in the pond (ETLi,) or
outflowing from the pond (ETLow), (Vi) is the entering or outflowing water volume, and C; is the

concentration (or toxicity expressed by ctu) in the inlet or outlet.

227 Statistical analyses

All statistical tests and figures were done with Rstudio Version 1.2.5019. In most cases, the x-
axis scale was based on the numbers of field trips over a season in order to present both years
on the same figure. For pesticides, the x-axis scale was made from the exact field dates (Table
S2) to represent the higher sampling frequency at the beginning of the season. Spearman
correlations were used to explore the links between variables collected on both years combined.
For comparisons among years, the Wilcoxon test was applied since normality and homogeneity
assumptions were not met. We used a significance level of a = 0.05 for all statistical analyses. In
the case of the toxicity test on H. azteca, a comparison between months and years was also done
using an ANOVA.
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2.3 RESULTS

231 Precipitation regime

Cumulative precipitations falling as rain for each month (starting from 1 April) are presented in
Figure 4A with 2019 showing higher precipitations as in the previous year, although the difference
is not significant (p= 0.40). Monthly precipitations (between each field trip) are also presented
(Figure 4B), showing periods of heavier rainfall at the end of April when the snow was thawing,
and in June and October (neither significant among years; p= 0.25). Rain events were rarely
important enough to trigger the autosampler; very often the rain was totally absorbed by the
vegetation and soils without generating significant water inputs to the pond. This greatly limited
the dataset for exploring linkages. Nevertheless, there is a significant correlation between
cumulative precipitations and the concentration of contaminants (nitrogen and phosphorus)
measured at any given date (r= 0.79 for nitrogen and r= 0.85 for phosphorus, p< 0.05;
supplementary Table 10).
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Figure 4. A) Cumulative precipitations over the open-water season, and B) monthly precipitations (between
each field trip) in 2018 and 2019.

2.3.2 Nutrients and trophic status

The TN concentrations increased in water from May to July, from 0.76 to 1 mg.L™ N in 2018, and
from 1 to 2.3 mg.Lt N in 2019 (Figure 5A), and then peaked in October (4.5 mg.L™ N in 2019; not
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measured in 2018). In 2018, the criterion representing over-fertilized watersheds in Quebec (1
mg N.L; (MDDELCC, 2017)) was only reached in July and August, while in 2019, all samples
remained above this criterion (except April). An increasing trend of TN in pond sediment was also
observed on both years (Figure 5B), which correlated with N in the water (both years combined,
r=0.53, p=0.04). TN in pond water also correlated with cumulative precipitations (both years
combined, r=0.79, p<0.05). The N2O concentration in water was also significantly correlated to
TN (r=0.75, p=0.03).
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Figure 5. Temporal evolution of total nitrogen concentration (TN) in pond water (A) and sediments (B) on
both years. The dotted line represents the criterion set at 1 mg.L?, considered as representative of over
fertilized watersheds in Quebec (MDDELCC, 2017).

In pond water, TP concentration also increased between May and June (by 7.6 times in 2018 and
by 2 times in 2019; Figure 6A); it peaked in August 2018 (120 ug.L?, data not available after
August) and in October 2019 (380 pg.L?). Concentrations always remained above the chronic
criterion for the protection of aquatic life (30 pg.L?, except in May 2018; (MDDELCC, 2017)).
Phosphorus was principally found in the form of particles (subtracting the various dissolved forms
to TP), this fraction representing 70% of TP in 2018 and 53% in 2019. There was a positive
correlation between TP in water and cumulative precipitations (both years combined, r=0.82,
p=0.001). In sediments, no specific patterns could be observed, and there was no difference
between years (on average 804 mg P.kg™ in 2018 and 734 mg P.kg* in 2019). Sediment TP

correlated with calcium concentrations (both years combined, r= 0.80, p=0.002).
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Figure 6. Temporal evolution of total phosphorus concentrations (TP) in pond water (A) and sediments (B) on
both years. The dotted line represents the chronic criterion for the protection of aquatic life set at 30 pug I*.

On average, all measured nutrients were significantly (p<0.05) higher in 2019 than in 2018 (Table

5). Particulate phosphorus and NH4 are the predominant forms of nutrients.

Table 5. Average and standards deviations of the different forms of phosphorus (in pg.L?) and nitrogen (in
mg.L) in the pond water on both years. Total phosphorus was partitioned into the dissolved (TPd) and
particulate fractions (TPp). Average pH and water temperature (from the thermistor chain) are additionally
given.

P TPd TPp N NHa NO2+NOs  pH Temp

2018 | 98 £ 25 29+8 69 + 27 0.88+0.12 0.05+0.05 0.02+0.01 7.6+03 149+47

2019 [ 158 +104 61+63 97+157 18%1.3 06514 0.13+0.14 72+04 14+%7.2

Concentrations of Chl-a in water (only analyzed in 2019) increased from April (4.1 mg.L?) to
August (116 mg.L?), and then decreased to reach 29 mg.L™? at the end of October. Average

concentrations of TP and Chl-a correspond to the hypereutrophic status.
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2.3.3 Suspended solids

Trends in suspended solids are different on both years (Figure 7). In 2018, TSS peaked in June
(35 mg.L?), although sampling stopped in August that year. In 2019, TSS rather peaked in
September (reaching the same value of 35 mg.L ). The criterion of a satisfying water quality for
the ecosystem health (13 mg.L; (MDDELCC, 2017)) were exceeded for both seasons (except in
April 2018).
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Figure 7. Temporal evolution in the concentration of the total suspended solids (TSS) in pond water on both
years. The dotted line represents the criterion of a satisfying water quality for the protection of aquatic life set
at 13 mg I

234 Escherichia coli abundance

There was no significant difference in the abundance of E. coli between years (on average 193
CFu/100 mL in 2018 and 642 CFu/100 mL in 2019; Figure 8A. The seasonal trend was relatively
similar, with the abundance peaking in July (580 CFu/100 mL in 2018, 210 CFu/100 mL in 2019).
In 2019, the abundance also peaked in October (4000 CFu/100 mL). The trends were similar
between sediments and water on both years (Figure 8B), as demonstrated by a positive significant
correlation (r= 0.56, p=0.04).

43



A.Water B.Sediment

<« - Years <+ - Years
—&— 2018 —4— 2018
—+— 2019 —+— 2019
o - o -
o~ - o
o o -
T T T T T T T T T T T T T T
April  May June July Aug Sept Oct Apriil  May June July Aug Sept Oct
Months Months

Figure 8. Evolution of the number of E. coli colonies (represented by log10) in pond water (A) and sediments
(B) on both years.

2.35 Pesticides in pond water

Out of the 103 pesticides analyzed, 8 were detected in the water in 2018: glyphosate (GLY),
aminomethylphosphonic acid (AA), metolachlor (MET), mesotrione (MEN), atrazine (ATR),
desethyl-atrazine (DA), thiamethoxam (THM), chlorantranilipole (CHL). Two additional pesticides
were detected in 2019: cyantranilipole (CYA) and clotianidin (CLO). GLY was detected from the
beginning of the season (starting at around 0.17 pg.L™ in 2018, and 0.18 pg.L™? in 2019; Figure
9). This herbicide peaked on 15 June in 2018 (1.7 pg.L?) and on 2 July in 2019 (7.1 pg.L?), and
overall was found in significantly higher concentrations in 2019 than in 2018 (by 7.8 times). The
by-product of GLY, AA, peaked on 23 July in 2018 (2.5 ug.L™), and similarly as for GLY, on 2 July
in 2019 (1.3 pg.L?; Figure 9). Both GLY and AA could still be detected at the end of the season,
and both are positively correlated (r= 0.92, p< 0.001).
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Figure 9. Temporal evolution of glyphosate (GLY) and its by-product aminomethylphosphonic acid (AA) (ug.L%)
in pond water in 2018 (A) and 2019 (B).

In 2018, ATR reached the highest concentration in June (0.08 pg.L?), and averaged 0.036 pg.I*t
that year (Figure 10). Its by-product DA was also present in April (0.06 ug.L™) and July (0.04 pg.L-
1), with an average concentration of 0.034 ug.I"* in 2018. The trend was different in 2019, with a
detection of ATR only twice in April and May (0.025 pg.L?), while DA was only detected in May
(at 0.01 pg.Lt). The average concentrations were thus lower (respectively 0.010 and 0.005 pg.L
for ATR and DA).
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Figure 10. Temporal evolution of atrazine (ATR) and its by-product desethyl-atrazine (DA) (ug.L™) in pond
water in 2018 (A) and 2019 (B).

MET was detected at low concentrations at the beginning of the season (< 0.06 pg.L"in 2018, <
0.08 pg.Lin 2019; Figure 11), it peaked on 6 July in 2018 (0.86 pg.L™*) and on 2 July in 2019 (34
ug.L?), and then decreased on both years (to 0.19 pg.L? in September 2018, and to 0.41 pg.L?
in October 2019). Overall, concentrations are 13 times higher in 2019 than in 2018 (p= 0.01).

MEN was only detected in July for the year 2018 (0.037 pg.L?; Figurella), while it was detected

more often and at concentrations 122 times higher (p=0.02) in 2019 (Figure 11B). It peaked on 2

July (reaching 8.4 ug.L™?) and then was no longer detected until the end of the season.
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Figure 11. Temporal evolution of metolachlor (MET) and mesotrione (MEN) herbicides (ug.L™?) in pond water in
2018 (A) and 2019 (B).

Only two insecticides were detected in the pond: CHL and THM (Figure 12). CHL was detected
from the beginning of the season (around 96 ng.L? in 2018, and 37 ng.L? in 2019). In 2018, the
highest concentration was measured in April (96 ng.L?), while in 2019 there were two peaks on
31 May (52 ng.L?!) and in October (55 ng.L™?). There was significantly higher concentrations of
CHL in 2018 than in 2019 (1.8 times; p<0.001). THM was detected at four occasions between
April and June 2018 (ranging from 10 to 16 ng.L™1). In 2019, it was detected in April (27 ng.L™), it
peaked on 31 May (49 ng.L?) and 2 July (42 ng.L?), and then it was not detected until the end of
the season. THM concentrations were significantly higher in 2019 (4.7 times) than on the previous
year (p=0.039). The chronic aquatic life criterion of 8 ng.L! for THM (MDDELCC, 2017) was

exceeded three times in 2018 and eight times in 2019.
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Figure 12 Temporal evolution of thiamethoxame (THM) and chlorantranilipole (CHL) insecticides (ng.L™) in
pond water in 2018 (A) and 2019 (B). The dotted line represents the chronic criterion for the protection of
aquatic life set at 8 ng.L* for THM.

CYA and CLO were only detected in 2019 (Figure 13). CYA peaked on 31 May (270 ng.L?) and
on 2 July (130 ng.L}), and it was also detected at the end of the season in October (100 ng.L™?).
Although at much lower concentrations, CLO also peaked on 31 May (26 ng.L™), on 2 July (30
ng.L™?) and in October (17 ng.L™Y).
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Figure 13. Temporal evolution of cyantranilipole (CYA) and clotianidin (CLO) insecticides (ng.L™)in pond water
in 2019.

2.3.6 Pesticides in sediments

Only two pesticides were detected in the sediments of the basin: GLY and its by-product AA
(Figure 14). GLY was detected from the beginning of season in April (0.025 pg.g?in 2018, and
0.043 pg.g? in 2019). In 2018, it peaked in August (0.08 ug.g?), while in 2019, it peaked both in
August (0.45 pg.g?) and in October (0.79 pg.g?). Its by-product AA was also detected from the
beginning of the season (0.046 ug.gtin 2018, and 0.038 pg.g? in 2019). In 2018, the highest
concentration was in April (0.046 pg.g?) and then decreased until the end of the season, while in
2019 the peak occurred in October (0.55 pg.g?). Both pesticides were found in much higher
concentrations (by one order of magnitude) in 2019 (on average 0.251 pg.g* GLY and 0.171
ug.gt AA) than in 2018 (on average 0.025 pg.g* GLY and 0.02 pg.g?* AA) (p<0.05), and they
were highly correlated (both years combined, r=0.99, p< 0.001).
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Figure 14. Temporal evolution of glyphosate (GLY) and its by-product AA (ug.L™) in pond sediment in 2018 (A)
and 2019 (B).

2.3.7 Ecotoxicology tests

The water in the retention pond showed no toxic effects on the micro crustacean D. magna on
both years. However, toxic effects were observed on the green microalgae R. subcapitata
expressed as growth inhibition (Figure 15). There was a significant difference in algal growth
inhibition between 2018 and 2019: chronic toxicity (expressed as CTu) systematically remained
higher in 2018 than in 2019 (except in August). The highest toxicity was observed in September
2018 (above 3 CTu), while it remained at about 2 CTu from June to September in 2019 and then
decreased. The toxicity by pont water remained above the criterion of 1 CTu (MDDELCC, 2017)
on both years, which means the pesticide mixture was causing a chronic toxicity to this algae
expressed as growth inhibition. This toxicity was slightly correlated to TSS (both years combined,
r=0.48, p=0.04). We found no impact of pond sediments on the benthic amphipod H. azteca.
Survival percentages were all above 81%. The seasonal and annual variability in survival and
growth were below the biological variability (20%) of this species maintained in culture.
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Figure 15. Temporal evolution of pond water toxicity on the microalgae R. subcapitata in 2018 and 2019, where
CTu means chronic toxicity unit. The dotted line represents the criterion of 1 CTu, which means chronic effects
by the pesticide mixture expressed as a growth inhibition.

2.3.8 Removal efficiency of contaminants

The toxicity of the contaminant mixture (expressed as micro crustacean lethal and algal growth
inhibition) was compared between water entering the pond and water outflowing from the pond,
allowing to calculate a removal efficiency of toxicity, just as measured for the other variables. The
efficiency of the pond to reduce the toxicity for D.magna could not be calculated because no
effects were observed on both years. Removal efficiencies of toxicity to the algae and of pesticides
(and of fecal contamination) varied extensively along the season and among years (see Tables 6
and 7). In 2018, GLY and its by-product AA presented the highest removal efficiencies, followed
by thiamethoxam. Removal of DA, MET and CLO (and fecal contamination) by the pond (i.e.
positive removal efficiencies, RE) was only observed twice along the sampling season. For the
other cases, negative percentages were obtained on the majority of dates (i.e. average
concentrations in outflowing water above entering water concentrations). In the case of ATR,
average concentrations were similar in incoming and outflowing waters, and therefore removal

efficiencies were close to zero.
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Table 6. Average and standard deviation values of toxicity to the algae (Alg; values in CTu), fecal contamination
(CFu/100 mL), herbicides (those given in pg.L?), and insecticides (those given in ng.L) in the entering water
or inflow (IN) and in the outflowing water or outflow (OUT), together with the removal efficiencies (RE %,
calculated based on concentrations) of the retention pond in 2018.

Alg E.coli GLY AA ATR DA MET MEN THM CHL CYA CLO
In 3+ 1126+ 067+ 07+ 002+ 003+ 055+ 100+ 508+ 67.8+ <DL 221%
1.1 887 0.47 0.39 0.03 0.02 0.36 106.4  23.9 28.4 14.9
Out 31 534+ 046+ 042+ 0.02+ 002+ 053+ 933+ 468+ 715+ <DL 216%
+ 376 0.34 0.23 0.03 0.02 0.34 87 24.3 19.3 14
1.2
RE 2018-05-03 | 26  -206 14 58 0 0 0 0 39 9 NA 0
%
2018-10-23 | -7 95 69 76 0 33 0 16 6 -20 NA 5
2018-11-06 | -21 41 11 11 0 75 9 -6 10 -9 NA 7
2018-11-14 | -27  -10 4.0 3 0 0 2 -14 17 -18 NA  -10
In spring 2019, only AA and CHL showed positive removal efficiencies (on 29 April and 21 May,
Table 7), while all other variables presented negative values (or null). However, on 3 November,
all pesticides were efficiently removed by the pond, with RE varying between 2 and 95% (the
removal of THM being most efficient).
Table 7. Average and standard deviation values of toxicity algae (CTu), fecal contamination, herbicides (ug.L),
insecticides (ng.L?) in the inflow (IN) and outflow (OUT) and removal efficiencies ( RE %) of the retention pond
in 2019.
Alg E.coli GLY AA MET MEN THM CHL CYA CLO
In 0.8+ 4156+ 1.08+ 12% 0.35+ 163+ 113+ 42+ 528+ 105%
0.5 4219 1.46 1.7 0.51 22.5 8.0 14.3 55.7 9.3
Out 0.7+ 4022+ 104+ 078+ 036 247+ 173 465+ 100+ 18.6 +
0.3 4593 0.94 0.73 0.34 17.4 21.4 14.4 55.5 12.2
RE  2019-04-29 | 0,0 -29 -213 -100 -2300 0 -360 -73 0 -580
%
2019-05-21 | NA 99 -46 13 -50 0 -50 12 0 0
2019-11-03 | 23 0 44 57 26 22 95 2 18 -55
2019-11-04 | 0 -939 -109 -43 -68 -500 0 -2 -21 -41
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For nutrients and suspended solids, removal efficiencies remained positive and did not vary
significantly for the different dates of rain events within a given year (p>0.25 for TSS, TP or TN),
so values were averaged for each year on Table 8 (but all values exploited for testing diff. between
years). The removal of TSS, TP and TN were respectively 67%, 35% and 10% in 2018 (n= 7),
and 79% (n=9), 53% (n=9), and 37% (n=9) in 2019 for a calculation based on the concentrations
(method 1). Differences of the efficiencies averages were not significant between years for any of
the three variables (p>0.11). In 2019, removal efficiencies calculated based on the contaminant
loads (using entering volumes and concentrations) were higher (100% for TSS, 97% for TP and
97% for TN). The difference among calculation methods was significant for TP and TN (p< 0.05),
but not for TSS (p=0.08).

Table 8. Average and standard deviation values of total phosphorus (TP) (ug.L™?), total nitrogen (TN) (mg. L),
total suspended solids (TSS) (mg. L) in the inflow (IN) and outflow (OUT) and removal efficiencies ( RE %)
based on concentration (1) and load (2) of the retention pond. NA=not analysed because entering and
outflowing water volumes could not be measured.

TP TN TSS
2018 IN 489 + 431 8.63+4.25 216 + 309
ouT 326 + 156 8.45+4.77 68 £ 51
RE % Method 1 38 + 30 10+ 16 67 + 18
N=7
Method 2 NA NA NA
2019 IN 991 + 1208 8.65 + 8.52 141 £ 137
ouT 405 + 432 5.00 + 3.56 23+13
RE % Method 1 53 +/- 22 37 +/- 23 79+/-5
N=9
Method 2 97 +/- 3 97 +/- 3 100 +/- 1
N=6

2.4 Discussion

The general seasonal trend for most contaminants is to peak between June and July, with an
additional peak observed in October (2019). In the case of suspended solids, they rather peaked
in May-June and in September. Concentrations were particularly high during months with high

precipitations (June in 2018: 101 mm; October in 2019: 158 mm) and nutrients contaminants
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correlated with cumulative rain. Precipitations are known to impact the concentrations of
contaminants in runoff (Tondera et al., 2018), but each rainfall event is unique in terms of quantity,
intensity and duration, with the preceding soil moisture and vegetation cover also influencing
runoff (Tomer et al., 2010; Tondera et al., 2018; Wang et al., 2017). The application of chemical
fertilizers, manure and pesticides mid-May and after the harvest in September, when soils are
bare and vulnerable to leaching, causes an efficient transfer of nutrients, particles and pesticides

to aquatic systems after rain events (J. Holz et al., 2015).

24.1 The behavior of classic contaminants

The manure and chemical fertilizers applied on the fields in spring are the main sources of P and
N found in the retention pond (Asmala et al., 2001; MDDEFP, 2012), while a certain quantity
accumulated in soils could have also contributed to this transfer (Giroux & Simoneau, 2008).
Concentrations were significantly higher in 2019 (Table 5), in agreement with the higher quantities
of inorganic fertilizers applied that year (Table 4). TP always remained above the chronic criterion
for the protection of aquatic life in the pond, thus the system can be classified as hypereutrophic
(on average 133 ug P L), which promotes the growth of algae and plants (MDDEFP, 2013). The
phytoplanktonic biomass was indeed quite high in the pond (on average 65 pg Chl-a L7).
Particulate P was the main form of phosphorus measured in the pond (on average 62 %),
therefore erosion was likely its major transport mechanism to the pond (DeBusk et al., 2004;
Dunne & Reddy, 2004). Retention (sedimentation) was shown to be mainly responsible for the
removal of particulate P in free water surface wetlands (Kadlec & Wallace, 2009b) In constructed
wetlands, the sorption and removal of P are governed by concentrations of calcium (Wang et al.

2017), which was correlated to TP in the pond sediment.

In terms of nitrogen, the criterion used to qualify over-fertiized watersheds in Quebec
(MDDELCC, 2017) was reached only in July and August 2018, while all samples remained above
the criterion in 2019 (except April). Seasonal changes in water and sediment N were correlated,
and NH.* was the main form of N on both years (36%). This form is known to adsorb on clay-
humic complexes in wetlands, explaining this correlation in the pond sediment. This was thus a
significant removal mechanism acting in the studied pond. Others have reported that adsorption
on soil particles was acting on N removal from agricultural runoff by free water surface wetlands
in China (Lu et al., (2008). Moreover, soil microorganisms are known to consume NH, and
conduct denitrification that releases N2 but also N.O depending on the presence of oxygen.

Volatilization (including N2O production) was identified as a predominant pathway for N removal
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in aquatic systems (Fisher & Acreman, 2004; Kadlec & Wallace, 2009a). We found a significant
correlation between TN and N>O concentrations in pond water, suggesting the interest in
exploring microbial activity as a potentially efficient removal mechanisms of nitrogen in agriculture

ponds.

Suspended solid was the first contaminant to increase in the pond (in May, particularly in 2018).
Agricultural landscapes are greatly affected by erosion as one of the main sources of suspended
solids in aquatic systems, erosion mainly caused by precipitations but also by winds (Gangbazo
et al., 2002; Tomer et al., 2010). Bacterial and algal growth (and their decomposition into detrital
matter) are also known as significant sources of suspended solids (Kadlec & Wallace, 2009b),
but their contribution is variable over time and regulated by the environmental conditions that
control the biological response. Interestingly, suspended solids did not peak in October despite
high rainfalls (158 mm) and bare soils in this period of the year. One hypothesis is that soils being
more humid in October, they were potentially less easily washed out to the pond (J. Holz et al.,
2015). The fast decrease in TSS observed after each peak indicates that sedimentation was the
main removal process (Gangbazo et al., 2002; Tomer et al., 2010; Wang et al., 2017). Since
particles were apparently less eroded in October, the other contaminants were more likely brought

with runoff or drainage water rather than through particle erosion.

The application of cattle manure at the beginning of the season each year was likely mainly
responsible of the input of E. coli in the pond as demonstrated by others (Kadlec & Wallace,
2009b; Schreiber et al., 2015). Although source tracking was not achieved in the present study,
inputs may also come from wildlife living in the surrounding of the pond (Kadlec & Wallace,
2009b). The decline in the abundance of E. coli in pond water between July and September was
likely linked to the life expectancy of E. coli (30 days in water and 50 days in sediments; Kadlec
& Wallace 2009b).

24.2 The behavior of pesticides

Pesticides originate from the application mid-May of a product called Halex GT (Syngenta
Canada, 2019) mainly composed of GLY (25%), S-MET (25%) and MEN (2.5%) (Table 4). The
treatment of seeds with the product called Fortenza, mainly composed of the insecticide CYA, is
also responsible for the observed pattern (Table 4). A certain fraction of the pesticides measured
early in the season could also originate from the application on the previous years and

accumulated in soils surrounding the pond (Giroux, 2019).
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Several pesticides detected in the pond are characterized as mobile in soils (Table 9 and 10).
The pond was fed by a field drainage system; pesticides that have infiltrated into soils with rainfall
could reach the drainage system and be discharged to the pond. Tomer et al. (2010) studied the
source-pathway of contaminants during rainfall-runoff events in artificially drained agricultural
watershed, and reported that drainage water flows is a main transport mechanism. The highest
concentrations occurred during months with highest rainfalls (June, July and October), thus
pesticides inputs by runoff appears to be an important transport pathway for the studied pond
(Auchope, 1978; Giroux, 2004; Mojiri et al., 2020; Reichenberger et al., 2007; Stuart et al., 2012;
Syngenta Canada, 2019). Concentrations of most pesticides were significantly higher in 2019,
which was a wetter year. Others showed that leaching of pesticides increases with precipitation
(Tiktaka et al., 2003). GLY was the first pesticide detected in 2018, considered to be a strongly-
sorbing pesticide (log Koc > 3), and therefore mainly transported through soil erosion (Wu et al.,

2004). However, seasonal patterns in GLY and TSS were not correlated here.

Peak concentrations in GLY, MET and MEN were significantly correlated and occurred in June-
July. In fact, correlations were stronger for pesticides having a more similar solubility (log Koc;
Tables 9 and 10), indicative of a similar behavior (Reichenberger et al., 2007; Tang et al., 2012).
The by-product of GLY, AA, arrived to the pond approximately 5 weeks later than his precursor
on both years, which corresponds to its half-life time in water (Aparicio et al., 2013; Majiri et al.,
2020). Microbial activity is the main degradation process leading to the formation of AA from GLY
(Battaglin et al., 2014; Coupe et al.,, 2012). MET degradation was slower in the pond, as it
decreased only after one to three months after it peaked, depending on the year. It is indeed
considered moderately persistent in water (Table 9), and its degradation is also carried out by
microbial activity (Mojiri et al., 2020). MEN degradation occurred after one month on both years,
while previous studies indicate that this pesticide is slightly persistent in water and also degraded
by microbial activity (Table 9).
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Table 9. Physico-chemical characteristics of the herbicides detected in the retention pond.

Herbicides GLY ATR MET MEN
Classification Organic Symmetrical triazine  Analine substitut Aromatic ketone
phosphorus

Mode of operation

Log Kow

Log Koc

Soil half-life (day)

Water half-life (day)

Water solubility
(mglL)

Process of
degradation in water

Reference

Systematic non-
selective

-3.4
No lipholic

3.41 a3.69

Low mobility
0.8 41699

73a4104.5

Low persistent

1000 a 1200
Moderately
soluble
Microbial activity
sedimentation
(Mojiri et al.,
2020)

(Aparicio et al.,
2013)

Systemic: inhibits
photosystem Il

2.61
No lipholic

1.41a43.07

Low and mobility
1424108

80 &4 608

Persistent

33

Insoluble

Hydrolysis

(Mojiri et al., 2020)
(Hyer et al., 2001)

Systemic: inhibition of

mitosis and cell division

3.13
No lipholic

2.3
Moderetaly mobility

90

97 4 200

Moderately persistent

530

Insoluble

Microbial activity
photolysis

(Mojiri et al., 2020)
(PubChem, 2020c)

Inhibition of
carotenoid
biosynthesis

0.11
No lipholic

1.9
mobility

28.9

3a96

Low persistent

1500

Moderately soluble

Microbial activity

(SAQE pesticides)
(PubChem, 2020b)

The seasonal trends of insecticides were different depending on the year. The highest
concentrations of THM and CHL were observed early in the season, before their application mid-
May, April being a month with high rainfall that added to the runoff caused by snow melting. These
insecticides are considering persistent in soils (Table 10); a detection before their annual
application means residual pesticides were present in soils from the previous year. The year 2017
with a corn crop and an agricultural calendar similar to 2018, that would explain this residual
presence. Waterlogged spring soils are drained by the elevated precipitations of April, expelling
the water and pesticides released into watercourses (Kadlec & Wallace, 2009b; Tondera et al.,
2018). In 2019, two more insecticides were detected, CLO and CYA, which followed the same

trend as all insecticides and peaked in similar period (25 June to 2 July). Significant correlations
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were observed between THM, CLO, CYA, which have a similar solubility (Table 10). The higher
rainfalls of 2019 may be responsible for the higher inputs of these insecticides to the pond (Tiktaka
et al., 2003). THM degradation was quicker after its detection (by one month), although it is
considered slightly persistent in water and is degraded by hydrolysis and photolysis (Table 10).
CHL took two to three months to degrade in pond water; it is indeed considered persistent in
water, with an abiotic degradation (through photolysis). CYA and CLO degradation took one
month to decrease after they peaked, while they are considered slightly persistent in water and

degraded by photolysis (Table 10).

Table 10. Physico-chemical characteristics of the herbicides detected in the retention pond.

Insecticides THM CHL CYA CLO
Classification Neonicotinoids Diamide Diamide Neonicotinoids
Mode of operation | Systemic: inhibition of Modulation of Modulation of Systemic: inhibition of
neuronal transmission ryanodine ryanodine neuronal transmission
receptors receptors
Log Kow -0.13 2.76 1.94 0.91
No liphophilic No lipholic No lipholic No lipholic
Log Koc 1.84 2.18a2.72 2.12 1.78
mobility Moderately Moderately mobility
mobility mobility
Soil half-life (day) | 7-335 228 2924.1 9.24135 13- 6931
Water half-life 2.7t011.5 42 to 231 7.51t0 126 0.1to 14.4
(day) Low persistent Moderately Low persistent Low persistent
persistent
Water solubility 4100 09ail 14.24 340
L
(mg/L) Moderately soluble Insoluble Insoluble Insoluble
Process of Hydrolysis and Phololysis Photolysis Pholoysis
degradation in photolysis
water
Reference (Moijiri et al., 2020) (SAQE (SAQE (Mojiri et al., 2020)
(CEAEQ, 2020) pesticides) pesticides) (CEAEQ, 2020)
(Anderson et al., 2015) (zFélét())(é;em (;(’);%(;)hem, (Anderson et al., 2015)
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2.4.3 The toxicity of pond water and sediments

No toxicity effects were observed on the species D. magna (pond water) and H. azteca (pond
sediments) at any season, and this was also the case in 2019 even though higher pesticide
concentrations were measured. The highest concentrations of most pesticides were observed
between 25 June to 2 July in 2019, during the sample for the project on amphibians , it was
consequently not possible to determine the impact of pesticides when they peaked because the
toxicity test were done once per month. THM is the only pesticide exceeding the criterion for the
protection of aquatic life (MDDELCC, 2017) in pond water on both years. This insecticide presents
no toxic effect (expressed as mortality and growth inhibition) known for D.magna and H. azteca
(Anderson et al., 2015; CEAEQ, 2020).

D.magna feed by filtering particles in water; to observe a toxicity effect on this organism the
pesticide needs to be bioavailable in the water. With its low solubility (log Koc > 3), GLY is known
to bind strongly to particles present in water (Table 9), reducing its bioavailability and thus its
capacity to impact organisms such as Daphnia (Helfrich et al., 2009). Knauer et al. (2017) studied
the influence of particles on the toxicity of pesticides in surface water, and reported that pesticides
binded to particles were not bioavailable. This study also indicated that pH, concentration of TSS
and particle size, and concentration of organic carbon can influence the bioavailability of
pesticides. Most pesticides are insoluble (Table 10) and therefore reduce the risk of impact for
this organism.Gustinasari et al (2020) studied the impact of glyphosate in D. magna and observed
mortality effects for half of the population studied over 48 hours at a concentration of 21.34 mg.L"
1, The concentrations detected for glyphosate in the pond were not high enough to observe

impacts.

The benthic amphipod H. azteca feeds on detritus at the water/sediment interface. GLY and its
by product AA were the only pesticides detected in the sediments (Figure 14), but they seem not
to be bioavailable or found in high enough concentration to impact this organism. Moore et al.
(2007) who studied pesticide contamination in Mississipi lakes using H. azteca, reported no effect
on their survival and no growth impairment by a series of pesticides (alachlor, metolachlor,
cyanazine, clorpyrifos, trifluralin, atrazine and methyl parathion). They found that toxicity
decreased in sediment due to presence of clays and elevated concentrations of organic carbon
that bind to pesticides; this could also have interfered on the toxicity of GLY and AA in the studied
pond sediments. All pesticides detected in the sediments of the present study pond were not
lipophilic and most of them were insoluble (Table 9 and 10), thus bioaccumulation did not seem

to occur.
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On the other hand, we found a toxicity effect by the pond water mixture on the microalgae R.
supcapitata, expressed as growth inhibition, with a significantly lower toxicity in 2019 despite the
higher pesticide concentrations observed that year (Figure 9, 11 and 12). Pesticides
concentrations do not seem to influence toxicity and no correlation were observed between these
variables (pesticides concentration and toxicity on algae). In addition, the effective concentration
(ECso) and lethal concentration (LCso) reviewed in Table 11 are much higher than those found in
the pond (by 0.002 to 34 ug.L? depending on the pesticide). However, the high amounts of
suspended solids measured in pond water (23 + 9 mg.L ™ in 2018 and 21 + 7 mg.L™ in 2019, which
is above the water quality criterion established by MDDELCC strongly decreased the light
availability for algal growth. We argue that light limitation was responsible for the observed toxicity
of pond water on this algae (Kadlec & Wallace, 2009a). Moreover, TSS concentrations were also

lower in 2019, which could explain the reduction in toxicity in 2019.

A toxicity criterion is defined for one contaminant at a time, as most studies focused on individual
impacts. In the present study, pesticides were applied in mixture of variable concentrations. The
prediction of toxicity for a chemical mixture should be based either on 1) additive effects assuming
that the contaminants have the same mode of action, or 2) independent action because they have
a dissimilar mode of action (Belden et al., 2007; Markert et al., 2020; Nowell et al., 2014). The
different categories of contaminants found in the pond, such as nutrients, suspended solids and
pesticides, differ in their mode of action. In terms of pesticides, most measured here are insoluble,
not persistent, not lipophilic, and they were not always present in the water (Tables 9 and 10).
Parvez et al. (2009) have shown that the more complex a mixture is, the least interaction occurs.
Nevertheless, results indicate that concentrations were too low to present any toxic effect on the

studied organisms (Knauer et al., 2017).
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Table 11. Summary of different endpoints of toxicity for different pesticides obtained in the literature.

Pesticide Species Endpoints Reference
Cyantraniliprole D. magna ECso48h : 20.4 pg.L?t (SAgE pesticides)
Chlorantranilipole | D. magna ECso/LCs0: 8.59 to 11.6 pg.L? (SAQE pesticides)
Clotianidine D. magna LCso 4sh: 64 to more than 115.2 mg.L? (CEAEQ, 2020)
Glyphosate D. magna ECs0/LCso: 3000 to more than 1 000 000 pg.L!  (CCME, 2012)
Glyphosate R.subcapitata ~ ECsor2n: > 35000 pg.L? (SAgE pesticides)
Atrazine R.subcapitata ~ ECso120n : 49 pg.L* (SAQE pesticides)

Thiamethoxam

D.magna

R.subcapitata

ECso4sh : >106 mg.L?
ECsoo6h: > 97 mg.L?

(CEAEQ, 2020)

Roundup Hyalella In laboratory : LCsosgh: 9.9 £ 1.7 mg.L™* (Mugni et al,
curvispina In field : No impact 2014)
24.4 The removal of contaminants by the retention pond

Published studies on pond efficiency in reducing contaminants for most were carried out on
nutrients, TSS and pathogens (Fisher & Acreman, 2004; Knox et al., 2008; Teklu et al., 2018;
Vymazal, 2007), with fewer on pesticides (Gikas et al., 2018; Lyu et al., 2018; Maillard et al., 2011;
Teklu et al., 2018; Tournebize et al., 2017), but to our knowledge, none tested pond efficiency in
reducing toxicity. We found that the pond was not efficient in lowering the toxicity to the microalgae
(Tables 6 and 7). Interestingly, the pond was efficient in reducing TSS, yet this reduction was
insufficient to reduce its impact on light availability and thus on water toxicity to algal growth, if

this hypothetic explanation is valid.

The removal efficiency of fecal contamination were highly variable, with the highest percentages
(> 95%) obtained on dates when E. coli concentrations reached 2000 to 8000 CFu/100 mL at the
inlet (Table 6 and 7). Negative percentages were observed for the lowest concentrations. The
study by Martinez-Guerra et al. (2015) indicated that for pathogens (including bacteria and
viruses), removal efficiencies by CWs revolved around 70% depending on water temperature and

the presence of plants.

Removal of pesticides by the pond varied depending on the year and on which pesticide was
present, with an efficient removal of GLY and its by-product AA but also for THM (Tables 9 and

10). All other pesticides presented negative efficiencies (increases between incoming and
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outflowing waters). It can be assumed that the removal efficiency was higher for GLY and AA
because they tend to bind to particles (Table 9) and sediment at the pond bottom. In the case of
THM, which degrades rapidly in water (Table 10), we can assume that the pond acted as an
adequate environment for its hydrolysis and photolysis. Overall, removal was higher in 2018 than
in 2019, when incoming waters presented higher concentrations (Table 6). Moreover, it seems
that removal efficiencies of GLY and AA increased with their concentrations at the entrance of the
pond, for both years combined. The pond was efficient (4 to 76 %) when concentrations were
above 0.2 ug.L* for GLY and 0.16 pg.L™ for AA, but negative percentages were obtained for lower
concentrations. Maillard et al. (2011) studied the removal of pesticide mixtures in a stormwater
wetland (SFH type) collecting runoff from a vineyard catchment. Removal efficiencies varied
between 50 and 79% for GLY and AA (n=30) for entering concentrations between 0 to 15 pg.L™.
They identified that the degradation process in the pond was mainly via sedimentation, and that
removal decreased with increasing flow rates during spring and autumn rain events. In the present
study, entering concentrations of these pesticides were lower (Table 6 and 7) than in Maillard et
al. (2011), and we only had eight rain events on which sufficient water could be collected to
measure pesticide removal, but we also observed lower removal during spring and autumn rain
events. Vymazal & Brezinova (2015) made a review on the efficiency of wetlands to reduce
pesticides from agricultural runoff and drainage. They indicated that certain groups were more
likely to be eliminated, including organochlorines (97%), strobilurins/strobins (96%),
organophosphates (94%) and pyrethroids (84%). These pesticides were not detected in the
studied pond. The pesticides detected in the pond do not belong to these groups with the best

effeciency.

The pond was relatively efficient in removing nutrients and suspended particles from agriculture
runoff (Table 8). It was significantly greater for TSS and TP than for TN (p<0.05), suggesting that
the main removal process was occurring through sedimentation (Kadlec & Wallace, 2009a).
Phosphorus is known to adsorb on particles, and thus get transported similarly. For nitrogen,
removal depends on microbial processes and therefore on environmental conditions favoring
growth (Vymazal, 2007). Wang et al. (2017) reviewed the application of CWSs in agriculture,
specifically of free water surface retention ponds such as studied here, and showed that the
removal of TSS varied widely (79.2 + 24.1%), such as in the case of TN (57.6 £ 22.4%) and TP
(54.7 £ 20.3%). The study of Kadlec and Wallace (2009) shows that the type of pond studied here
generally present TSS removal efficiencies above 70%, but lower removal of nutrients. However,
Vymazal (2007) obtained 40-50% removal for N, and 40-90% for P. The pond studied here
presents similar percentages as in the literature for TSS and P, but relatively lower removal
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efficiencies for N. Removal could only be measured at the beginning of the season (April-May) or
at the end (September-October) when rain events generated sufficient water movement on the
landscape. Average temperatures were low during these periods, ranging from 6 to 14.2 °C
depending on the month. It is possible that the environmental conditions on these periods were
not favorable to microbial growth and activity involving nitrogen removal (e.g. water temperature

too low).

Overall, the retention pond was more efficient in 2019 than in 2018 in reducing TSS and
nutriement. Moreover, the pond was more productive in 2019 as expressed by the higher P, N
and Chl-a. It is therefore possible that this elevated production promoted microbial activity and

plant growth, which then participated in improving the pond capacity to reduce nutrients and TSS.

Removal of nutrients and TSS were generally higher when evaluated from loads (for cases when
flow rates and volumes were available) as compared to from concentrations (Table 8). Lenhart et
al. (2011) evaluated the performance of a North Carolina storm-water wetland, including the
removal efficiency based on concentrations and loads. When based on concentrations, removal
of TSS, TP and TN were respectively -30%, 0% and -51%, but when removal was based on loads,
these values became 49%, 47% and 36%. We also obtained such large differences when
comparing these two calculation methods. At the end, what really matters are loads of
contaminants reaching downslope ecosystems that are threatened.

In the study by Chrétien et al. (2016) on a similar retention pond in the region, the removal
efficiency was in the order of 50-56% for TSS, 42-52% for TN and 48-59% for TP (calculated with
loads). The authors suggested that these abatements were mainly linked to the efficient
sedimentation of sand, silts and nutrient particles. In the present study, removal efficiencies
obtained in 2019 from loads were higher for all three contaminants (near 100%). However, there
were not as many rainfall events as in the study by Chretien et al. (2016), and they were not
covering the warmest/most productive period of summer (June-August), but rather the beginning
(April-May) and the end of the season (September-October), periods that may differ in terms of
removal efficiencies (with potentially slower microbial activity and reduced photolysis).

Plants can improve the adsorption of contaminants onto substrate materials in constructed
wetlands (Ignatowicz et al., 2020; Wang et al., 2017), potentially because plants increase water
retention time, prolonging the contact time between substrates, microorganisms and
contaminants, and leaving more time for their degradation (Martinez-Guerra et al., 2015). Plant
coverage in the studied pond may not have been sufficient to generate these effects. They were

mainly on shore and potentially limited by the elevated TSS.
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25 Conclusions

We observed peaks in pond contaminant concentrations occurring 1 to 2 months after the
application of fertilizers and pesticides in the fields (mid-May), and during months of high
precipitation (June). In 2019, nutrients and pesticides were found in significantly higher
concentrations than in 2018, which is supported by the higher precipitations observed in 2019
and the higher quantities of inorganic fertilizers applied that year (Table 4). The main pathways
of transport were drainage flow runoff and erosion as indicated by the correlation between
precipitations, TSS, TP and pesticides. The transport of pesticides also depended on their

behavior in soil, with similar seasonal trends for pesticides having similar sorption coefficient.

We did not find toxic effects of the contaminants mixture on D. magna or H. azteca at any season
on both years. Pesticides were either rapidly degraded in water or bound to particles, so they
were not available to the tested organisms. This mixture was however toxic to the microalgae R.
supcapitata, the criterion of 1 CTu, which means the pond mixture of contaminants generated
chronic effects (here growth inhibition) was exceeded for both years. Thiamethoxam was the only
pesticide found at concentrations above the criterion for the protection of aquatic life, previously
established by MDDELCC on different organisms aquatic (6 minimum including invertebrates,
fish, plants, amphibians) or this specific pesticide tested alone. The pond water was composed of
a varying mixture of nutriments and suspended solids (often above the criterion for the protection
of aquatic life) adding to the pesticide mixture. We cannot determine if the pesticides (not in high
concentrations taken individually, but potentially causing additive effects) were responsible for
this growth inhibition, or it was rather caused by the light limitation associated to elevated

suspended solids.

The pond was found as relatively efficient to remove suspended patrticles, phosphorus and
nitrogen, similarly as in other constructed wetlands. However, it was not efficient for the removal
of pesticides, but since calculations had to be based on concentrations, removal efficiencies could
have been underestimated. To correctly evaluate pond removal efficiencies, calculations should
be based on loads and rely on more rainfall events to represent the whole open-water season.
The use of plants and other types of wetlands should be considered for a more efficient treatment

of nutrients and pesticides.
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3 DISCUSSION GENERALE ET CONCLUSIONS

3.1 Le comportement des contaminants dans I'’eau et les sédiments du bassin
de rétention

Les contaminants ont été détectés a des concentrations plus élevées entre juin et juillet en 2018
(1 a 9 fois), soit environ un a deux mois apres les épandages d’engrais (fumier et inorganiques)
et de pesticides a la mi-mai. Le mois de juin suivant les épandages a été caractérisé par de fortes
précipitations (100.5 mm) ce qui a certainement accéléré le transfert de contaminants vers le
bassin. Ce patron de réponse avait aussi été observé dans les études de Giroux (2019) et de
Patoine (2017) montrant une hausse du phosphore, de I'azote, des MES et des pesticides dans
les écosystémes récepteurs (ici les rivieres) entre le mois de juin et juillet suite aux épandages
suivis d’événements de pluie. En 2019, une hausse des concentrations est également observée
entre juin et juillet (2 a 34 fois), mais des pics de concentration sont aussi observés en octobre,
apres la récolte et le labourage du sol (en 2018, il n’y avait pas eu d’échantillonnage en octobre).
Suite aux pratiques agricoles du mois d’octobre laissant les sols sont a nu et labourés, les
contaminants sont plus susceptibles d'étre transportés lors des événements de pluie,
généralement plus fréquents et importants durant cette période de I'année (158 mm en 2019).
L’année 2019 a présenté des concentrations 2 a 122 fois plus élevées (p<0.05) qu’en 2018 pour
les nutriments et les pesticides. Les quantités d'engrais inorganiques appliquées étaient plus
élevées en 2019 (Tableau 4). De plus, les précipitations étaient Iégerement plus élevées en 2019,
pouvant expliquer un apport plus important de nutriments et de pesticides au bassin (Tiktaka et
al., 2003). Il a été démontré que le lessivage des pesticides augmente avec les précipitations
(Tiktaka et al., 2003).

Le comportement des contaminants classiques

Le phosphore était majoritairement retrouvé sous forme particulaire dans le bassin, indiquant que
I'érosion était un important mécanisme de transport du phosphore vers le bassin (DeBusk et al.,
2004 ; Dunne & Reddy, 2004), et la sédimentation un mécanisme efficace d'élimination du
phosphore dans le bassin (Martinez-Guerra et al., 2015). Le systéme a été classé comme hyper-
eutrophe en se basant sur les concentrations moyennes de PT (133 pg P L?) et le critere
chronique de protection de la vie aquatique (30 pg.L™?), ce qui favorise la croissance des algues
et des plantes dans le bassin (MDDEFP, 2013).

Dans le cas de l'azote, le critére utilisé pour qualifier les bassins versants fertilisés au Québec

(MDDELCC, 2017) n'a été dépassé gqu'en juillet et en aot 2018, alors que tous les échantillons
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ont été supérieur au critere en 2019 (sauf en avril). Le NH,* était la forme principale d’azote
retrouvée dans I'eau du bassin, et étant capable de se fixer aux complexes argilo-humiques des
sédiments dans les zones humides. |l est possible que I'élimination de 'azote par le bassin ait
procédé de cette facon, de plus une une corrélation significative entre les concentrations d’azote
total dans l'eau et les sédiments tout au long de la saison a été observé. Ce mécanisme
d’élimination par adsorption a été démontré pour les eaux de ruissellement agricole par les zones
humides de type free water surface en Chine (Lu et al., 2008). De plus, les concentrations d'azote
total et de N,0 dans le bassin étaient fortement corrélées, suggérant le réle des organismes
microbiens dans I'élimination de I'azote du bassin. La volatilisation par I'activité microbienne peut

jouer potentiellement un réle dans le traitement de I'azote dans notre cas d’étude.

L'une des principales sources de MES provient de I'érosion du sol, surtout causée par les
précipitations mais aussi par le vent (Gangbazo et al., 2002 ; Tomer et al., 2010). La croissance
des bactéries et des algues, ainsi que la matiére détritique issue de leur décomposition, sont
également connues comme des sources importantes de MES (Kadlec & Wallace, 2009b), mais
leur contribution est variable dans le temps et régie par les conditions environnementales qui
contrblent la réponse biologique. Les MES n'ont pas atteint leur pic de concentration en octobre
malgré les fortes précipitations et les sols dénudés, mais plutdt en juin et en septembre. |l est
possible que les sols plus humides en octobre aient été moins facilement lessivés (Holz et al.,
2015), surtout si les précipitations étaient moins intenses tout en étant abondantes. Les MES
diminuent rapidement (1 mois) aprés chaque pic, la sédimentation est le principal mécanisme
d’élimination des MES dans les bassins de rétention (Gangbazo et al., 2002 ; Tomer et al., 2010
; Wang et al., 2017).

L'abondance des coliformes E. coli dans le bassin est certainement liée a I'épandage de fumier
de bovins au début de la saison chaque année (Kadlec & Wallace, 2009b ; Schreiber et al., 2015).
Bien que la présente étude n'ait pas permis I'étude des sources de cette contamination fécale, il
est aussi possible que ces apports provenaient de la faune vivant aux abords du bassin (Kadlec
& Wallace, 2009b). La diminution significative de I'abondance des E. coli observée dans l'eau
entre juillet et septembre était probablement liée a I'espérance de vie de ces coliformes (30 jours

dans l'eau et 50 jours dans les sédiments; Kadlec & Wallace, 2009b).

Le comportement des pesticides

Les apports de pesticides au bassin font suite a l'application a la mi-mai d'un produit appelé Halex
GT (Syngenta Canada, 2019) composé principalement de GLY (25%), S-MET (25%) et MEN
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(2,5%) (Tableau 4). Le traitement des semences avec le produit appelé Fortenza, principalement

composeé de l'insecticide CYA, est également responsable de la tendance observée.

Plusieurs pesticides détectés dans le bassin étaient mobiles dans le sol (Tableaux 9 et 10). Les
moyens de transport préférentiel ont été le drainage, le bassin étant alimenté par un systeme de
drainage et la plupart étant mobiles dans les sols. Tomer et al. (2010) ont étudié les voies de
transport des contaminants comparant le ruissellement et le systéme de drainage dans un bassin
versant agricole; ils ont signalé que les flux d'eau de drainage constituent I'un des principaux
moyens de transport pour les contaminants. Dans le cas du GLY, considéré comme un pesticide
faiblement mobile, I'érosion est sans doute le principal mécanisme de transport et la
sédimentation le principal mécanisme d’élimination par le bassin (Wu et al., 2004). Le patron
saisonnier des pesticides était plus ressemblant (corrélations plus fortes entre les herbicides et
les insecticides) pour ceux dont le coefficient d’adsorption dans le sol (Koc) était similaire
(Tableau 9 et 10) et été détecté aux mémes periodes dans le bassin. Néanmoins le THM et CHL
ont été détecté au début de la saison avant son application a la mi-mai en 2018, considérés
persistant dans les sols (Tableau 10), cela résulterait de la présence de pesticides résiduels dans
les sols (Kadlec & Wallace, 2009b ; Tondera et al., 2018).

La dégradation du MEN, THM, du CYA et du CLO s’est produite en un mois, ces pesticides étant
considérés comme peu persistants dans l'eau. Le MET et le CHL ont mis entre deux et trois mois
pour se dégrader dans I'eau, étant connu comme plus persistant dans I'eau. L'activité microbienne
est le principal processus de dégradation conduisant a la formation d'AMPA a partir du GLY
(Battaglin et al., 2014 ; Coupe et al., 2012).

Pour conclure, la détection des pesticides dans le bassin a été influencé par leur comportement
dans le sol (Koc) et leur comportement dans I'eau une fois détecté par leur temps de dégradation

dans I'eau (demi-vie dans I'eau).

3.2 La toxicité de I’eau et des sédiments du bassin de rétention

Aucun effet toxique n'a été observé sur les espéces D. magna (par I'eau du bassin) et H. azteca
(par les sédiments). La daphnie filtre I'eau pour se nourrir, les pesticides doivent donc étre bio-
disponibles pour représenter un risque de toxicité pour cet organisme. Seul le THM a présenté
un risque pour la vie aquatique dans le bassin étant donné sa concentration élevée (MDDELCC,

2017). Les autres pesticides retrouvés en concentrations variables n’ont pas dépassé les critéres
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établis par MDDELCC. Puisque la plupart des pesticides étaient insolubles (incluant le THM), leur
assimilation était sans doute réduite. Gustinasari et al. (2020) ont étudié I'impact du glyphosate
chez la D.magna et ont observé des effets de mortalité pour la moitié de la population étudié sur
48h pour une concentration de 21.34 mg.L™. Les concentrations détectés pour la glyphosate dans
le bassin étaient pas assez elevés pour observer des impacts. Pour sa part, 'amphipode se
nourrit des détritus a I'interface eau/sédiment. Le GLY et son sous-produit ’TAMPA ont été les
seuls pesticides détectés dans les sédiments du bassin. Ils ont tendance a se lier aux particules
et par conséquent ne semblent pas avoir été bio-disponibles pour 'amphipode. De plus, la plupart
des pesticides étant non lipophiles, leur bioaccumulation dans les organismes ne pouvait avoir
lieu. Une étude sur la contamination des lacs du Mississipi par les pesticides n'a rapporté aucun
effet sur la survie et la croissance de I'amphipode H. azteca (Moore et al., 2007). La disponibilité
des pesticides dosés dans cette étude (alachlor, metolachlor, cyanazine, clorpyrifos, trifluraline,
atrazine et méthyle parathion) était faible puisqu'’ils se lient & l'argile et au carbone organique des

sédiments. Il est possible que de tels mécanismes aient agit aussi dans notre bassin.

L’eau du bassin a présenté une toxicité chez la microalgue R. subcapitata, mais aucune
augmentation significative de toxicité n’a été observée en 2019 malgré les concentrations plus
élevées de pesticides mesurées cette année-la. Le critére établita 1 UTc (), représentant un effet
chronique (inhibition de la croissance) a été généralement dépasseé pour les deux années. Nous
ne pouvons exclure que les effets toxiques mesurés sur I'algue soient liés aux concentrations
élevées en MES dans le bassin plutdt qu’a la présence de pesticides, étant donnée la corrélation
existant entre la toxicité et les MES, bien que faible. Une telle corrélation n’existe pas pour les
pesticides. Les MES réduisent grandement la disponibilité en lumiére dans le milieu, et peut par

conséquent impacter la croissance des algues.

Les contaminants sont retrouvés en mélange dans le bassin de rétention, et présentent des
modes d’action différents. L’absence d’effet toxique méme en présence d’'un mélange ne
supporte pas une action synergétique, mais nous ne pouvons exclure un effet antagoniste
(Belden et al., 2007; Markert et al., 2020; Nowell et al., 2014) . De plus, la majorité des pesticides
mesurés dans la présente étude étaient peu solubles, peu persistants, peu lipophiles ou pas en
concentrations assez élevées pour étre disponibles et causer des effets toxiques chez les

organismes étudiés.
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3.3 L’efficacité du bassin de rétention a diminuer les contaminants et
recommandations

L’efficacité du bassin pour la toxicité, la contamination fécale et les pesticides

Notre étude montre gque le bassin n'a pas permis de réduire efficacement la toxicité mesurée chez
la microalgue (Tableaux 6 et 7), et ce malgré l'abattement des MES observé. Pour la
contamination fécale, les pourcentages d'efficacité sont trés variables, la réduction la plus élevée
(99 %) étant observée lorsque I'abondance de E. coli atteignait 8000 CFu/100 mL . Des
pourcentages négatifs (hausse de la densité entre I'entrée et la sortie du bassin) ont été observés
pour les densités les plus faibles d’E. coli. Par comparaison, Martinez-Guerra et al. (2015) ont
obtenu un abattement des pathogénes (y compris les bactéries et les virus) aux alentours de

70%, variant avec la température de I'eau et la présence de plantes dans le bassin.

En ce qui concerne les pesticides, le bassin semble avoir été efficace pour abattre le GLY (4 a
69%) et son sous-produit AMPA (3 a 76%), de méme que le THM (6 a 95%). On peut supposer
gue l'efficacité du bassin était plus élevée pour les pesticides qui ont tendance a se lier aux
particules tels que le GLY et TAMPA (Tableau 9) et a sédimenter (Battaglin et al., 2014; Coupe
et al., 2012). Par comparaison, Maillard et al. (2011) ont étudié I'élimination de mélanges de
pesticides dans une zone humide (type SFH) recueillant les eaux de ruissellement d'un bassin
de captage de vignes. Les pourcentages d'efficacité se situaient entre 50 et 79% pour le GLY et
'AMPA (n=30) pour des concentrations a I'entrée comprises entre 0 et 15 pg.Lt. Dans notre
étude, les concentrations a I'entrée étaient plus faibles (Tableau 6 et 7), et les pourcentages
d’efficacité les plus faibles étaient observés au printemps et a I'automne lorsque les conditions
environnementales étaient sans doute différentes que celles prévalant dans I'’étude de Maillard
et al. (2011). Dans le cas du THM, il présente I'un des temps de demi-vie dans I'eau le moins
élevé pour 'ensemble des pesticides, donc il se dégrade rapidement (Tableau 10) et expliquer

cette efficacité.

L’efficacité du bassin pour les MES et les nutriments

Le bassin de rétention s’est montré efficace pour réduire les apports en MES et en nutriments
vers la riviere Nicolet en aval. Ainsi, il présente des pourcentages d'élimination de 73, 46, 24 %
prespectivement pour les MES, le phosphore et I'azote (calculs basés sur les concentrations)
pour les deux années combinées. L’abattement des MES et du phosphore est significativement
plus élevé celui de l'azote, le principal processus d'élimination de ces contaminants étant la
sédimentation (Kadlec & Wallace, 2009b). Pour l'azote, le mécanisme d'élimination dépend

davantage des processus microbiens et donc des conditions du milieu favorisant la croissance
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des micro-organismes (Vymazal, 2007). Par comparaison, Wang et al. (2017) ont étudié
l'utilisation des zones humides en agriculture pour abattre les contaminants ; ils montrent que
pour un bassin de rétention de notre type (SFH), l'efficacité d'élimination des MES était en
moyenne de 79%, de 55% pour le phosphore, et de 58% pour I'azote. L'étude de Kadlec et
Wallace (2009) montre qu'en général, les bassins de type SFH présentent une réduction des
MES supérieure a 70%, mais une élimination limitée des nutriments. Cependant, Vymazal (2007)
a obtenu une réduction variant entre 40 et 90% pour le phosphore, et entre 40 et 50 % pour
'azote. Par conséquent, le bassin étudié présente des pourcentages similaires a ceux de la
littérature pour les MES et le PT, mais inférieurs dans le cas de I'azote. L’élimination de I'azote
dépendant des processus microbiens, puisque les périodes ou la mesure de I'abattement était
possible se situaient principalement en début de saison (avril-mai) ou en fin de saison
(septembre-octobre), il est possible que les conditions environnementales (notamment les faibles

températures de I'eau) n'étaient pas favorables a I'élimination de l'azote.

Enfin il est possible que ces pourcentages basés sur les concentrations entrantes et sortantes
aient été sous-estimés; les calculs basés sur les charges en MES et en nutriments donnent une
efficacité s’approchant de 100% (2019 seulement). Lenhart et al. (2011) ont évalué quatre
méthodes de calcul de performance d’'une zone humide de Caroline du Nord, comprenant les
méthodes basées sur les concentrations et les charges. Les pourcentages basés sur la
concentration étaient de -30, 0 et -51%, alors que ceux basée sur la charge de 49, 47, et 36%
respectivement pour les MES, le phosphore et 'azote. La méthode basée sur les charges est
plus représentative de la performance d’un bassin, car elle prend en compte les pertes lors des
infiltrations dans les sols durant les événements de pluie et celles causées par

I'évapotranspiration dans les cas des nutriments.

La présence de plantes pourrait améliorer I'efficacité du bassin en augmentent le temps de
rétention de I'eau, ce qui prolonge le temps de contact entre les substrats et les contaminants,
l'adsorption des contaminants sur les substrats étant alors améliorée (Ignatowicz et al., 2020 ;
Wang et al., 2017 ; Martinez-Guerra et al., 2015). Les plantes telles que Phragmites autralis,
Typha latifolia et Hydrilla verticillata sont connues pour étre efficaces dans le traitement des
pesticides en zones humides (Vymazal & Brezinova, 2015). De telles especes de plantes

pourraient étre implantées dans le bassin afin d’augmenter son efficacité de traitement.
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3.4 Retour sur les hypothéses du projet et recommandations

Les hypothéses 1 et 2 ont été validées, puisque les pics de concentrations des contaminants
surviennent aprés les épandages d’engrais et de pesticides a la mi-mai pour les deux années, et
particulierement durant des mois ou les précipitations sont élevées. L’hypothése 3 a été
partiellement validée, puisque I'eau du bassin a généré une réduction du taux de croissance chez
I'algue, le critére de 1 UTc (représentant des effets chronigues pour les organismes, ici l'inhibition
de croissance) étant généralement dépassé pour les deux années. Il est possible que cette
inhibition soit surtout causée par les concentrations élevées en MES qui réduisent grandement la
disponibilité en lumiére, et ainsi la croissance des algues. Toutefois, I'eau du bassin et les
sédiments n’ont présenté aucune toxicité chez les daphnies et les amphipodes, le THM étant le
seul pesticide retrouvé dans des concentrations surpassant les criteres de vie aquatique
chronique. Les pesticides mesurés dans la présente étude sont en général peu disponibles, peu
solubles, peu persistants ou peu lipophiles, ou ils n’ont pas été retrouvés en concentration assez
élevée pour générer une toxicité chez les organismes étudiés. Néanmoins il est important de
préciser que les tests de toxicité ont été réalisés mensuellement et non pas lors des pics de
concentrations des pesticides ( fréquence élevée d’échantillonage du au projet amphibien) et qu'’il
serait recommandé de les effectuer au miminimum deux fois par fois de mai a juillet. L’hypothéese
4 concernant l'efficacité du bassin a réduire les contaminants est partiellement validée puisque le
bassin a montré une certaine efficacité a réduire les MES, le phosphore et I'azote, mais pas autant
dans le cas des pesticides, sauf pour le GLY, ATR et THM, les pesticides les plus susceptibles
de s’adsorber aux particules (GLY et ATR) et rapidement dégrader dans I'eau (THM). Le bassin
a parfois méme agit comme site d'accumulation de certains pesticides et de coliformes

(augmentation des concentrations entre I'entrée et la sortie).

Dans l'avenir, il serait primordial de récolter des données a des fréquences plus élevées suite
aux épandages de pesticides et de nutriment en début de saison afin de déterminer le temps de
transit pour les nutriments et également évaluer la toxicité du bassin durant les réels pics de
concentrations. Il est également important d’avoir un plus grand nombre d’événements de pluie
en tenant compte des charges permettant de tirer des conclusions statistiquement plus solides
sur le potentiel de ces écosystemes a réduire les contaminants en aval. lls ont déja fait leurs
preuves dans d’autres circonstances, notamment en présence de certaines especes de plantes
clés en densité suffisante pour ralentir le débit et permettre au processus d’épuration de faire son

ceuvre. |l serait par ailleurs importants de rehausser la fréquence d’échantillonnage dans I'eau du
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bassin et ses sédiments pour quantifier avec plus de précision les temps de transit entre les

champs et le bassin, et les facteurs qui les contrélent.
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4 ANNEXE |- TABLEAU DE CORRELATION ENTRE LES
CONTAMINANTS ET LES PRECIPITATIONS.

Table 12 Spearman correlation table presenting significant relationships (p< 0.05) between the
seasonal cumulative precipitation and the nutrients or pesticides, combining data sets of both
years.

TN in water TPin TN in Thiamethoxam  Chlorantranilipole in
water sediment in water water
0,79* 0,85* 0,73* -0,80* -0,65*

Cumulative precipitation

for the season
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5 ANNEXE II- DATES D’ECHANTILLONNAGE SUR LE TERRAIN.

Table 13 Date of the field trip for both seasons 2018 and 2019.

Months Season 2018 Season 2019
Date of the field trip April 2018-05-03 2019-04-29
May 2018-05-28 2019-05-21
June 2018-06-26 2019-06-25
July 2018-07-23 2019-07-22
Aug 2018-08-27 2019-09-03
Sept 2018-09-18 2019-09-29
Oct No field trip 2019-11-04
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6 ANNEXE IlI- LES EMISSIONS DE GAZ A EFFET DE SERRE PAR UN
BASSIN DE RETENTION EN MILIEU AGRICOLE

6.1 INTRODUCTION

Bien que les émissions de gaz a effet de serre (GES; CO,, CH4, N2O) ne soient pas une
problématique clairement identifiée au Québec, on sait que les systemes agricoles sont une
source importante de N>O (Gabriel, 2018) et qu'en général les systemes aquatiques contribuent
de maniere substantielle au cycle du carbone par leurs émissions de GES (Bartosiewicz et al.,
2015) et en particulier les systéemes riches en éléments nutritifs (Bartosiewicz et al., 2019;
DelSontro et al., 2019). C'est pourquoi ce projet s'est également intéressé aux émissions de GES

par le bassin de rétention a I'étude.

6.2 MATERIELS ET METHODES

La méthode consistait a échantillonner I'eau du bassin en zone pélagique a partir du pédalo, et
ce a trois endroits : prés de I'entrée, au milieu et prés de la sortie du bassin. A chacun de ces
trois points d’échantillonnage, deux échantillons d’eau ont été prélevés a I'aide d’'une van dorn
pour quantifier & la surface et au fond du bassin les gaz dissous (CO2, CH4, N2O) par la méthode
du headspace. Briévement, cette eau est transférée dans une bouteille de 2 litres munie d’'une
seringue a la base permettant de générer un espace d’air avec lequel I'eau entre en équilibre.
Aprés avoir mesuré la température de I'eau (pour tenir compte de la solubilité des GES), la
bouteille est fermée a l'aide d’'un bouchon muni d’une aiguille double, 30 mL d’air ambiant est
introduit dans la bouteille en évitant de contaminer I'air entrant par notre respiration, le circuit est
fermé, puis I'eau est vigoureusement mélangée avec cet air pendant 3 minutes. On échantillonne
ensuite cet air dans une viale de type Exetainer (dont 'air a été remplacé par I'azote pur et la
viale évacuée au préalable) en poussant I'eau de la seringue vers la bouteille (qui pousse I'air
dans la viale) et en créant une surpression. Cette viale est conservée pour dosage des GES par
chromatographie en phase gazeuse (Thermo 1310, TRI-Plus Head-Space auto-sampler, HSQ
80/100 1.6 mm x 30.5 m in series with MS 5A 1.6 mm x 18.3 m, thermal conductivity and

flame ionisation detectors).
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uM Co2

6.3 RESULTATS ET DISCUSSION

La tendance générale du CO, dans le bassin pour les deux années est de montrer des
concentrations élevées en début de saison (avril) et en fin de saison (ao(t- septembre), avec une
baisse entre les deux, durant la saison de croissance des producteurs primaires. En moyenne,
les concentrations en surface et au fond du bassin sont demeurées supersaturées durant toute
la période d’échantillonnage, c’est-a-dire qu’elles sont demeurées au-dessus de la moyenne en
équilibre avec I'atmosphére (ligne pointillée, Fig. 16). On peut en déduire que le bassin est
demeuré une source de CO; pour I'atmosphére. On observe également que les concentrations
au fond du bassin sont plus élevées qu’a la surface du bassin (sauf pour le printemps 2019),
suggérant que les gaz accumulés durant I'été au fond sont libérés lors du retournement automnal,
augmentant les flux durant cette période. Les concentrations a la surface et au fond du bassin
sont significativement plus élevées en 2019 qu'en 2018 (p<0.05). Le CO; est produit par la
respiration aérobie ou lors de la dénitrification, et il est recyclé par les plantes et le phytoplancton
via la photosynthése (Fenchel et al., 1998). Les patrons saisonniers des concentrations suggeérent
gue la photosynthése a réduit les émissions de CO; par le bassin de mai a aout en 2018 alors
que cette réduction n’a duré que deux mois en 2019 (juin-juillet), alors que les concentrations de

surface étaient prés de la saturation.
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Figure 16. Evolution des concentrations du COz (uM) dans le bassin par comparaison avec la moyenne des
concentrations en équilibre avec I'atmospheére a chaque sortie mensuelle en 2018 et en 2019.
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UM CH4

Pour ce qui est des concentrations en CH4, on observe des patrons saisonniers fort différents que
ceux du CO,, avec une augmentation du degré de supersaturation en CH,4 durant I'été, et des
pics de concentration en juin 2018 et en aout 2019. En 2018, les tendances sont similaires pour
la surface et le fond du bassin, indiquant un mélange de la colonne d’eau a chaque période
d’échantillonnage. Les concentrations demeurent relativement faibles et prés de I'équilibre avec
'atmosphére, malgré 'augmentation observée en mai et juin atteignant au maximum 0.72 yM.
En 2019, les concentrations sont plus élevées au fond du bassin a partir du mois de juillet pour
atteindre des concentrations maximales en fin de saison de prés de 10 pM, alors que les
concentrations de surface demeurent faibles et peu variables (en moyenne X pM). Ce patron
suggeére une stratification soutenue de la colonne d’eau en 2019, amenant le CH4 a s’accumuler
au fond au méme titre que le CO.. Les concentrations sont d’ailleurs significativement plus
élevées en 2019 qu'en 2018 a la surface et au fond du bassin. Pour 'ensemble des saisons et
pour les 2 années, puisque les concentrations sont demeurées supersaturées, le bassin
représente une source nette de CH4 pour 'atmosphére. Le CH, est issu de la méthanogénéese un
processus anaérobie effectué par des procaryotes méthanogenes appartenant au domaine des
Archées (Lamouille-Hébert & Huchon, 2015; Zhou et al.,, 2015). Les éléments régulateurs
principaux sont la disponibilitté en oxygéne et en substrat carboné (Fenchel et al., 1998).
L’'oxygéne du bassin (qui a été suivi en 2019 seulement) est demeuré constamment a prés de
zéro. La productivité du milieu (nutriments, biomasse phytoplanctonique, présence de plantes
aquatiques) fourni sans doute des conditions idéales favorisant la méthanogénése

(anoxie,substrats carbonés de qualité).
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Figure 17 Evolution des concentrations du CHs (UM) dans le bassin et la moyenne en équilibre avec
I'atmosphére a chaque sortie mensuelle en 2018 et en 2019.
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UM N20

Dans le cas du N:O, les concentrations a la surface et au fond du bassin présentent les mémes
tendances pour les deux années, avec une augmentation marquée en juillet-aott 2018 et en juillet
2019. Le bassin demeure généralement supersaturé pour les deux années, avec une légeére
sous-saturation au fond du bassin en mai 2018. La dénitrification est la source principale
présumée de N.O malgré une production beaucoup plus importante de N,. Un milieu faible en
oxygéne et des concentrations élevées en NOj favorisent la réaction menant vers la production
de N2O (De Filho et al., 2015).
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Figure 18 Evolution des concentrations du N20O (uM) dans le bassin et la moyenne en équilibre avec
I’atmosphére a chaque sortie mensuelle en 2018 et en 2019.

6.4 Conclusion

Le bassin de rétention représente clairement une source pour I'atmosphére de ces trois gaz a
effet de serre, particulierement en 2019 ou les degrés de supersaturation sont les plus élevés (en
moyenne 2, 6 et 1 fois plus élevés, respectivement pour le CO;, CH4 et N2O). Les concentrations
en phosphore et en azote étaient plus élevées en 2019, de méme que la production primaire en

surface et 'anoxie au fond qui en découlent, ce qui pourraient expliquer cette tendance.
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