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Avant-propos
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Résume

De nombreux rapports et études abordent la problématique de I’enrichissement des eaux douces
par I’azote et font état d’un suivi de la qualité de 1’eau dans les grandes riviéres, celles qui
faconnent le paysage d’une région. Toutefois, les petits cours d’eau en amont ont un rdle
prépondérant sur les écosystémes situés en aval du réseau hydrographique puisqu’ils ont la
capacité de retenir et transformer d’importantes quantités d’azote inorganique et organique. En
milieu agricole, leurs impacts sont d’autant plus importants que 1’épandage des fertilisants
organiques et minéraux reliés aux activités agricoles engendre un excédant de nutriments dans les
sols par rapport aux besoins des cultures. Cet excédent aboutit dans les ruisseaux et les riviéres
principalement sous la forme de NO;™ et NH," pour I’azote, et de PO,>" pour le phosphore. Le
nitrite, un anion également présent dans I’environnement, est typiquement négligé dans les études
de qualité de I’cau. En effet, il est généralement admis que le nitrite s’oxyde facilement en nitrate
et qu’en conséquence, en étant transitoire, il se retrouve rarement en concentration importante
dans les eaux naturelles. De plus, la concentration de NO;™ est trés souvent intégrée dans la valeur
mesurée de NOj". Cette détermination de la concentration du couple nitratetnitrite a pour
conséquence directe de masquer 1I’'importance de la présence et de la variation du nitrite dans le
cours d’eau, puisque la concentration en nitrate est généralement 100 fois supérieure a celle en
nitrite. Par conséquent, il devient difficile de faire le suivi de cet anion trés toxique pour les

organismes vivant dans I’environnement.

Il y a conscientisation graduelle de la problématique entourant la présence et I’accumulation du
nitrite toxique dans les cours d’eau. En effet, plusieurs suivis de la qualité¢ de I’eau effectués
depuis plus de 20 ans en Europe font état de la présence et de I’accumulation de nitrite dans les
rivieres. Toutefois, a notre connaissance, aucun suivi ni étude sur la qualité de 1’eau au Québec et
au Canada ne fait état de ce probléme dans 1’eau de surface, souterraine et de drainage. Dans un
premier temps, notre étude vise & valider les procédures standards de laboratoires afin d’établir
une technique de conservation adéquate des échantillons d’eau pour 1’analyse de nitrite et mettre

en garde les expérimentateurs analysant la concentration de nitrite total seul plutdt que la
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concentration de nitrate et nitrite combinée afin d’éviter les erreurs analytiques inhérentes au
mode de conservation. Dans un second temps, les travaux réalisés visent a préciser la
problématique reliée a la présence et la variabilité des fortes concentrations en nitrite dans les
cours d’eau d’un bassin versant agricole de la région de Québec, Canada. Les suivis réalisés
démontrent clairement que les échantillons d'eau collectés dans les deux principaux cours d'eau
situés dans des zones de cultures intensives présentent de fortes concentrations en nitrite, qui
dépassent réguliérement les critéres de qualité de 1’eau pour la protection de la vie aquatique
établis par le Ministére de I’environnement du Québec. De plus, il a été observé que les niveaux
de nitrite, mesurés a 1’exutoire du bassin versant, ne sont pas représentatifs de la variabilité¢ des
concentrations mesurées en amont a 1’intérieur du micro-bassin versant. Finalement, les travaux
de cette thése visent a évaluer la dynamique des différentes formes de N en relation avec leur
transport de ’amont vers 1’aval afin d’établir les sources des fortes concentrations de nitrite
observées dans les cours d'eau du bassin versant. L’eau de résurgence et celle des drains agricoles
constituent d’importantes sources de N dans les deux cours d’eau, qui varient en importance a
I’intérieur du bassin versant en fonction du régime hydrologique. Les analyses de 1’eau de
résurgence permettent de mettre en évidence une importante activité réductrice dans les
sédiments, menant a la consommation de NO;3 et a de fortes concentrations en NHs' et NO,".
Nous suggérons que les différences de concentration en NO;  dans l'eau souterraine qui
alimentent chaque cours d'eau sont susceptibles d’influencer les concentrations en NH;" et NOy”
observées dans l'eau de résurgence, pouvant éventuellement mener & la formation et a
I’accumulation de NO, dans 1’eau de surface. Ces nouvelles connaissances démontrent la
nécessité de diminuer les excés de fertilisation azotée sur les terres agricoles responsable de la
contamination en nitrate de ’aquifére superficiel, et ainsi diminuer la présence des pointes de

concentrations toxiques de nitrite dans I’eau de surface.

viii




Table des matiéres

Remerciements...................... ereeteereeersteesseeeseesesseeeesseserareteeareeaateaaarteaasraeeaseeeennreeasreenreeerrereenrnnes iii
A VANE-PIOPOS ¢ evteitieiitieit ettt e te et e eeeste et e s bt s e e e sste st e st e s bt e s bt st e sas e e nb e e e e et e ennesseent e s saesntaans \%
|y 1 1 1S U vii
Table deS MALIETES ... .ceciieeeiieecieeccecece et ecar e e cerbeeeeeae e e sbee s ssseeeaesessbeeensaseesaesensseennnsessnnnesnns ix
LIStE dES fIGUIES ....eoveerriiiieieitiitietieeeeeee ettt st ete sttt eebesbaebeesaesa e aesessasbesaessansansassenn xi
LiStE dES tADIEAUX .....vveivietieeeiecteee ettt cte et e e aeeeae e ess e e as e eaaeeeressab e e bt e sabsenbeeabesenanesanes Xiil
SeCtion 1 1 SYNTRESE ....coomieiiiiietee ettt ettt as 1
f I 411 (o Y6 11 (o1 4 1o ) 1 WU OSSO 3
1.1 Le nitrite dans ’eNVIFONNEMENL ...........ceeiviieieeieeeieeecee et eeree e e e rreessaeeestse s e rseeesees 3
1.2 Formation AU NELILE..........cocuiieiieieeeeeiceecceeeete et eereereeeaeeesaeesaeessbeessesssneesbessneeesneesanssnnns 5
1.3 Critéres de qualité de I’ean du NItrIte .......c.eveevvieiirieiieicereeeteee et 8
1.4 La tOXICILE AU NILTILE ...eoeeeeieiiiciiiieieciiiee et e et eernreeeenaeeeeeneeeeeessanreesssnneesssssnneesessans 9
1.5  Mise en contexte et pertinence de I’étude .........cc.coeciiveeviniininininntineneeeeeeeene 12

2. Objectifs €t hyPOthESES.....ccvirieieriiierietiicetccie ettt ettt et s 15
2.1 Conservation des échantillons de NItFIte.........ccuveeeeiiieeciieeeeeeececereee e 15
2.2 Suivi des concentrations de NITILE .........oevveeerieeeeiiieeceeeeceecce e craeeereeeeeareeeenrnns 15
2.3 SOUICES A€ MILTILE .....ceevuvieiieeiieeeeiiieeeeeecrreeeeecnreeereseeeeeseenneeeesesseeeessssrnsesessnseesssssrseeesennns 16

3. Matériel €t METhOAES ........coceueieeiieceecee et eere e e e ne e e e nr e e sn e e sneeeeneaesens 17
3.1 Sites et pEriodes A EtUAE. ......ccviiiereriierie ettt ettt e 17
3.2  Protocoles d’échantillonnage et d’analyses.........cccocereereriineneneneerenieereeeeeniee oo nees 18
3.2.1 Bl ettt et n e et e e ae s aa e bt s eresereeennreenneenns 18
322 SEAUMENTS ..ottt ettt e s e e essesbtbbereeesessestsaateeseessesosssssssesssessesssssnenns 21
323 GAZ AISSOUS..uveeeiirererieirerreeeeeinrereeeesreeeeeessreeeeessaseseesssaeesesanseesssssssessesssseesassssessesanns 21

3.3 Echantillonnage de 1’eau de FSUIZENCE ...........vevvrvreererieeeesieseneesesesssessssssssesseseeans 21
3.4 MESUIES A€ AEDIt.......cccuviiireiieiieceiee ettt ettt e st e e baeeeabe e enae e e nareeeannes 22
34.1 EXULOITE ...veeeeiiiiiie it ccettiee ettt ceesare s e ee e sbeeeeeaaaeee s eanreesesasseeeesesbassseststeseesnssssaeann 22
342 Drains agriCOLES. ....evueeueereeeieieitireieiiiniist ittt st e s 23
343 RESUIZENCE ...ttt st sre ettt et s e e aa e e e s e et e esa e saestesanesesranssnns 23

4. RéESUIAS €1 QISCUSSION.......uuiiiiriieiirrieiierieeeteeeitreeeteeessteeessaeeesaeeessesesssesessaseesseesssesersssesssenes 25
4.1  Importance d’une technique de conservation adéquate.............ceeevrvererenuerenrererrenennene 25
4.2  Caractérisation des pointes de NILTILE .........ccouivuiiiniiiiiiniinnieieteeet e 26
43 Sources de nitrite dans 1€S COUTS A €aU........cccuvveerreeereeeereieireeeireeerreeereeeereeeernrreeennens 29

5. CONCIUSIONS ...vviietiieiieiciiecceteeccreeeeaeeeereeeeereee e tsaessbseeeseeeassasaaseseasssesassesssseesnseeesseessrsesesans 33
6.  Perspectives de 18ChErChe. ........c.ieiiiiiieiiicecce et 35
6.1 L utilisation du "PNo........ooeiieeeceeeeeeeeeee et 35
6.2 Autres sources de N........ccoeeeee. @ eeeettesieseteeseesernereeesraretaabetseasrtreeoanraaaeeerareesernranreeennns 35

T RELEIENCES ..ottt et e ete e ete e e re e seeen s e et e e seeesbesessaeree e sseesseesresseeasraearraans 37

ix




SECHION 2 2 ATHCLES ..ottt se et sacsae e bbb sa st a st s e s ne s 49
8.  Article 1: Effets des différentes techniques de préservation sur la détermination de la

concentration en nitrite dans les échantillons d’eau dOUCE .........ccccovveviviicvineininiiiiiiiiins 51
9.  Article 2: Présence de fortes concentrations en nitrite dans les cours d’eau d’un bassin

versant agricole d’une région teMPETEE .........covvrvreririeniienenieicnicni e 61
10. Article 3: Sources de nitrite dans les cours d’eau d’un bassin versant en culture

INEEMISIVE «.vviiiiiieiieieete st etee st e et eae e e sae s e e s e s beete e be e st e ebe et e s s e ensesanesaesnasaeeabesaesntssasersnnes 77
SECHOMN 3 1 ATIEXES ....cueeueeiiiieetienteterterresreresrereereeee et e et s b s e s et s b s b b e e s e b e s b s essesseaseheeneeae 117
11. Annexe A: Données brutes des concentrations de nitrite mesurées lors de 1’évaluation

des effets de la filtration, de la congélation et de réfrigération sur la conservation des

échantillons d'eau douces, et ayant servies a la rédaction du chapitre 8 de cette thése...... 119
12. Annexe B: Données brutes des différents paramétres de qualité de l'eau mesurés dans

l'eau de surface des branches 15, 14 et 55 du micro-bassin versant du Bras d'Henri lors

des campagnes d'échantillonnage de 2005 a 2007, et ayant servies a la rédaction des

chapitres 9 et 10 de Cette thESE. .....cuevuiiiiiiieieceeeceeeeere ettt 125
13.  Annexe C: Données brutes des différents paramétres de qualité de I'eau mesurés dans

l'eau de souterraine des piézometres P3 et P9 du micro-bassin versant du Bras d'Henri

lors des campagnes d'échantillonnage de 2006 a 2007, et ayant servies a la rédaction

du chapitre 9 cette thESe. ......cooveriiriiiiiieeeee s 131
14.  Annexe D: Données brutes des différents paramétres de qualité de I'eau mesurés dans

l'eau de résurgence des branches 15 et 14 du micro-bassin versant du Bras d'Henri lors
des campagnes d'échantillonnage de 1’étiage d’été et de la recharge automnale 2006, et
ayant servies a la rédaction de chapitre 10 de cette theése. .......cccoovviiiriininiininiiiiiinne 135




Liste des figures

Figure 1 : Schéma glbbal décrivant la compartimentation des différents processus impliqués
dans la formation du NO;" a l'intérieur des sédiments d’un cours d’eau (adapté de Stief
€F AL, 2002)..ccveniiieeeeieectte ettt et e et e e st st e e e et e b s et e e b e et be e et e st e eat e e se e sa e neenresnasesneaan 8

Figure 2 : Carte de la région d’étude démontrant I’emplacement du bassin versant du Bras
d’Henri dans le bassin versant de la riviere Chaudi€re. .........c.ccoeovvriiiieeinieniniecienenteneeeeeeeenee 13

Figure 3 : Carte montrant la localisation des différents points d’échantillonnage pour I’eau
de surface, eau des drains agricoles, eau de résurgence et eau de 1’aquifére au sein des trois
cours d’eau localisés a I’intérieur du micro-bassin versant du Bras d’Henri. .........ccccoeceeeenceaens 20

Figure 4 : Schéma du dispositif utilisé pour échantillonner I’eau de résurgence dans les
sédiments du cours d’eau. .................. eereseeteteeees e ae et et esneeasaneraae e s R e s e e e e e e st e s et e seseeaeseseane 22

xi







Liste des tableaux

Tableau 1 : Calendrier de la collecte des échantillons d’eau pour la durée de la présente
étude, de I’étiage d’été 2005 a la fonte printaniere 2007, en spécifiant la période et le
nombre de journées d’échantillonnage (n) pour chaque régime hydrologique. ..........c..cccceueeueeee. 19

xiii
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1. Introduction

1.1 Le nitrite dans I'’environnement

Au cours des derniéres décennies, I’intensification de ’agriculture a engendré une utilisation
massive de fertilisants minéraux et organiques afin de maximiser le rendement des différentes
cultures et augmenter la production animale pour satisfaire la demande croissante d’une
population en expansion démographique et économique. L’application de ces fertilisants génére
des excédents de nutriments sur les terres agricoles qui cheminent vers les écosystéemes
aquatiques par ruissellement hypodermique et de surface ainsi que par drainage vers la nappe
phréatique. L’enrichissement en azote (N) et en phosphore (P) généré par ces excédents de
nutriments perturbe 1’équilibre des écosystémes aquatiques en modifiant les propriétés physiques,
chimiques et biologiques inhérentes aux cours d’eau en milieu agricole. La dégradation de la
qualité de I’eau dans les petits cours d’eau et les fossés en bordure des champs peut avoir un
impact important sur les écosystémes situés en aval du réseau hydrographique. Les petits cours
d’eau situés en amont du bassin versant ont la capacité de retenir et de transformer d’importantes
quantités d’azote inorganique, puisque le ratio élevé de la superficie des terres par rapport au
volume des cours d’eau favorise une incorporation et une transformation rapide de l’azote
(Peterson et al., 2001). Toutefois, la capacité de ces cours d’eau a retenir et a transformer les
apports d’azote devient beaucoup plus faible lorsque la charge en N est trop importante, ce qui
génére une importante exportation de I’azote dans le réseau hydrographique (Peterson et al.,
2001; Mulholland et al., 2008).

Il y a de nombreux rapports et études, portant sur le suivi de la qualité de I’eau dans les riviéres et
les lacs a travers le monde, qui témoignent d’une conscientisation globale face a I’enrichissement
des eaux douces par les excés de nutriments et la perturbation des écosystémes aquatiques. Ces
suivis de la qualité de I’eau abordent généralement la problématique de 1’enrichissement en N en
s’attardant principalement aux teneurs en nitrate (NO3') et en ammonium (NH4"). Le NOj est

soluble dans I’eau et relativement stable dans ’environnement. Cet ion chemine de la surface des




sols agricoles aux cours d’eau par infiltration via la nappe phréatique et/ou par ruissellement vers
le cours d’eau. Le NHy4" est un ion adsorbé sur les sites d’échanges cationiques a la surface des
argiles et de la matiére organique contenus dans les sols. Il peut étre converti en NO3™ par les
bactéries nitrifiantes du sol. Le NH," retenu sur les argiles et la matiére organique freine son
infiltration dans le sol. Il est plutdt transporté vers les cours d’eau lié aux sédiments par
ruissellement et érosion hydrique des sols. Le nitrite (NO;"), comme le nitrate et I’ammonium, est
un ion naturellement présent dans I’environnement qui s’accumule' rarement dans les
écosystémes terrestres et aquatiques lorsque la pollution est absente (Paul et Clarke, 1996). La
concentration moyenne mondiale de NO,™ dans I’eau non polluée est estimée a 0,001 mg N L!
(Meybeck, 1982). De plus, il est généralement admis que le nitrite est une molécule transitoire
dans I’environnement et qu’il s’oxyde rapidement en nitrate (Paul et Clarke, 1989; Hébert et
Légaré, 2000). Ainsi, la détermination de la concentration spécifique de nitrite est généralement
négligée, en étant incluse dans I’analyse de NO;™ effectuée lors des suivis de qualité de ’eau.
Toutefois, la détermination de la concentration du couple nitrite plus nitrate (NO;" + NO3), plutot
que de la concentration de nitrite totale (NO;), a comme conséquence directe de masquer
I’importance des fluctuations de nitrite, qui sont généralement 100 fois inférieures aux
concentrations de nitrate. Il devient donc difficile de faire I’étude de cet ion qui est trés toxique
pour les organismes vivants dans les écosystémes aquatiques (Eddy and Williams, 1987; Kelso
et al., 1999; Kroupova ef al., 2005).

La distinction nitrate/nitrite a 1’analyse a permis a de nombreuses études effectuées en Europe de
démontrer la présence de fortes concentrations de NO, dans plusieurs riviéres polluées. Meybeck
(1982) a rapporté des valeurs de ’ordre de 0,008 4 0,017 mg N L™ dans les riviéres du Rhin et du
Rhéne en Suisse. En 1991, Burns ef al. (1995) ont observé des concentrations en nitrite variant de
0,004 20,172 mg N L' dans les six principales riviéres du bassin versant Lough Neagh en Irlande
du Nord. Dans le méme bassin versant, Smith er al. (1995) ont rapporté¢ des concentrations
moyennes de nitrite, pour six riviéres, variant de 0,34 4 0,64 mg N L™ en 1991 et 1992. Von der
Wiesche et Wetzel (1998) ont observé des concentrations de NO;” variant de 0,15 a 0,25 mg N Lt

dans la riviére Lahn en Allemagne. A Bologne, en Italie, Turtura et De Pascale (1991) ont

' L’accumulation de nitrite est définie par une forte concentration observée dans le cours d’eau 2 un moment donné et
susceptible de se répéter dans le temps. ‘




effectué un suivi de la qualité de I’eau pendant trois ans et ont rapporté des concentrations de
NO, variant de 0,01 2 2,05 mg N L™ pour trois cours d’eau servant & I’irrigation. Ainsi, les fortes
concentrations de NO, observées dans les cours d’eau sillonnant un environnement agricole
semblent reliées aux importants apports de substrats azotés provenant des activités anthropiques

inhérentes a ce milieu (Kelso et al., 1997).

1.2 Formation du nitrite

Le nitrite est le produit intermédiaire de plusieurs réactions d’oxydation et de réduction
impliquées dans les différents processus de transformation de [’azote. Trois processus
réactionnels sont principalement responsables de la présence de nitrite dans les cours d’eau : la

nitrification, la dénitrification et la réduction dissimilatrice du nitrate en ammonium par. Ce
dernier processus consiste en la réduction du NOs;™ en NH;" par fermentation ou par couplage
avec I’oxydation de sulfite en sulfate (Burgin et Hamilton, 2008). Il est souvent qualiﬁé par son

acronyme anglais DNRA (dissimilatory nitrate reduction to ammonium).

La nitrification est un processus qui transforme I’ammonium en nitrate par deux réactions
d’oxydation successives. Les bactéries autotrophes du genre Nitrosomonas réalisent la nitritation
en oxydant ["ammonium en nitrite, alors que les bactéries autotrophes du genre Nitrobacter
réalisent la nitratation en oxydant le nitrite en nitrate. Ces deux réactions d’oxydation sont
catalysées par leur enzyme spécifique, qui répond différemment aux conditions physico-
chimiques ambiantes. Conséquemment, ’accumulation de NO,  se produit lorsque le taux
d’oxydation de NH;' est plus élevé que le taux d’oxydation du NO,. Plusieurs facteurs
environnementaux dont les effets combinés sont complexes influencent le taux d’oxydation des
deux réactions. Les concentrations en NH,4" et NH; libre, le pH, la température, 1’oxygeéne dissous
(OD), le rayonnement ultraviolet, I’'importance des populations bactériennes et le substrat
disponible sont parmi les facteurs les plus étudiés. Anthonisen (1976) a constaté qu’une
concentration en NHj libre de 10 a 150 mg L™ et de 0.1 4 1.0 mg L™ inhibe respectivement les
bactéries Nitrosomonas et Nitrobacter. Balmelle et al. (1992) ont démontré que I’activité de
Nitrobacter, lors du traitement biologique des eaux usées, est inhibée par la présence de NHj libre

et la température. Alleman (1984) a rapporté que la conversion de NO, en NO;  dans les
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installations de traitement des eaux usées est inhibée par la présence de NHj libre, un pH élevé et
un faible OD. Bac et al. (2002) ont également confirmé que I’accumulation de nitrite est

particulierement affectée par la concentration en NHj libre et OD, le pH et la température.

Contrairement a la nitrification, la dénitrification et la DNRA sont deux processus réactionnels
responsables de la formation et de 1’accumulation de nitrite en milieu d’anoxie. La dénitrification
consiste en la transformation du nitrate en diazote (N,) ou en protoxyde d’azote (N,O) par une
série de réactions de réduction. Les bactéries dénitrifiantes sont hétérotrophes. Elles métabolisent
le NOs™ en I'utilisant comme accepteur d’électron dans la chaine respiratoire. D’un autre coté, la
DNRA est effectuée par des bactéries fermentaires anaérobies strictes, anaérobies facultatives et
aérobies qui utilisent le NO;” comme source d’électron. Le nitrate est ainsi transformé en
ammonium par une série de réactions de réduction. Le ratio entre la disponibilité du substrat en
carbone et en azote est déterminant dans la répartition de la contribution relative des deux
processus. Ainsi, la DNRA est favorisée lorsque 1’environnement est limité en nitrate, alors que la
dénitrification est favorisée lorsque le carbone est peu disponible (Tiedje et al., 1982). La
cinétique de croissance et la densité des populations bactériennes sont également des facteurs
déterminants dans la compétition entre la dénitrification et la DNRA (Kuenen et Robertson,
1988). Pour ces deux processus, I’accumulation de NO,™ est susceptible de se produire lorsque la
réduction du NOj; s’effectue & un taux supérieur au taux de réduction du NO;. Il est
généralement admis que I’accumulation de nitrite est plus commune lors de la DNRA que lors de
la dénitrification puisque la NO,™ réductase des bactéries dénitrifiantes a une plus grande affinité
pour le NO;,™ que celle des bactéries fermentaires (Paul et Beauchamp, 1989). Toutefois, plusieurs
facteurs environnementaux ainsi que leurs complexes interactions influencent différemment les
enzymes réductrices catalysant les différentes étapes de ces deux processus réactionnels. La
présence de traces d’oxygene est déterminante sur I’activité des réductases fermentaires de nitrate
et de nitrite de la DNRA ainsi que sur celle des enzymes réductrices de la dénitrification (Coles,
1988). Différentes études ont rapporté que la réduction du NOs” lors de la dénitrification est
moins sensible aux conditions extrémes comparativement aux réactions de réduction du NO;™ et
du N,O de la DNRA. Les facteurs du milieu les plus étudiés sont la concentration en NO3’, le pH
et la température. La présence de fortes concentrations de NOs™ est susceptible d’influencer

Pactivité des réductases de NO,, de NO (oxyde nitrique) et N;O, inhibant ou retardant le




supérieure des sédiments. De plus, le NO,™ peut également étre formé par la nitrification dans la
couche superficielle des sédiments en utilisant le NH;" présent et ainsi, s’accumuler et diffuser
vers I’eau de surface et/ou la couche de sédiments en zone anoxique. Le NOj;™ produit au sein de
la couche superficielle par nitrification est également susceptible de servir de précurseur aux
processus réducteurs lorsqu’il diffuse vers la couche inférieure des sédiments. Il est important de
mentionner que le NH;" et le NOs™ présents ou formés dans les sédiments peuvent étre assimilés

dans la biomasse puis, reminéralisés en NH," lors de la dégradation de la biomasse.
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Figure 1 : Schéma global décrivant la compartimentation des différents processus impliqués dans
la formation du NO, a P’intérieur des sédiments d’un cours d’eau (adapté de Stief ef al.,

2002).

1.3 Critéres de qualité de I’eau du nitrite

Les gouvernements du Canada et du Québec ont établi des normes pour le nitrite contenu dans

I’eau potable 4 1,0 mg N L™, et 2 10 mg N L™ lorsque le couple NO53™ et NO,™ est considéré (Santé

et bien-étre social Canada, 1997; Ministére de I’environnement et de la faune, 1998; Conseil




processus de dénitrification (Payne et Riley, 1969 ; Georges et Antoine, 1982). Le pH ainsi que
son interaction avec la température influencent les optimums de réaction et le produit final de la
dénitrification. Généralement, il est rapporté qu’a pH acide (pH<7), I’activité des réductases de
NO,, de NO et N,O de la dénitrification est inhibée ou retardée (Bremner et Shaw, 1958;
Georges et Antoine, 1982 ; Knowles, 1982). Pour la DNRA, il a été rapporté que certaines
bactéries procedent simultanément a la réduction du nitrate et du nitrite, tandis que certaines
autres accumulent le NO, jusqu’a la réduction totale du NOj; dans le milieu (Smith et
Zimmerman, 1981 ; Smith, 1982; Coles, 1988). Cela est probablement induit par un taux
différentiel de syntheése des différentes enzymes réductrices ou une inhibition de I’activité
réductrice du NO;" par le NO;™ (Smith, 1982). Lors de la DNRA, la présence de sulfites est
également susceptible d’inhiber la réduction du NO,  en NH4" (Smith, 1982).

Dans les cours d’eau en milieu agricole, les sédiments jouent un role prépondérant dans la
formation et I’accumulation du nitrite dans 1’eau de surface, comparativement a la colonne d’eau,
ou I’activité biologique est potentiellement plus limitée a cause de la faible disponibilité¢ de
surface de substrat et de I’inhibition des différents processus par la lumiere (Vanzella et al., 1990;
Hargreaves, 1998). En effet, une étude en Irlande du Nord a révélé que 60% de la contribution en
nitrite retrouvée dans 1’eau de surface provient de la transformation de 1’azote a I’interface
sédiment-eau du systéme fluvial (Smith ef al., 1995). La nitrification, la dénitrification ainsi que
la DNRA sont intimement liés a cette interface. Ces processus operent simultanément dans des
zones adjacentes d’oxydation et de réduction, telles que des couches sédiments superposés et des
microsites. La figure 1 montre un schéma global des différents processus microbiens de
formation du NO;  dans un cours d’eau. Les sédiments d’un cours d’eau sont généralement
constitués d’une couche superficielle en milieu aérobie et d’une couche inférieure en milieu
anoxique. La pénétration de 1’oxygene dans les sédiments est déterminante dans la régulation des
différents processus d’oxydation et de réductions menant a la formation de nitrite. Ainsi, I’eau de
surface polluée en nitrate est susceptible de pénétrer la couche superficielle des sédiments par
diffusion ou advection, tandis que I’eau d’un aquifére contaminé en nitrate peut remonter vers le
cours d’eau en passant au travers des sédiments en zone anoxique. Dans les deux cas, le NO3™ sert
de précurseur a la formation de NO, lors de la dénitrification ou la DNRA dans la couche

inférieure. Le NO,™ ainsi produit est susceptible de s’accumuler et de diffuser vers la couche




canadien des ministres de I’environnement, 2007). Ces concentrations sont définies afin de
protéger I’eau, ainsi que les organismes aquatiques de toute contamination pouvant nuire a la
sant¢ humaine dans leur consommation actuelle ou future. Le Québec a également émis des
critéres visant a protéger la vie aquatique exposée au nitrite (Ministére de I’environnement et de
la faune, 1998). Une concentration en nitrite de 0,02 mg N L™ a été déterminée comme la limite
maximale pour une exposition chronique n’ayant aucun effet néfaste sur les organismes
aquatiques et leur progéniture pendant leur cycle de vie. Une concentration en nitrite de
0,06 mgN L' a été définie comme la concentration maximale pour une exposition aigué de
courte durée sans gravement affecter 1’organisme aquatique exposé. Par comparaison, la
communauté européenne a établi un critére de qualité de 1’eau pour le nitrite dans 1’eau potable a
0,03 mg N L’ (European Economic Community, 1980; European Community, 1998). Pour les
riviéres soutenant des populations de salmonidés et les espéces de poissons communes, la
concentration maximale acceptable de nitrite a respectivement été déterminée a 0,003 et 0,009 mg
N L (European Economic Community, 1978; European Community, 2006). Depuis plusieurs
décennies, il y a une conscientisation autour de la présence de fortes concentrations en nitrite
dans les cours d’eau situés en Europe. Il est possiblement que cette tendance soit a 1’origine de
critéres de qualité de I’eau plus sévéres en Europe qu’au Québec. Toutefois, il est important de
noter que les critéres définis pour le nitrite ne représentent qu’une exigence minimale servant a
définir le niveau d’assainissement nécessaire ou a évaluer la qualité de I’eau (Ministére de

I’environnement et de la faune, 1998).

1.4 La toxicité du nitrite

Le nitrite est trés toxique comparativement au nitrate qui est relativement non toxique. Toutefois,
le nitrate ingéré est susceptible d’étre réduit en nitrite par les bactéries du tractus gastro-intestinal.
Chez I’humain, I’effet critique lié a I’ingestion directe du NO,™ et/ou produit par conversion
endogéne du NOj est la méthémoglobinémie. La méthémoglobinémie est causée par la capacité
réduite du sang a transporter l'oxygeéne dans l'ensemble de l'organisme. Le nitrite ingéré est
absorbé dans le systéme sanguin et réagit avec ’hémoglobine dans les érythrocytes pour former
la méthémoglobine. Cette molécule résulte de 1’oxydation du fer (II) contenu dans la molécule

d’hémoglobine en fer (III), ce qui rend inopérant le transport de 1’oxygéne vers les tissus par




I’hémoglobine. Une méthémoglobinémie modérée (<30% de 1’hémoglobine oxydée) peut
provoquer des nausées et des maux de téte, tandis qu’une méthémoglobinémie sévere (>50% de
I’hémoglobine oxydée) est susceptible de provoquer la mort (Boink et Speijers, 2001). Les
concentrations critiques de nitrite et nitrate susceptible d’induire la formation de méthémoglobine
chez les humains ont été établies entre 0,3 a 2,5 mg N-NO; et 10 & 76 mg N-NOj’ ingérés par
kilogramme de poids corporel (Bruning-Fann et Kaneene, 1993). Les concentrations Iétales de
nitrite et de nitrate rapportées pour les- humains varient de 10 & 76 mg N-NO; et 15 a
188 mg N-NOj ingérés par kilogramme de poids corporel (Bruning-Fann et Kaneene, 1993). La
sous population la plus sensible a la méthémoglobinémie est celle des nourrissons de moins de
3 mois (Santé et bien-étre social Canada, 1997). Bien que des études animales suggerent que le
nitrite peut traverser le placenta ou exercer un effet transplacentaire, de plus amples travaux sont
nécessaires afin d’évaluer I’importance de I’ingestion de NO3™ et NO; par la mére sur la santé du
feetus (Bruning-Fann et Kaneene, 1993). 11 est important de mentionner que le nitrite et le nitrate
sont classifiés comme possiblement cancérigénes pour I’humain. Des études épidémiologiques
ont démontré une association entre la présence de ces ions dans ’eau potable et le cancer de
I’estomac. Toutefois, le peu de données disponibles ne permet pas d’établir un solide lien de
causalité entre ces deux facteurs (Santé et bien-étre social Canada, 1997; Boink et Speijers,
2001).

La toxicité du nitrite se fait également ressentir chez les poissons, puisque la plupart des especes
forment de la méthémoglobine en présence -de nitrite. Toutefois, plusieurs études ont aussi
démontré qu’en absence de nitrite dans I’environnement, diverses espéces de poisson peuvent
avoir un niveau de méthémoglobine variant entre 0 et 10% (Beutler, 1968; Cameron, 1971;
Brown et McLeay, 1975; Smith et Russo, 1975) et tout niveau de méthémoglobine supérieur a ce
seuil est considéré comme exceptionnel (Lewis et Morris, 1986). Il a été démontré que certaines
espéces de saumons et de truites exposées a des concentrations de nitrite élevées, entre 0,15 et
0,55 mg N L'l, présentent une coloration chocolatée du sang et des ouies (Smith et William,
1974; Westin, 1974). Brown et McLeay (1975) ont constaté que'les truites arc-en-ciel juvéniles
(Oncorhynchus mykiss) présentent un taux de 20% de méthémoglobine pour une concentration en
nitrite variant de 0,05 a 0,10 mg N L' et de 80% pour une concentration de 0,10 a

0,20 mg N-NO, L™, ce qui est susceptible d’induire des effets sub-létaux. Westin (1974) et Russo
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et al. (1974) ont constaté peu de changement dans la mortalité des poissons aprés une période de
5 a 7jours, suggérant le développement d’une résistance interne aprés un certain temps.
Wedemeyer et Yasutake (1978) n’ont observé aucun changement significatif de la croissance
chez les truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) aprés une exposition de six mois a une
concentration de nitrite & 10% de la concentration suffisante pour tuer 50% des poissons en
96 heures (96-h LC50). Thurston et al. (1978) ont constaté que les truites fardées (Oncorhynchus
clarki) ne présentaient. aucune mortalité lorsqu’elles étaient exposées pendant 36 jours a une
concentration en nitrite variant de 0.2 4 0.25 mg N L. En opposition, Bowser ef al. (1983) ont
constaté ﬁn ralentissement significatif de la croissance des barbues de riviere (Ictalurus
punctatus) lors d’une exposition prolongée a 20% de la 96-h LC50 en nitrite. Le niveau de
méthémoglobine nécessaire pour tuer, réduire la croissance ou engendre un comportement
anormal varie selon les espéces de poissons et les environnements. 11 est également possible que
les poissons empoisonnés par le nitrite succombent a une réaction toxique du nitrite plut6t que de
méthémoglobinémie (Smith et William, 1974). Toutefois, aucune étude concluante, quant aux
possibles mécanismes alternatifs de toxicité du nitrite, n’a été effectuée. Huey et Beitinger (1980)
ont démontré que les larves de salamandres (Ambystoma) sont trés sensibles a la formation de
méthémoglobine induisant une concentration 96-h LC50 a 0.33 mg N-NO,” L', Kahlert et
Neumann (1997) ont montré qu’une concentration en nitrite, variant de 0.75 4 1.5 mg N L™,
provoque une diminution du taux d’éclosion et le développement de malformations chez les
éponges d’eaux douces. Neumann et al. (2001) ont constaté que le développement des larves de
Chironomus est ralenti lorsqu’elles sont exposées a une concentration en nitrite de 0.15 mg N L™,
induisant ainsi un taux de mortalit¢ de 7% 4 0.3 mg N L et de 96% a 0.46 mg N L. Bien que
les réponses de toxicité du nitrite et du nitrate aient été étudiées sur différents organismes depuis
un bon nombre d’années, la diversité des résultats démontre que chaque espéce réagit
différemment. De plus, la toxicité du nitrite sur les différents organismes aquatiques est
influencée par les différents facteurs environnementaux comme le calcium (Wedemeyer et
Yasutake, 1978), le pH (Russo et al.,, 1981; Kahlert et Neumann, 1997), I’alcalinité (Huey ef al.,
1980) et les chlorures (Crawford et Allen, 1977; Perrone et Meade, 1977; Tomasso ef al., 1979;
Huey et Beitinger, 1980).

11




1.5 Mise en contexte et pertinence de I’'étude

Cette thése de doctorat s’insére dans le cadre du projet d’évaluation des pratiques de gestion
bénéfiques a l'échelle des bassins hydrographiques (Watershed Evaluation of Beneficial
Management Practices) initié par Agriculture et Agroalimentaire Canada. Ce projet
interdisciplinaire vise & élaborer et a promouvoir des pratiques de gestion bénéfique afin de
favoriser la santé et le bon fonctionnement des zones riveraines, de protéger I'habitat et de
préserver la qualité de I'eau en milieu agricole (Agriculture et Agroalimentaire Canada, 2008). Le
réseau hydrographique étudié, dans le cadre de ce projet d’envergure nationale, est le bassin
versant du Bras d’Henri situé dans la région agro-climatique Chaudiére-Appalaches, au sud de
Québec (Fig.2). Le Bras d’Henri occupe un bassin versant d’une superficie approximative de
158 km?, caractérisé par une production de cultures intensives et une forte densité d’élevage (van
Bochove ef al, 2005). Depuis les derniéres années, cette région est marquée par une
augmentation des superficies cultivées, une homogénéisation des cultures, ainsi que par une
intensification de la production porcine générant de grandes quantités de fertilisant d'origine
animale ainsi que des surplus de nutriments par rapport aux besoins des cultures. En
conséquence, le potentiel de contamination diffuse de 1’eau engendré par les activités agricoles de
la région s’intensifie constamment. Dans cette perspective, un suivi de la qualité de I’eau ayant
pour objectifs la gestion des nutriments, du ruissellement et de 1’érosion hydrique des sols a été
initi¢ dans un micro-bassin versant de 2.4 km® localis¢ a I’intérieur du bassin versant du Bras
d’Henri. Le micro-bassin versant comporte de nombreux petits cours d’eau trés dynamiques
creusés en bordure des champs dans les années 70. Ces cours d’eau sont caractérisés par des
berges instables, une ligne d’écoulement de I’eau trés inférieure au haut de la berge et une pente
abrupte. Les fertilisants épandus a la surface des terres en culture générent des pertes d’éléments
nutritifs qui rejoignent les cours d’eau par infiltration, via les drains agricoles et 1’aquifére, ainsi
que par ruissellement de surface et écoulement hypodermique lors d’événements de précipitation.
De plus, I’instabilité des berges combinée au reldichement de la couche superficielle occasionnée
par les travaux de labour des sols favorisent également le phénoméne d’érosion des sols a
P’origine d’un apport important de sédiments au cours d’eau. Ces caractéristiques intrinséques a
chacun des tributaires du micro-bassin versant du Bras d’Henri vont considérablement influencer

la qualité de I’eau de ces derniers.
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Figure2: Carte de la région d’étude démontrant ’emplacement du bassin versant du Bras

d’Henri dans le bassin versant de la riviere Chaudiére.

Cette thése discute de la présence des fortes concentrations de nitrite observées dans les cours
d’eau d’un bassin versant dominé par des pratiques agricoles et d’élevage porcine intensives, ol
les enjeux de contamination de 1’eau par les éléments nutritifs sont considérables. En effet, il est
primordial de se questionner sur le réle de la contamination diffuse en milieu agricole en relation
avec les niveaux élevés de nitrite dans I’eau de surface afin d’éventuellement développer des

pratiques de gestion bénéfiques qui diminueront I’impact de I’agriculture sur la qualité de I’eau.
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Les travaux ont d’abord visé & établir un protocole de conservation des échantillons pour le
dosage du nitrite dans I’eau douce afin de pallier le manque d’information dans la littérature sur
la stratégie a adopter. Les observations recueillies ont permis de remettre en question 1’origine
des faibles concentrations de nitrite rapportées dans la littérature, qui sont souvent considérées
comme négligeables. La thése a 1’originalité de présenter un premier suivi de la qualité de 1’eau
au Québec et au Canada rapportant la présence de nitrite, ainsi que de caractériser la variabilité de
ces concentrations de nitrite & I’intérieur du bassin-versant, en comparant trois cours d’eau
pendant trois régimes hydrologiques contrastés. Les concentrations en nitrite sont également
mises en relation avec d’autres paramétres physico-chimiques pouvant potentiellement indiquer
I’origine des pointes de nitrite observées. La thése innove également en établissant les tendances
de rétention du NO;™ afin de déterminer sa dynamique, lors de son transport de ’amont vers
I’aval, dans deux cours d’eau durant ’étiage d’été et la recharge automnale. De plus, la
contribution directe de 1’impact des sédiments dans 1’apport en nitrite au cours d’eau est évaluée a
’aide d’un dispositif spécialement adapté a cet effet. Le dispositif permet d’échantillonner 1’eau
de résurgence en provenance des sédiments vers la surface et de quantifier les différentes

composantes physico-chimiques afin d’identifier leurs contributions relatives a 1I’eau de surface.
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2. Objectifs et hypothéses

2.1 Conservation des échantillons de nitrite

Le premier objectif de la présente thése de doctorat consiste a établir un protocole adéquat pour la
conservation des échantillons d’eau douce en vue d’une détermination de la teneur en nitrite
puisque les stratégies adoptées dans les diverses méthodes officielles couramment utilisées en
laboratoire sont souvent non explicitées, ou se contredisent d’une méthode a 1’autre. Notre
hypothése originelle est que la congélation d’un échantillon induit une diminution importante de
la concentration initiale de nitrite contenue dans 1’eau et que la durée de la période de congélation
accentue ce phénomeéne. On émet également I’hypothése que la filtration des échantillons a
0,45 um pour des fins d’analyse induit une diminution de la concentration initiale en nitrite. On
vérifie également 1’effet de la congélation des échantillons d’eau sur la concentration de nitrite.
Finalement, on émet ’hypothése que le meilleur protocole de conservation des échantillons est
I’entreposage a 4°C pendant 24 heures et qu’au-dela de cette période, il y a un changement

significatif de la concentration en nitrite.

2.2 Suivi des concentrations de nitrite

Le second objectif consiste a effectuer un suivi de la qualité de 1’eau de surface dans trois cours
d’eau d’un micro-bassin versant agricole pendant trois différents régimes hydrologiques et a
étudier I’évolution des concentrations en nitrite. L hypothése initiale est que les concentrations
observées en NO, dans I’eau de surface dépassent réguliérement les critéres de qualité de I’eau
pour la protection de la vie aquatique émis par le gouvernement provincial et que ces
concentrations de NQO,  varient fortement a ’intérieur du micro-‘bassin versant ainsi qu’en
fonction du régime hydrologique qui influence directement les processus de transport de 1’azote
dans les cours d’eau. Puisque la présence de fortes concentrations de NO,™ dans I’eau de surface

est liée aux conditions présentes dans le cours d’eau, on vérifie que les concentrations de nitrite

15




sont fortement influencées par la concentration en nitrate et en ammonium ainsi par le pH et
’OD. Finalement, on émet I’hypothése que la qualité de I’eau de I’aquifére influence grandement

la qualité de 1’eau de surface.

2.3 Sources de nitrite

Le troisiéme objectif de cette étude consiste a étudier la dynamique du NO;" lors de son transport
de I’amont vers 1’aval dans les deux cours d’eau situés en milieu de culture, et de caractériser les
teneurs en NO,', NH;', NO;™ et NT (azote total) pour les différentes composantes hydrologiques
afin d’identifier les sources a 1’origine des pointes de concentrations de NO," observées dans le
micro-bassin versant du Bras d’Henri. Selon notre hypothése de départ, on s’attend a ce que la
dynamique du NO," différe grandement d’un cours d’eau a ’autre puisqu’ils présentent des
caractéristiques physiques différentes. On émet aussi ’hypothése que les concentrations et les
charges massiques du NO,, NH;" et NO;™ et NT différent selon I’origine de I’apport en eau aux
tributaires. On vérifie que la contribution de I’eau de résurgence en NO; est majeure et qu’elle
constitue la principale source de NO, responsable des fortes pointes observées dans les deux
tributaires. On émet également 1’hypothése que les différences observées en NO, , NH,;" et NO3’
entre 1’eau de résurgence et 1’aquifére, ainsi qu’avec I’eau de surface proviennent majoritairement

de la transformation de N se produisant dans les sédiments.
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3. Matériel et méthodes

3.1 Sites et périodes d’étude

Trois petits cours d’eau contrastés ont été ciblés dans le micro-bassin versant du Bras d’Henri, les
branches® 15, 14 et 55. Pour chaque branche de cours d’eau, une section d’approximativement
100 m a été délimitée par le positionnement de deux stations d’échantillonnage (Figure 3). La
branche 15 est délimitée en amont par la station S1 et en aval par la station S2, et posséde une
superficie de drainage d’environ 68.1 ha. Similairement, la branche 14, qui est délimitée par les
stations S3 et S4, draine une superficie approximative de 126.2 ha. Ces deux sections de cours
d’eau sont adjacentes a des cultures de mais, de fourrage et de soya. La branche 55 concerne la
troisiéme section de cours d’eau, qui est délimitée similairement par les stations S5 et S6, et
draine approximativement 12.4 ha. Ce cours d’eau est a la téte du micro-bassin versant dans une

érabliere située a I’intérieur de la superficie de drainage de la branche 14.

Trois régimes hydrologiques contrastés ont été ciblés pour 1’échantillonnage afin d’évaluer leur
influence respective sur la qualité de 1’eau et les concentrations en nitrite. L’étiage d’¢té est défini
par un faible débit et une diminution de la hauteur d’eau. Le taux d’infiltration de 1’eau dans le
sol varie selon 1’état de sécheresse du sol, pouvant ainsi occasionner d’importants épisodes de
ruissellement lors de précipitation. La recharge automnale est un régime hydrologique caractérisé
par une augmentation du taux de précipitation, favorisant les processus d’infiltration et de
ruissellement ainsi qu’une augmentation des débits et de la hauteur d’eau. Finalement, la fonte
printaniére est définie par une crue majeure provenant de la fonte du couvert nival avec des
précipitations occasionnelles. L’infiltration est plus ou moins limitée par le gel du sol, provoquant
une augmentation du ruissellement et de 1’érosion des sols. Chacun des trois régimes a fait 1’objet

de deux échantillonnages successifs au cours des cycles annuels 2005-2006 et 2006-2007.

? La numérotation des branches de cours d’eau provient de la carte cadastrale de la Paroisse de Saint-Narcisse.
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3.2 Protocoles d’échantillonnage et d’analyses

3.2.1 Eau

La stratégie d’échantillonnage de I’eau adoptée préconise une collecte d’échantillons tous les
deux jours sur I’étendue du régime hydrologique visé afin de s’assurer d’une représentativité de
la période et d’une bonne qualité des analyses physico-chimiques. Le tableau 1 résume la
stratégie d’échantillonnage de I’eau pour la durée de 1’étude. Quatre composantes hydrologiques
ont été identifiées et échantillonnées : eau de surface, eau des drains agricoles, eau de résurgence
et eau de I’aquifére. La figure 3 démontre I’emplacement des différents points d’échantillonnage
a 'intérieur du micro-bassin versant du Bras d’Henri. Le nombre d’échantillons varie d’un cours
d’eau a 'autre en fonction de ces composantes. L.’eau de surface a été collectée en amont et en
aval de chaque section de cours d’eau. Un échantillon d’eau a également été prélevé a chaque
sortie de drain agricole située a I’intérieur de la section de cours d’eau désignée. L’eau de
résurgence a été échantillonnée a 1’aide du positionnement de 2 a 4 dispositifs insérés dans les
sédiments (voir section 3.3). L’eau de I’aquifére a été échantillonnée dans les piézométres P03 et
P09, qui sont respectivement positionnés prés des branches 15 et 14. La collecte des échantillons
est effectuée a I’aide d’une bouteille de 1L en polyéthyléne haute densité (HDPE). Tous les
échantillons sont entreposés dans des glaciéres a 4 °C et transportés a I’obscurité au laboratoire.
Au laboratoire, chaque échantillon est immédiatement dosé et/ou conservé a 4°C au réfrigérateur

jusqu’a un maximum de 48h pour dosage des divers paramétres physico-chimiques.

Les protocoles d’analyses pour les différents parameétres physico-chimiques des échantillons
d’eau sont présentés en détail dans Corriveau et al. (2009). L’oxygene dissous et la température
ont été mesurés in situ tandis que le pH et la conductivité €lectrique (CE) ont été mesurés en
laboratoire. Les concentrations de nitrite et d’ammonium dans I’eau ont été déterminées par
colorimétrie manuelle, utilisant les méthodes modifiées de Keeney et Nelson (1982) et Nkonge et
Ballance (1982) pour chaque ion respectivement. Les recommandations de Corriveau et al.
(2008) concernant la procédure de conservation des échantillons d’eau pour I’analyse de la teneur
en nitrite ont été suivies. L’analyse des anions de nitrate, chlorure et sulfate a été¢ effectuée par

chromatographie ionique (Dionex DX-500 Ion Chromatography Workstation, Dionex,
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Sunnyvale, CA). Les teneurs en azote total (NT) et 1’azote total dissous (NTD) ont été

déterminées par colorimétrie automatisée (Eaton ef al. 1995). La détermination du phosphore

total (PT) a été faite par colorimétrie manuelle (AOAC 1995).

Tableaul :

Inventaire des échantillons de I’étiage d’été 2005 a la fonte printaniére 2007, et le

nombre de collectes d’échantillon (n) pour chaque branche, type et régime

hydrologique.
Régime hydrologique n Type Station échantillonnage* Nombre d'échantillonsq| Sous-  Total par
d'échantillon totalt régime 1
Br.15 Br.14 Br.55 Br.15 Br.14 Br.55

Etiage d'été 2005

(2 au 22 aoft) 10  Surface 2 2 2 20 20 20 60 180
Drain agricole 1 5 n.d. 10 50 n.d. 60
Résurgence 2 2 n.d. 20 20 nd. 40
Aquifére 1 1 n.d. 10 10 n.d. 20

Recharge automnale 2005

(23 oct. au 2 nov.) 6  Surface 2 2 2 12 12 12 36 132
Drain agricole 1 5 nd. 6 30 n.d. 36
Résurgence 4 4 .nd. 24 24 n.d. 48
Aquifére 1 1 n.d. 6 6 n.d. 12

Fonte printaniére 2006

(5 au 18 avril) 6  Surface 2 2 2 12 12 12 36 84
Drain agricole 1 5 n.d. 6 30 n.d. 36
Résurgence nd. n.d. n.d. n.d. n.d. nd. n.d.
Aquifere 1 1 n.d. 6 6 n.d. 12

Etiage d'été 2006

(8 au 22 aodt) 8  Surface 2 2 2 16 16 16 48 176
Drain agricole 1 5 nd. 8 40 n.d. 48
Résurgence 4 4 n.d. 32 32 n.d. 64
Aquifere 1 1 n.d. 8 8 n.d. 16

Recharge automnale 2006

(3 au 11 nov.) 5  Surface 2 2 2 10 10 10 30 110
Drain agricole 1 5 n.d. 5 25 n.d. 30
Résurgence 4 4 nd. 20 20 nd. 40
Aquifére 1 1 n.d. 5 5 nd. 10

Fonte printaniére 2007

(24 avril au 1°" mai) 4  Surface 2 2 2 8 8 8 24 56
Drain agricole 1 5 nd. 4 20 n.d. 24
Résurgence nd. n.d. n.d. n.d. n.d. nd. n.d.
Aquifére 1 1 n.d. 4 4 n.d. 8

n.d. = Ne s'applique pas

* Nombre de stations d'échantillonnage par branche et par type pour chaque collecte

1 Nombre maximal d'échantillons par branche et par type pour chaque régime
1 Sous-total par type d'échantillonnage et par régime hydrologique

1 Total par régime hydrologique
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Figure3: Carte montrant la localisation des différents points d’échantillonnage pour I’eau de
surface, eau des drains agricoles, eau de résurgence et eau de ’aquifére au sein des

trois cours d’eau localisés a Pintérieur du micro-bassin versant du Bras d’Henri.

L’étude utilise également les données du suivi de qualité de ’eau de surface de 2005 et 2006 ainsi
que celles du suivi de la qualité de I’eau souterraine de 2006 et 2007 collectées dans le micro-
bassin versant du Bras d’Henri dans le cadre des projets WEBs et GAPS d’Agriculture et
Agroalimentaire Canada et Ressources Naturelles Canada. Les protocoles d’échantillonnage et

d’analyses sont détaillés dans Corriveau et al. (2009).
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3.2.2 Sédiments

Les teneurs en azote total et en carbone total ont été¢ déterminées dans 12 carottes de sédiment
prélevées dans le lit des branches 15 et 14 par combustion séche (Truspec CN 2000, LECO
Corporation, St-Joseph, MI). Les protocoles d’échantillonnage et d’analyses des sédiments sont
détaillés dans Corriveau et al. (Accepté 2009). Cette caractérisation est effectuée dans le but
d’évaluer I’'impact de la teneur en carbone total (C) et azote total (N) dans les sédiments sur les

concentrations de NO; présentes dans 1’eau de résurgence.

3.2.3 Gaz dissous

La méthode d’analyse des concentrations de N,O dissous dans les échantillons d’eau de
résurgence est basée sur les travaux de Kampbell ef al. (1989). Le N,O est prélevé dans le volume
libre développé au-dessus de 1’échantillon liquide placé dans une fiole préalablement mise sous
vide. Cette technique de dégazage a été adaptée par Corriveau (2005) afin de déterminer les
concentrations de N,O dans I’eau d’un sol agricole pendant I’hiver, et récemment améliorée par
Corriveau et al. (Accepté 2009). La méthode d’analyse par chromatographie en phase gazeuse

pour les échantillons contenant du N,O est décrite par van Bochove et al. (2001).

3.3 Echantillonnage de ’eau de résurgence

L’eau faisant résurgence au fond des ruisseaux a été échantillonnée afin de déterminer la
contribution a partir de la recharge (Figure 4). Le dispositif d’échantillonnage consiste en un
contenant cylindrique en acier inoxydable (diamétre = 0.25 m; hauteur = 0.18 m) ouvert a
I’extrémité inférieure et verticalement inséré dans les sédiments du cours d’eau. Un sac aplati de
2 L est connecté via un tube de plastique a I’ouverture supérieure du dispositif afin de prélever
I’échantillon d’eau. Il est important que le dispositif soit installé une a deux semaines avant le
début de la période d’échantillonnage afin de permettre 1’établissement d’un équilibre suite & son
insertion dans les sédiments. Deux jours avant 1’échantillonnage, un sac est installé sur le
dispositif afin de collecter I’eau de résurgence. La bouteille est enlevée puis remplacée par une

autre aprés 48 heures, conservée a 4°C dans une glaciére et transportée au laboratoire. En
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laboratoire, le volume d’eau récolté est noté. Un premier sous-échantillon homogene est prélevé
de la bouteille a ’aide d’une double aiguille insérée dans une fiole ambrée équipée d’un septum
afin de déterminer la concentration de N,O dissous. L’opération est répétée une deuxiéme fois.
Par la suite, un sous-échantillon homogéne de 250 ml est également prélevé afin de procéder aux

analyses des différentes formes de N (NO,", NH;", NO53™ et NT).

Atmosphére

: Eau de surface
.7 Eau de résurgence

) - Sédiments

n aéroble

Figure4: Schéma du dispositif utilisé pour échantillonner I’eau de résurgence dans les sédiments

du cours d’eau.

3.4 Mesures de débit

3.4.1 Exutoire

Le débit a I’exutoire du micro-bassin versant a été estimé hebdomadairement d’avril a décembre
a chaque année, d’apres 1’établissement d’une courbe de tarage qui met en relation la hauteur

d’eau et le débit (van Bochove et al., 2005). Ainsi, la charge massique des différentes formes de
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N a été calculée pour les stations S1 a S4 & partir d’un estimé du débit a chaque station obtenu a
I’aide de la méthode des débits en fonction des superficies drainées. L’erreur combinée dans le
calcul du débit des stations est estimée a étre inférieure a 5%, en utilisant la méthode du

développement de Taylor.

3.4.2 Drains agricoles

Le débit des drains agricoles n’a pas été mesuré pendant 1’étiage d’été et la recharge automnale
2006. Toutefois, la moyenne du débit mesuré a chaque drain agricole par période hydrologique en
2005 a été utilisée pour estimer le débit du drain correspondant a chaque régime hydrologique
correspondant en 2006. Une comparaison des précipitations effectives moyennes hebdomadaires,
calculées selon la relation de Kopecky (2004), n’a montré aucune différence significative ni entre |
les étiages d’été 2005 et 2006, ni pour les recharges automnales 2005 et 2006 (données non

montrées).

3.4.3 Résurgence

Des analyses préliminaires sur les données indiquent que le dispositif utilisé pour échantillonner
I’eau de résurgence et mesurer la contribution de cette derniére au débit du cours d’eau a
probablement induit une sous-estimation des charges pour les différentes formes de N. Plusieurs
types d’erreur sont susceptibles de générer de I’inexactitude sur les mesures du débit de
résurgence. Dans un premier temps, il est important de mentionner que la superficie couverte par
les dispositifs d’échantillonnage représente moins de 1% de la superficie de chacune des sections
de cours d’eau, ce qui permet de douter de la représentativité des conditions réelles dans les
sédiments. De plus, de nombreuses études ont démontré que les ruisseaux et les riviéres
présentent une importante hétérogénéité hydrogéologique et texturale des sédiments qui est
susceptible d’induire un débit préférentiel dans certaines zones, et ainsi réduire la répétitivité des
mesures (Schafran et Driscoll, 1993 ; Woessner, 2000 ; Fleckenstein er al., 2006). L’erreur
générée par |’utilisation d’une extrapolation linéaire pour transposer les conditions des sédiments
incorporés a I’intérieur du dispositif a I’échelle de la section du cours d’eau est supérieure a 100%
pour chaque branche. Dans un second temps, de nombreuses études font également état de

I’impact des manipulations sur les mesures du débit de I’eau de résurgence. Parmi les facteurs
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étudiés, la taille, le matériau de fabrication du dispositif et le sac de plastique permettant la
collection de 1’échantillon d’eau sont susceptibles de limiter 1’exactitude et la précision des
mesures (Libelo et MacIntyre, 1994 ; Shaw et Prepas, 1989). L’emplacement du site
d’échantillonnage ainsi que la mise en place du dispositif sont aussi susceptibles de modifier le
gradient hydraulique naturellement présent dans les sédiments, et ainsi de biaiser le débit de I’eau
de résurgence mesuré (Lee 1977). Afin d’obtenir un estimé plus précis du débit de résurgence,
une approche simplifiée de bilan hydrologique fermé (Eq. 1, Chapitre 10) a été utilisée, en
assumant que le ruissellement et la précipitation étaient négligeables sur les deux sections de
cours d’eau puisqu’il n’y a eu aucune précipitation importante pendant les deux périodes

d’échantillonnage en 2006.
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4. Résultats et discussion

4.1 Importance d’une technique de conservation adéquate

Les expériences réalisées sur les différents aspects de la conservation des échantillons d’eau
douce ont démontré qu’un mauvais protocole de conservation est susceptible d’induire des
résultats erronés lors de la détermination de la teneur en nitrite. En effet, ’erreur induite sur la
détermination de la concentration en nitrite peut varier considérablement lorsque les échantillons
d’eau ne sont pas manipulés et conservés de fagon adéquate. Les concentrations en nitrite ont
présenté des différences non significatives lors de la filtration des échantillons effectuée par deux
techniciens différents (Fig. 1 et Tableau 1, Chapitre 8). Toutefois, il est recommandé que la
filtration des échantillons d’eau dans le but de déterminer la concentration en nitrite soit effectuée
avec des filtres prélavés a ’eau bi-distillée et seulement lorsqu’une turbidité des échantillons est
visible a ’ceil afin de minimiser toutes sources de contamination. Les analyses de faibles
concentrations de nitrite sont susceptibles de générer un pourcentage d’erreurs plus élevé. Dans
un second temps, il a également été démontré que la conservation par congélation des
échantillons d’eau pour une détermination a posteriori de la teneur en nitrite induit une
diminution significative ainsi qu’une importante variabilité des résultats. De plus, les échantillons
caractérisés par une forte teneur en nitrite sont sujets a une plus importante diminution de
concentration aprés la congélation que les échantillons a plus faible concentration (Fig. 2,
Chapitre 8). Des études effectuées sur d’autres types d’échantillons ont également révélé que la
congélation altére la concehtration en nitrite et ce, de fagon plus importante lorsque le pH de
I’échantillon est inférieur a 8 (Takenaka et al., 1992, Goyal et Hafez, 1995; Clough ef al., 2001).
La congélation induit une augmentation graduelle de la force ionique, menant a une diminution
du pH (Goyal et Hafez, 1995). Bien que la conservation par acidification des échantillons d’eau
pour I’analyse en nitrite soit proscrite, la congélation induit un effet analogue sur le pH de la
solution en provoquant une augmentation du taux d’oxydation du nitrite en nitrate et donc, une
diminution du nitrite en solution. La durée de la période de congélation semble influencer la

diminution de la teneur en nitrite (Tableau 2, Chapitre 8). Toutefois, I’erreur étant non
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systématique, cette technique est inadéquate pour la conservation des échantillons compte tenu de
I’impossibilité d’appliquer un facteur de correction aux valeurs obtenues aprés congélation de
I’échantillon d’eau. En conséquence, 1’entreposage a 4°C des échantillons d’eau douce peut étre
considéré comme la seule technique de conservation valable. Il peut y avoir une légére
diminution de la teneur en nitrite des échantillons avec le temps (Figure 3, Chapitre 8), mais une
durée d’entreposage inférieur a sept jours n’induit qu'une variabilité non significative sur les
concentrations (Tableau 3, Chapitre 8). Contrairement aux résultats de Proctor (1962) qui
rapporte que la concentration en nitrite des échantillons d’eau marine non congelés présente une
plus forte variabilité que ceux congelés, les résultats de la présente étude avec des échantillons
d’eau douce démontrent clairement I’impact négatif de la congélation. Ainsi, ’entreposage a 4°C
pour une période de 48 heures s’avére étre la technique la plus adéquate pour la conservation des
échantillons d’eau douce, puisque la faible variabilité des teneurs en nitrite induite par cette

technique est négligeable comparativement a celle induite par la congélation.

4.2 Caractérisation des pointes de nitrite

Le suivi de la qualité de I’eau effectué en 2005 et 2006 a I’exutoire du micro-bassin versant du
Bras d’Henri ainsi que dans trois tributaires contrastés situés a I’intérieur de ce dernier a permis
de constater que les concentrations en NO;  atteignent réguliérement des niveaux critiques. L’eau
de surface a I’exutoire du micro-bassin versant est caractérisée par des concentrations mensuelles
moyennes en nitrite élevées de mai a septembre, avec un maximum atteint en juin (Tableau 2,
Chapitre 9). Durant ces mois, les concentrations en nitrite dépassent réguliérement le critére de
protection de la vie aquatique pour une exposition aigué (0,06 mg N L™) tandis que les mois de
juin et juillet atteignent le seuil critique d’une exposition chronique (0,02 mg N L™) (Ministére de
I’environnement et de la faune, 1998). Les teneurs en nitrite mesurées en 2005 et 2006 dans I’eau
de surface a I’exutoire sont corrélées positivement avec le NOs3 et négativement avec le débit
(Chapitre 9). De plus, le suivi de la qualité de I’cau effectué dans les trois cours d’eau pendant
I’étiage d’été, la recharge automnale et la fonte printaniére a révélé une grande variabilité des
concentrations en NO," a I’intérieur du micro-bassin versant, en fonction de la branche ainsi que
du régime hydrologique. Les branches 15 et 14, situées dans une zone cultivée, sont caractérisées

par des concentrations moyennes en nitrite élevées pendant 1’étiage d’été, dépassant
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réguliérement le critére de protection de la vie aquatique pour une exposition chronique
(Tableau 3, Chapitre 9). De plus, la branche 15 est le seul cours d’eau dont les teneurs en NO;
sont élevées a un niveau critique durant les trois régimes hydrologiques, dépassant réguliérement
le critére de protection de la vie aquatique pour une exposition aigué pendant I’étiage d’été
(Tableau 3, Chapitre 9). Pendant toutes les périodes du suivi, la branche 55, qui est située dans la
portion forestiére a la téte du micro- bassin versant, présente de faibles concentrations en NO,’,
prés de la limite de détection (Tableau 3, Chapitre 9). Les résultats démontrent clairement que les
concentrations en nitrite observées a I’exutoire ne représentent pas la variabilité des
concentrations observées a I’intérieur du micro-bassin versant. Des études effectuées en Europe
dans différentes rivieres ont également révélé la présence de fortes concentrations en NOy
pendant 1’été ainsi que de plus faibles en hiver (Regierungsprasidium Giepen, 1994; Smith et al.,

1995; van Bochove et al., 1996; von der Wiesche et Wetzel, 1998).

L’analyse de différents paraméfres (NOs,, NH;", NT et SO4%) de la qualité¢ de 1’eau pendant le
suivi du NO;" dans les cours d’eau a permis d’établir de nettes distinctions entre les branches 15,
14 et 55 (Tableau 4, Chapitre 9). Les résultats démontrent clairement que la branche 55 en milieu
forestier se distingue des deux autres par une plus faible teneur en azote total dont une proportion
plus importante est en NH,". Les faibles apports en N au sol forestier, comparativement aux sols
agricoles fertilisés, influencent I’'immobilisation du N minéralisé a court terme. En effet, un sol
possédant une faible teneur en N favorise les processus de minéralisation et d’immobilisation,
alors que la fertilisation des sols favorise une minéralisation mais aussi une augmentation du
risque de perte en NO3™ (van Bochove et al., 1996). Les deux cours d’eau situés en zone cultivée
montrent également des contrastes importants 1'un par rapport a I’autre. La branche 15 présente
des concentrations élevées en NO;3™ et SO42' ainsi que de faibles concentrations en NH,". A
I’inverse, la branche 14 présente des concentrations significativement plus faibles en NOj™ et
SO, ainsi que des concentrations significativement plus élevées en NH4 (Tableau 4,
Chapitre 9). De plus, ces deux cours d’eau présentent également des relations opposées entre
NO, et NH4" ainsi qu’entre NO;" et NO;™ (Tableau 5, Chapitre 9). La corrélation est directe avec
le NOs™ et inverse avec le NH4' dans la branche 15, alors qu’elle est inverse avec le NOj™ et

directe avec le NH," dans la branche 14. Ces différences observées entre les deux branches
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peuvent indiquer des sources différentes en nitrite ainsi qu’une dynamique différente entre le

nitrite et les autres formes de N.

Le suivi de la qualit¢ de I’eau souterraine, effectué en 2006 et 2007 a l’aide de douze
piézométres, a révélé que les deux cours d’eau sont principalement alimentés par une eau
souterraine différente, pouvant potentiellement influencer la qualité de I’eau de surface. En effet,
la combinaison de données de qualité de 1’eau souterraine, de sondages géologiques et de levés de
radar pénétrant GPR (Figure 2, Chapitre 9) indiquent que le systéme d’aquifére du micro-bassin
versant est séparé en un aquifére superficiel et un aquifere régional. L’aquifere superficiel est
libre et se compose de sédiments littoraux d'épaisseur et de perméabilité variables, tandis que
l'aquifere régional est un aquifere de substratum rocheux. Généralement, 1’aquifére superficiel et
’aquifere régional sont séparés par une couche imperméable de diamictons. Cette couche limite
le mélange des eaux souterraines provenant des deux systémes. Ainsi, un premier groupe de
piézometres localisé prés de la branche 15 est caractérisé par une eau souterraine avec des
concentrations trés fortes en NOj3", faibles en NHy4", fortes en SO,4* et de forts OD, similaires &
ceux observés dans 1’eau de surface (Tableaux 6 et 7, Chapitre 9). Dans le second groupe, dont
les piézomeétres sont localisés dans les environs de la branche 14, I’eau souterraine récoltée est
caractérisée par des concentrations trés faibles en NOj, relativement fortes en NH,", faibles en
SO,* et des OD prés de I’anoxie (Tableaux 6 et 7, Chapitre 9). La qualité de ’eau souterraine est
susceptible d’influencer les différents processus microbiologiques a I’interface eau-sédiment des
différentes branches et ainsi, affecter les concentrations et/ou accumulations de NO," dans I’eau
de surface. En effet, Smith et al. (1995) ont rapporté que la transformation de N a I’interface eau-
sédiment contribue pour 60% a la charge en nitrite retrouvée dans le bassin versant Lough Neagh
(Irlande du Nord). De plus, les caractéristiques physico-chimiques de ces deux groupes de
piézometres sont respectivement associées aux conditions prévalant dans I’aquifere de surface et
’aquifére régionale. Ainsi, la présence d’une couche imperméable de diamictons est susceptible
d’influencer les rapports de dilution entre les aquiféres et aussi, la qualité de 1’eau de surface. En
conséquence, les conditions d’hétérogénéité hydrogéologique dans différentes portions du micro-
bassin versant du Bras d’Henri ont un impact majeur sur la physico-chimie de 1’eau de surface,

pouvant expliquer la variabilité des concentrations en nitrite.
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4.3 Sources de nitrite dans les cours d’eau

Les petits cours d’eau situés en téte de bassin versant jouent un role important dans la rétention de
I’azote pour les écosystémes situés en aval (Peterson et al., 2001 ; Birgand et al., 2007). Dans le
micro-bassin versant du Bras d’Henri, les deux sections de cours d’eau ont démontré des
exportations en nitrite, ammonium, nitrate et azote total pendant 1’étiage d’été et la recharge
automnale 2006 (Figure 5, Chapitre 10). Ces résultats concordent avec les travaux de Peterson er
al. (2001) et Mulholland et al. (2008) qui ont observé une diminution de ’efficacité de la
rétention de N avec I’augmentation de la charge en N dans les cours d’eau, générant ainsi des
exportations. A notre connaissance, il y a un manque flagrant d’information sur la rétention du
nitrite dans les écosystémes aquatiques. En effet, les teneurs en nitrite observées dans les cours
d’eau lors des suivis sont plus souvent qu’autrement considérées négligeables et incluses dans
’analyse du nitrate. Notre étude est la premiére a évaluer la dynamique du nitrite dans des cours
d’eau en milieu agricole pendant 1’étiage d’été et la recharge automnale. Le nitrite est faiblement
retenu dans la branche 15, tandis qu’il est faiblement exporté dans la branche 14 (Figure 5,
Chapitre 10). Bien que ces différences entre les deux branches soient non significatives, elles
démontrent une tendance selon laquelle la rétention du nitrite est favorisée au sein de la branche
15, comparativement a la branche 14. Le manque d’information sur les différents processus de
rétention du NO,™ dans les écosystémes aquatiques ne facilite pas le suivi de cet ion dans les
différents cours d’eau. Toutefois, de nombreuses études ont rapporté I’importance de la rétention
du NH;", NO;™ et NT pour les différents types d’écosystémes aquatiques (Birgand et al., 2007).
Similairement & la rétention du NO,", ’ammonium est retenu au sein de la branche 15 tandis qu’il
est exporté de la section de la branche 14. On observe une différence significative entre les
charges retenues et exportées entre les deux branches pendant la recharge automnale. Il est
également important de mentionner que les deux cours d’eau sont caractérisés par d’importantes
exportations en NOj;™ et NT pendant les deux régimes hydrologiques (Figure 5, Chapitre 10). Les
exportations de NO;3™ sont plus importantes pendant 1’étiage d’été. Des études ont rapporté que
I’efficacité de rétention du nitrate dans un cours d’eau donné est inférieure a celle de I’ammonium
(Marti et Sabater, 1996 ; Peterson et al., 2001). De plus, le nitrate est la principale forme d’azote
provenant des fertilisants agricoles et il est la forme d’azote la plus mobile et stable dans

I’environnement. En effet, les charges en nitrate observées dans I’eau de surface sont supérieures
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a celles de nitrite et d’ammonium dans les deux cours d’eau du micro-bassin versant du Bras
d’Henri (Tableau 2, Chapitre 10), un résultat couramment observé en milieu agricole. La
rétention de 1'ammonium dans les cours d’eau s’effectue par le biais de l'assimilation par les
plantes aquatiques, la nitrification, la sorption et la sédimentation, tandis que le nitrate est
principalement retenu par les plantes aquatiques et la dénitrification (Ehrlich et Slack, 1969,
Triska et al., 1989, Peterson ef al., 2001, Mulholland et al., 2008). A 1a lumiére de ces résultats, il
est important de caractériser les sources de N au sein des deux cours d’eau afin de comprendre la

dynamique de rétention pour les différentes formes de N.

La caractérisation de ’eau de résurgence pendant les deux régimes hydrologiques a permis de
constater que les concentrations en NO, et NH; ™ sont du méme ordre de grandeur d’un cours
d’eau a l’autre, tandis que celles des drains agricoles sont plus importantes dans la branche 14
(Tableau 3, Chapitre 10). Toutefois, la comparaison des charges en nitrite provenant des deux
sources indique une contribution plus importante provenant de I’eau de résurgence. En effet, la
contribution relative de I’eau de résurgence sur les apports en nitrite aux cours d’eau variede 1 &
4%, tandis que celle des drains agricoles varie entre 0 4 2% (Tableau 3, Chapitre 10). Ces valeurs
sont inférieures a celle de Smith er al. (1995), qui ont estimé a 60% la contribution en NOy
provenant de la transformation de N a l'interface eau-sédiment. Von der Wiesche et Wetzel
(1998) ont observé des concentrations en NO,™ dans I’eau interstitielle des sédiments inférieures
de 20% a celles de I’eau de surface, des valeurs se rapprochant de celles observées dans le micro-
bassin versant. La formation et ’accumulation du nitrite dans les sédiments et/ou la colonne
d’eau se produit par 1’intermédiaire de trois processus, qui sont la nitrification, la dénitrification
et la DNRA. Ces processus sont principalement influencés par la composition de la population
bactérienne, le OD, la disponibilité en C et N du substrat et les conditions environnementales
ambiantes (Kelso et al., 1999 ; Stief et al., 2002). Les concentrations et les charges en nitrate
provenant de I’eau de résurgence sont trés faibles dans les deux cours d’eau, tandis que 1’eau des
drains agricoles présente d’importantes concentrations et charges en nitrate, avec des valeurs plus
élevées dans la branche 14 (Tableau 3, Chapitre 10). Ces résultats témoignent d’une activité
réductrice importante dans les sédiments provenant de la dénitrification et/ou de la DNRA et
menant a la consommation des NO3™ dans I’eau de résurgence des deux branches. En effet, la

forte demande en oxygéne provenant de la décomposition de la matiére organique et de la
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diffusion limitée de l'oxygéne de la colonne d'eau favorise la formation de zones anaérobies dans
les sédiments (Birgand et al., 2007). De plus, les fortes concentrations et charges d’ammonium
présentes dans ’eau de résurgence combinées a celles du NO; indiquent que la DNRA a
possiblement été un processus important dans la réduction du nitrate (Tableau3, Chapitre 10).
Bien que l'importance de la dénitrification dans le budget des flux de N dans les bassins versants
agricoles soit bien établie dans la littérature, certaines €tudes ont rapporté la DNRA comme

processus important dans la réduction du nitrate dans les cours d'eau (Birgand ef al., 2007).

Les caractéristiques des sédiments suggérent que les teneurs en nitrite de 1’eau de résurgence
proviennent de I’action combinée de la dénitrification et de la DNRA, avec de ratio C/N de 11.5
et 12.0 pour les branches 15 et 14 respectivement. En effet, Kelso ef al. (1999) ont démontré (iue
le carbone stocké dans les s€diments d’un cours d’eau ést suffisant pour soutenir la dénitrification
ainsi que la DNRA. Smith (1982) a déterminé que le principal produit final de la DNRA est le
NO;  lorsque le ratio C/N est inférieur a 17,36. De plus, les concentrations de N,O trouvées dans
I’eau de résurgence suggérent a titre indicatif qu’une dénitrification incompléte est favorisée par
les fortes teneurs en NO;” de 1’eau souterraine alimentant la branche 15 (1218 ng N,O L) tandis
qu’une dénitrification compléte est favorisée par les faibles teneurs en NO;  dans I’eau
souterraine alimentant le branche 14 (542 ng N,O L™). Toutefois, il est important de mentionner
que le dispositif d’échantillonnage de I’eau de résurgence est susceptible d’avoir induit un biais
expérimental, en limitant la nitrification subséquente du NH4" de I’eau de résurgence. De plus, les
fortes concentrations de NH4" dans I'eau de résurgence des deux cours d’eau sont susceptibles de
provenir en partie de la minéralisation. En effet, la minéralisation de la matiére organique dans les
sédiments peut induire des concentrations €levées d'ammonium dans l'eau interstitielle,
supérieures a celles de la colonne d'eau (Ponnamperuma, 1972). En dehors de ces hypothéses sur
les processus microbiologiques responsables de la formation et I'accumulation de nitrite dans
l'eau de résurgence, cette étude suggére que les différences de qualité de 1’eau souterraine
influencent la qualité de ’eau de résurgence, ce qui explique partiellement les différences de
concentrations de NO,™ et NH;" entre les branches 15 et 14. Notre protocole expérimental a
permis de caractériser 1’eau de résurgence et celles des drains agricoles, deux importantes sources
de N dans le Bras d’Henri. Toutefois, il est important de mentionner que la somme des

contributions provenant de I’eau de résurgence et des drains agricoles pendant les deux régimes
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hydrologiques explique moins de 15% des apports en en NT et moins de 25% de ceux en NO3,
indiquant qu’une ou plusieurs sources de N n’ont pas été considérées (Tableau 3, Chapitre 10).
Dans de prochains travaux, il serait pertinent d’évaluer I’impact des flux latéraux induits par les
hautes berges prés du cours d’eau, de I'extension latérale de la zone hyporhéique, des événements
de ruissellement et de l'activité biogéochimiques au sein de la colonne d’eau afin d’identifier et

caractériser d’autres sources de N susceptibles d’influencer la dynamique de l'azote.

Le suivi des différentes formes de N, incluant le nitrite, dans un cours d’eau demeure un exercice
ardu, puisque ces formes sont soumises a I’influence de plusieurs facteurs tels que la
concentration en nutriments, 1’activité abiotique et biologique, les caractéristiques du cours d’eau
ainsi que le transport advectif le long du systéme hydrographique. Notre étude a permis de mettre
en évidence le besoin de réduire les pertes de N provenant des terres agricoles, qui sont en grande
partie responsable de la contamination en N de ’aquifére superficiel. Pour ce faire, il faudrait
diminuer les excés de nutriments appliqués dans le micro-bassin versant du Bras d’Henri, afin de
minimiser la présence de fortes concentrations de nitrite dans I’cau de surface des petits cours
d’eau. Bien que I’application de pratiques de gestion bénéfique soit susceptible de restreindre les
pertes d’azote a I’échelle de la parcelle, d’autres facteurs et/ou processus peuvent favoriser les
apports de N dans les cours d’eau. La morphologie du lit de la riviére, les zones préférentielles de
résurgence provenant de I’hétérogénéité de 1’hydrogéologie ainsi que des sédiments, et de la

physico-chimie 1’aquifére induisent des zones de production variable en de nitrite.
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5. Conclusions

L’étude des concentrations de nitrite dans les cours d'eau d'un bassin versant agricole avait
comme but ultime d’évaluer la dynamique du nitrite lors de son transport dans le réseau
hydrographique et d’identifier les sources de N a I’origine des fortes concentrations observées.
Bien que les travaux de cette thése ne permettent pas d’expliquer a4 son terme la totalité de
I’origine des fortes concentrations de nitrite dans I’eau de surface du Bras d’Henri, le suivi de ces
dernieres a différents endroits stratégiques a I’intérieur du micro-bassin versant lors de régimes
hydrologiques contrastés a permis de caractériser certaines composantes hydrologiques ainsi que
certains facteurs déterminants dans la présence et I’accumulation de nitrite. Cette étude permet de
recommander le contrdle de la fertilisation azotée excessive des terres agricoles, celles-ci ayant
un impact direct sur les concentrations de nitrite. De fagon plus conséquente, elle permet de
définir les pistes de recherche importantes et susceptibles d’orienter de fagon éclairée les

prochaines études.

Une technique fiable de conservation du nitrite dans I'eau douce est essentielle pour une juste
¢valuation de cet ion dans l'eau de surface. Devant les contradictions et les confusions des
procédures standards de laboratoire, la partie initiale de notre étude a remis en questions pour le
bénéfice de futurs expérimentateurs les techniques actuelles de conservation utilisées pour
déterminer la concentration de nitrite total. Il s’est avéré que I’entreposage a 4°C durant une
durée de 48 h des échantillons d’eau douce était la meilleure technique de conservation. Cette
derniére génére des variations minimes de la teneur en nitrite comparativement a la congélation.
Cette validation des techniques de conservation suggere qu’un soin particulier doit étre pris lors
de I’interprétation des concentrations de nitrite tirées de la littérature, puisque les bas niveaux

annoncés pourraient provenir d’une conservation inadéquate par congélation des échantillons.

Sur le terrain, les niveaux de nitrite se sont avérés plus élevés dans les cours d’eau jouxtant les
champs cultivés, ou les apports en azote organique et minéral sont importants. Les probabilités

ue la concentration de nitrite dans ces cours d’eau excede les critéres de qualité de ’eau pour la
q
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protection de la vie aquatique, lors d’expositions chroniques et aigués, étaient les plus élevées
pendant les mois d'été et la période d’étiage estivale. Toutefois, il est important de mentionner
que les concentrations en nitrite ont démontré une grande variabilité au sein d’un méme cours
d’eau ainsi que d’un cours d’eau a I’autre. Cet aspect de 1’étude a permis de constater que les
différences de concentration en nitrite ainsi que des autres parametres de la qualité de I’eau a
I’intérieur du micro-bassin versant résultent potentiellement en différences dans la dynamique du
cycle de N. De plus, les relevés hydrogéologiques réalisés dans le micro-bassin ont montré que la
qualité de I’eau souterraine alimentant les cours d’eau influence grandement la qualité de 1’eau de
surface et le niveau de nitrite observé. Ces conclusions indiquent qu’un suivi des différentes
formes de N dans les deux cours d’eau situés dans le secteur en culture intensive est essentiel a

I’interprétation et a la caractérisation des sources de N dans 1’eau de surface.

La rétention du NO,", NHs", NO; et NT a l’intérieur du micro-bassin versant différe d’une
branche a I’autre ainsi que d’un régime hydrologique & I’autre. Principalement, une différence
marquée dans la dynamique de rétention et d’exportation des ions NO, et NH," entre les deux
branches a permis d’appuyer !’interprétation selon laquelle la nature de 1’aquifere alimentant
chaque cours d’eau influence fortement la qualité de I’eau de surface. La caractérisation des eaux
de résurgence et des drains agricoles, deux importantes sources de N aux cours d’eau, a démontré
que leurs contributions respectives a la rétention de chaque forme de N varient a I’intérieur du
bassin versant, et en fonction du régime hydrologique. De plus, les concentrations et les charges
en N contenues dans 1’eau de résurgence ont mis en évidence une importante activité réductrice
dans les sédiments, probablement amplifiée par le dispositif d’échantillonnage inséré dans les
sédiments. Il est également possible que d’autres sources de N non identifiées dans le cadre de
cette étude soient a l’origine des fortes concentrations en NO, observées dans les deux
principales branches du micro-bassin versant puisque les contributions en N provenant de ces
deux sources expliquent moins d’un tiers des exportations en NOs” et NT. Ces sources de N non
identifiées pourraient étre apportées par le ruissellement de surface, 1’érosion des sols et des
berges, les flux latéraux provenant des hautes berges, 1’extension latérale de la zone hyporhéique

ainsi que I’activité biologique dans la colonne d’eau.
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6. Perspectives de recherche

6.1 L'’utilisation du '°N

L’ajout d’un traceur isotopique stable de '°’N serait trés pertinent dans de futurs travaux afin de
quantifier et de comparer I’importance des différents processus du cycle de I’azote a I’origine du
nitrite dans I’eau de surface. Cette technique serait aussi utile dans 1’étude de la rétention du NO,
dans les deux cours d’eau du micro-bassin versant du Bras d’Henri. Des études ont démontré
I’efficacité de I’utilisation d’un traceur de °N dans la dynamique de rétention de NT, NOs et
NH;" pour différents écosystémes aquatiques (Peterson et al., 2001; Saunder et Kalff, 2001;
Mulholland ef al., 2008). Au-dela de I’utilisation d’un marqueur comme '°N, il serait pertinent
d’utiliser les signatures isotopiques du nitrite pour caractériser 1’origine de la source de N
(engrais synthétique ou minérale, lisiers, matiére organique du sol ou précipitation) ainsi que les
processus microbiologiques impliqués dans la formation du nitrite. Des études récentes ont
démontré que 1’utilis¢é de nouvelles méthodes chimiques (Mcllvin et Altabet, 2005) et
bactériennes (Sigman et al., 2001 ; Casciotti et al., 2002) pour déterminer la composition
isotopique de 1’azote et de 1’oxygéne en abondance naturelle dans le nitrate et le nitrite contenus
dans un échantillon d’eau douce de faible concentration. Toutefois, les analyses isotopiques du
nitrite sont difficiles, tant dans les systémes naturels qu’expérimentaux car le nitrite est
typiquement présent en concentration trés inférieure au nitrate. Bohlke er al. (2007) ont
récemment démontré que les analyses isotopiques sur le nitrite ont le potentiel pour devenir un

outil pertinent dans 1’étude des sources et des transformations du nitrite dans 1’environnement.

6.2 Autres sources de N

Beaucoup de données ont été récoltées, compilées, analysées et interprétées durant ces quatre
années de thése afin d’identifier les sources a 1’origine des fortes concentrations de nitrite
observées dans le micro-bassin versant du Bras d’Henri. Toutefois, il serait irréaliste de

considérer ces travaux comme étant achevés. En effet, la somme de la contribution en nitrate et
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azote total provenant des eaux de résurgence et des drains agricoles expliquent moins d’un tiers
des exportations de chacune de ces formes. Ces résultats nous indiquent que d’autres sources de
N sont susceptibles de contribuer aux exportations massives de NO;™ et NT provenant du micro-
bassin versant. De plus, des sources inexplorées dans le cadre de cette étude pourraient également
étre ’origine des fortes concentrations de NO;™ observées dans les deux principales branches du
Bras d’Henri. Dans de futurs travaux, il sera primordial d’identifier, caractériser et évaluer les
impacts associés a d’autres sources de N sur la rétention des différentes formes de N,
principalement sur le nitrite. Les phénoménes de ruissellement et d’érosion du sol occasionnés
lors des événements majeurs de précipitation peuvent constituer une source de N importante vers
les cours d’eau. Néanmoins, il est important de mentionner qu’aucun événement de précipitations
majeures n’a eu lieu pendant les périodes d’échantillonnage de cette étude, minimisant les
impacts de cette source potentielle. Il serait également pertinent d’évaluer 1'impact des flux
latéraux provenant des hautes berges instables sur les apports en N aux cours d’eau, ceci durant
les fortes précipitations. L’extension latérale de la zone hyporhéique est aussi a étudier
puisqu’elle est susceptible de jouer un réle important dans la dynamique de N au sein des petits
cours d’eau. Finalement, les impacts des processus biologiques et microbiologiques a I’interface
eau-sédiment ainsi que dans la colonne d’eau sont également & considérer dans le futur
puisqu’elle constitue un élément clé dans le cycle de N, et donc dans la dynamique du nitrite.
L’étude de ces facteurs devrait améliorer la compréhension de la dynamique du nitrite et des
différentes sources a l’origine de ses niveaux élevés dans le micro-bassin versant du Bras

d’Henri.
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8. Article 1: Effets des différentes techniques de
préservation sur la détermination de Ila
concentration en nitrite dans les échantillons d’eau

douce

Résumé

Face aux idées acceptées sur la conservation de nitrite dans 1'eau douce, cette note présente des
expériences remettant en question les procédures standards de laboratoires afin de mettre en garde
les expérimentateurs déterminant la concentration de nitrite total plutét que la concentration de
nitrate plus nitrite. Pour valider la technique adéquate de conservation pour le nitrite, nous avons
réalisé une série de trois expériences examinant les effets de la filtration, de la congélation et du
vieillissement sur les concentrations initiales de nitrite observées dans des échantillons d'eau
douce collectés dans un bassin versant a vocation agricole. Les résultats des expériences ne
démontrent aucune adsorption ou dilution des concentrations de nitrite lors de la filtration.
Néanmoins, nous recommandons I’utilisation de la filtration uniquement lorsque la turbidité des
échantillons est visible afin d’éviter toute source de contamination avec le matériel du laboratoire
pendant les manipulations. De plus, les résultats indiquent que la congélation des échantillons
induit une diminution significative des concentrations en nitrite tandis que 1’entreposage a long
terme des échantillons a 4°C induit une faible variabilité des concentrations de nitrite. En
conséquence, nous mettons en garde contre l'utilisation de congélation comme technique de
conservation pour l'analyse en nitrite des échantillons d'eau douce et recommandons plut6t

I’entreposage de ces derniers a 4°C pour la durée de 48 h.

Mots clés: nitrite; conservation; eau douce, congélation, filtration, entreposage
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9. Article 2: Présence de fortes concentrations en
nitrite dans les cours d’eau d’un bassin versant

agricole d’une région tempérée

Résumeé

Cette étude est la premiére a faire état de la présence et de la variabilité des concentrations en
nitrite dans l'eau de surface d’un bassin versant agricole situé dans la province de Québec,
Canada. Un suivi des concentrations en nitrite a été effectué dans un bassin versant de 2.4 km®
pendant deux ans. Des échantillons d'eau ont été collectés d'avril & novembre a I’exutoire de
bassin versant ainsi qu’a six stations d’échantillonnage de trois bras de cours d’eau durant trois
régimes hydrologiques (I’étiage d’été, la recharge automnale et la fonte printaniére). Les résultats
démontrent clairement que les niveaux de nitrite a I’exutoire ne sont pas représentatifs de la
variabilité en nitrite et des relations avec les nitrates et I’ammonium observées a 1’intérieur du
micro-bassin Versaht. L'eau de surface collectée dans les secteurs en culture présente de fortes
concentrations en nitrite pendant 1’étiage d’été, dépassant régulieérement les critéres de qualité de
I’eau pour la protection de la vie aquatique, avec des moyennes en nitrite variant de 0.022 a 0.107
mg N L' et une valeur maximale atteignant 0.156 mg N L' De plus, les deux cours d’eau situ€s
en milieu agricole ont montré des différences significatives pour les concentrations de nitrite ainsi
que pour d'autres paramétres de qualité de I'eau. L'importance de 1’apport en eau souterraine aux
cours d'eau dans le micro-bassin versant du Bras d’Henri ainsi que la qualité de cette eau sont
susceptibles de générer des différences dans les sources de nitrite ainsi que dans différents
parametres de qualité. De nouvelles études seraient essentielles afin de mieux définir les sources

et les processus liés aux pointes de nitrite observées dans les cours d’eau.

Mots clés : nitrite; présence; eau douce; cours d’eau; agriculture; bassin versant
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Abstract This study is the first to report nitrite
occurrence and variability in surface water across an
agricultural watershed in the province of Quebec,
Canada Nitrite (NO{) concentrations were moni-
tored across a 2.4 km> watershed during 2 years.
Water samples were collected at the outlet from April
to November and in three contrasted stream branches
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(six stations) during three hydrological regimes
(summer low water levels, fall recharge, and snowmelt).
Our study clearly demonstrates that NO,~ levels
observed at the outlet are not representative of NO,~
variability across the micro-watershed. Surface water
collected in cropped areas presents high NO,~ concen-
trations during summer low water levels, often
exceeding guidelines for aquatic life, with NO,™ means
ranging from 0.022 to 0.107 mg N L™ and maximum
value reaching 0.156 mg N L™, Furthermore, the two
stream’ branches in cropped area have demonstrated
significant differences in NO,” concentrations and
other water quality parameters. The importance of
groundwater discharge to streams in the micro-
watershed Bras d’Henri may potentially generate
different in-stream sources of NO, ™ and water quality
parameters. However, further studies are essential to
determine sources and processes related to in-stream
NO, ™ peaks.

| Keywords Nitrite - Occurrence - Freshwater -
-Stream - Agriculture - Watershed

1 Introduction

Natural nitrite (NO,") concentrations can accumulate
in waters polluted by industrial, agricultural, and

urban effluents (Eddy and Williams 1987). Nitrite

may reach toxic levels in aquatic ecosystems and have
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severe consequences on the health of human and
freshwater communities. The main toxic effect of nitrite
on human health is methemoglobinemia. Ingested nitrite
and/or reduced nitrite from ingested nitrate (NO;3) is
absorbed into the bloodstream and oxidize hemoglobin
to form methemoglobin, inhibiting oxygen transport in
_ blood throughout the body and resulting in cyanosis.
Infants less than 6 months constitute the most sensitive
population to methemoglobinemia (Health and Welfare
Canada, HWC 1996). Furthermore, nitrite and nitrate
have been classified as possibly carcinogenic to

humans since epidemiological studies have demon- -

strated an association between the presence of these
ions in drinking water and stomach cancer (Health and
Welfare Canada, HWC 1996). Several studies have
also reported the ecotoxicological significance of nitrite
on aquatic organisms such as fishes and invertebrates
(Eddy and Williams 1987; Kelso et al. 1999; Kroupova
et al. 2005). Depending on environmental conditions
and freshwater organism, the presence of nitrite in
water may rapidly induce methemoglobinemia. The
main critical effects reported in response to methemo-
globin formation are: a growth reduction, a decrease in
hatchability, a development of malformations, and
mortality. Despite all these, direct nitrite measurements
are typically neglected in water quality surveys, NO,~
being frequently compounded with NO;~ measure-
ments. Total nitrite concentrations are rarely measured

separately because nitrite is believed to be non-

significant in the environment as it is readily oxidized
into nitrate (Hébert and Légaré 2000). In fact, nitrite
rarely accumulates in terrestrial and aquatic ecosystems
where there is no anthropogenic input (Paul and Clarke
1989). Typical nitrite values reported in unpolluted
streams range between 0.001 and 0.010 mg N L™! (van
Bennekom et al. 1978; Eddy and Williams 1987). In
agricultural systems, the spread of organic and mineral
fertilizers may induce significant nutrient excess in soils,
which can reach streams and rivers due to transfer
processes such as-leaching, surface runoff, and soil
water erosion. To our knowledge, no water quality study
-in agricultural environment in Québec or Canada has
ever reported a problem related to nitrite occurrence and
variability in freshwater. In contrast to Canada, United
States, and Australia, many European studies have

reported over the last 25 years a critical situation for-

several polluted rivers (Meybeck 1982; Smith and
Steward 1989; Bums et al. 1995; Smith et al. 1995;
Kelso et al. 1997; Smith et al. 1997; von der Wiesche

@ Springer

and Wetzel 1998). Meybeck (1982) has reported nitrite
values from 0.008 to 0.017 mg N L™ in the Rhone and
Rhine rivers (Switzerland). In 1991, Burns et al. (1995)
observed nitrite concentrations ranging from 0.004 to
0.172 mg N L™" in the six major rivers of the Lough
Neagh catchment (North Ireland). In the same catch-
ment, Smith et al. (1995) reported mean concentrations
varying between 0.034 and 0.064 mg N L™ during
1991 and 1992. Von der Wiesche and Wetzel (1998)
observed nitrite concentrations ranging between 0.150
and 0.250 mg N L™ in Lahn River (Germany). Turtura
and De Pascale (1991) monitored water quality during
3 years in the Bologna region (Italy) and reported
nitrite concentrations ranging from 0.01 to 0.4, 0.03 to
2.05, and 0.01 to 1.3 mg N L™ for three rivers used for
irrigation.

To assess the presence of NO, in surface water,
particularly in agricultural environment where this ion
may be highly concentrated, accurate analytical
determination is essential. The determination of total
nitrate (NO3") plus NO,  concentrations may hide the
occurrence and significant fluctuations in NO,~ which
is toxic even at very low concentrations. Indeed,
NO;~ concentrations are generally 100 times larger
than nitrite. Smith and Steward (1989) have deter-

. mined that surface water with NO;~ concentrations

below the maximum acceptable limit may carry NO,~
levels exceeding the recommended values. The
Canadian and Quebec governments have established
nitrite guidelines for drinking water to 1.0 mg N L™"
for nitrite and to 10 mg N L™ for nitrate plus nitrite
(Health and Welfare Canada, HWC 1996, Ministére
de I’environnement et de la faune (MEF) (1998);
Canadian Council of Ministers of the Environment
2007). Additionally, nitrite guidelines for the protec-
tion of aquatic life are at 0.02 and 0.06 mg N L™! for

chronic and acute exposition, respectively (MEF

1998). Furthermore, Corriveau et al. (2008) have
highlighted that considerable confusion persists on the
adequate water sample preservation technique for sole
total nitrite determination. They suggested that great

-care should be taken in interpreting ancient nitrite

concentrations in freshwater quality monitoring stud-
ies because low nitrite concentrations reported in the
literature could originate from inadequate samples
preservation technique. Nowadays, there is a world-
wide growing consciousness about nitrite occurrence
in freshwater ecosystems. In that perspective, this
project is pioneering with the characterization of
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nitrite level variations in surface water across a first-
order agricultural watershed in the province of
Québec, Canada. Additionally, in-stream abiotic
parameters that may explain nitrite variability are
investigated here. ‘

2 Materials and Methods‘
2.1 Region of Study

This study is part of a Canada-wide program called
Watershed Evaluation of Beneficial agricultural man-
agement practices on water quality (WEBs) project.
The study is carried out in a micro-watershed of
2.4 km? embedded in the Bras d’Henri River
watershed located in the agro-climatic region of
* Chaudiére-Appalaches, in southern Québec (Fig. 1).
The Bras d’Henri River is a 158 km?® watershed
characterized by an intensive crop production and
high livestock density (van Bochove et al. 2005). The
watershed has 41% of its area used for crop
production, which are mainly forage, corn grain, and
soybean. The animal production is also one of the
highest livestock densities in Quebec, with a predom-
inant animal production of hogs (59%) and cattle

(23%). Consequently, problematic water quality

-issues related to phosphorus, nitrogen, herbicides,
and enteric pathogens are pervasive in the area.

The Bras d’Henri watershed is located in the
- Quebec Appalachians. This micro-watershed is char-
acterized by a rolling relief ranging from 150 to
170 m above sea level. The surficial geologic
materials were deposited during the presence of the
-Champlain Sea and-consist of thin (<10 m) littoral
sediments (sand, sandy silt, coarse sand, and gravel)
overlying clayey glacial diamictons (Gadd 1974).
These diamictons generally reach a thickness of 1.0
to 1.5 m, but they are not present throughout the
- micro-watershed. The surficial sediments overlay the
regional bedrock that consists of fine-grained schist
and mudstones (Slivitzky and St-Julien 1987). The
surficial soils in the micro-watershed are predomi-
nantly sandy to coarse loams that are well drained.
Based on the groundwater chemistry results, geolog-
ical soundings, and ground penetrating radar (GPR)
surveys (Fig. 2), the aquifer system of the micro-
watershed can be separated into a surficial and a
regional aquifer. The surficial aquifer is unconfined

and is composed of the littoral sediments of variable
thickness and permeability, while the regional aquifer
is a bedrock aquifer. Generally, the surficial and the
regional aquifers are separated by a layer of imper-
meable diamictons. This layer restricts the mixing of
groundwater from both systems, as suggested by the
groundwater chemistry from piezometers and domes-
tic wells. In the micro-watershed, groundwater is
discharged to streams all year long and it is the
dominant source of water for streams during summer
low water levels. Monitored wells have indicated that
the water table response to a precipitation event is
about 2 days. Moreover, water table fluctuations
demonstrate typical seasonal response to regional
climate, characterized by four hydrological regimes:
a major spring recharge, a summer base low water
level, autumn moderate recharge events, and a winter
decline. The dominant sandy to coarse loamy soil
profile and its high soil drainage capacity combined to
N excess from the intense use of mineral and organic
fertilizers by agriculture activities generate a NO;™
leaching towards the aquifer which will eventually

_reach the streams.

2.2 Study Sites

In this project, water quality was monitored from
2004 to 2007 at the micro-watershed outlet. Van
Bochove et al. (2005) have reported water quality
results for the 2004 ice-free period (April to Decem-
ber). The present study exploits the water quality
monitoring accomplished in 2005 and 2006 at the
micro-watershed outlet. From early April to Decem--
ber during both years, an hourly water sample was
collected at the outlet using an autosampler (Teledyne -
ISCO 6712 Portable Sampler) equipped with glass
bottles. Bottle contents were replaced .at 2-day
intervals, and combined two-by-two to give 4-day
samples which were analyzed for determinations of
NO,~, ammonium (NH,"), and NO;~. The stream
discharge (Q) at the micro-watershed outlet was
measured, as described in van Bochove et al.
(2005). A stage—discharge curve was established to
describe the experimental relation between the water
depth and stream discharge at -the micro-watershed
outlet. The water depth was measured at the outlet,
while stream discharge was calculated from stream
velocities (SonTek Flow Tracker Handheld ADV)
measured at various flow depths in a designate control
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section close to the outlet. For further investigation on
NO,~ variability across the micro-watershed, three
contrasted tributary streams were selected. For each
stream, two sampling stations were located at approx-
imately 100 m from each other (Fig. 1). Branch 15
(stations S1 and S2) and branch 14 (stations S3 and S4)
are the two major. streams of the micro-watershed
characterized by agricultural activities such as corn
crop, forage, and soybean. Stream branch 15 drains an
area of approximately 68.1 ha, whereas branch 14 drains
an area of about 126.2 ha. The third stream, branch 55
‘(stations S5 and S6), is located at the forested head
portion of the micro-watershed and belongs to the
drainage area of branch 14. The drained area covers

“
. AL
NV aal

v New
/XL Brunswick

Bras d'Henri

approximately 12.4 ha. In addition to the three streams,
three different hydrologic regimes were determined to
monitor nitrite and other water quality parameters at
each sampling stations: summer low water levels, fall
recharge, and snowmelt. During each hydrologic regime
from 2005 to 2007, water sampling was performed
every 2 days over designated time periods listed in
Table 1. Dissolved oxygen (DO) and water temperature
(T) were measured at each stream-sampling station
using a numerical oxymeter thermometer. A 1-L water
sample was collected in high density polyethylene

(HDPE) bottle at each station, stored at 4°C in a cooler

and transported within 2 h to the laboratory for
analyses. The pH and electric conductivity (EC) were

0 Monitoring station
O Pigzoreter
W Watershed outlet
= GPR Survey
ewsues Ditch

e Sitroam biarich
T Forest

| Crop land

Fig. 1 Location of stream branches and sampling stations in the agricultural micro-watershed Bras d’Henri
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Fig. 2 Hydrostratigraphy a
of the aquifer system in
the Bras d’Henri micro-
watershed. a The absence of

P7-D P7:S

near branch 14 allows
regional groundwater to
emerge into the stream. b
The presence of the imper-
meable diamictons near
branch 15 prevents

Branch 14

P9
Flowingl

_well
7 )N, ok

mixing of surficial and

regional groundwater.
Numbers in red are for NO, : b
t. . L_l
concentrations 1n mg P1-D P1-S

measured in the laboratory. Concentrations of NO,
NH,*, NO;~, total nitrogen (TN), total phosphorus
(TP), and sulfate (SO,*") were analyzed.
Groundwater samples were also collected from 12
piezometers (P1-D, P7-D, P1-S, P7-S, P2, P3, P4, P35,
P6, P9, P10, and P11) located across the micro-
watershed according to land uses, management practi-
ces, and hydrogeological conditions (Fig. 1). The
piezometers were built with 5.0-cm-diameter PVC,

- screened and sand packed at the water table to sample

groundwater from the water table throughout the year.
Only P1-D, P7-D, and P9 piezometers were screened
below the water table. Two domestic wells were also

- sampled. These wells were open borehole in the

bedrock with a metal casing isolating the sediments

Table 1 Calendar for sampling surface water in the Bras
d’Henri micro-watershed during three hydrologic regimes,
during 2005-2007 '

Hydrologic regime 2005-2006 2006-2007

Period n* Period n’
Summer low water 2-22 Aug. 10 8-22 Aug. 8
Fall recharge 23 Oct—-2 Nov. 6 3-11 Now. 'S5
Snowmelt 5-8 Apr. 6 24 Apr-1 May 4

7

# Number of sampling days

1
l=

Branch 15

oy

from the rock. This kind of well installation allows the
assessment of the groundwater quality of the regional
aquifer. Samples from piezometers were collected in a
2 L HDPE bottle, after a 10 L purge with an inertial

- pump. Groundwater samples were stored at 4°C in a

cooler and transported within 2 h to the laboratory for
analyses. Groundwater samples from the 12 piezom-
eters were collected during mid-February, early April,
early May, mid-August, late September, and early
December. Additionally, piezometers P3 and P9
located respectively near sampling stations S1 (branch
15) and S4 (branch 14) were sampled. during three
hydrologic regimes, at the same frequency than surface
water collection across the micro-watershed (Table 1).
Physical and chemical analyses previously enumerated
for surface water were also performed on groundwater
samples. o

2.3 Analytical Methods

Modified protocols for water analysis by colorimetric
methods from Keeney and Nelson (1982) and from
Nkonge and Ballance (1982) were used to determined
NO,~ and NH,", respectively. Water samples preser-
vation for NO,™ analyses followed Corriveau et al.
(2008) recommendations, and NH," analyses were
completed within 48 h. Analyses of NO;~ and SO,*~
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were accomplished by ion chromatography (Dionex
ICS-2000) within 48 h. Samples for TN and TP
analyses were preserved frozen and determined at the
end of the sampling period by automatic colorimetry
using 4500-org persulfate method (American Public
Health Association 1995) and by manual spectropho-
tometer using Official method (Association of Analyt-
ical Communities 1995), respectively.

2.4 Statistical Analyses

Nitrite probabilities to exceed guideline value for
chronic and acute exposition were calculated as
demonstrated in Scherrer (1984). All groundwater
and surface water quality parameters were tested for
normality using the Shapiro-Wilk test (#<0.70, p<
0.05). Parameters not normally distributed were
transformed using Box—Cox transformation, with
corresponding A value to maximize variable normal-
ity. Analysis of variance (ANOVA) was used to
- determine significant differences (p<0.05) between
monthly NO,  means at the outlet and across the
micro-watershed. Additionally, ANOVA was also
used to determine significant difference (p<0.05) in
water quality parameters means across the micro-
watershed and in groundwater quality parameters

-means of two piezometers between hydrologic

regimes. Post hoc Duncan’s multiple range test was
also used to attest which means are significantly
different (p<0.05). Variance inflation factors (VIF)
were calculated to evaluate the multi-colinearity
between water quality parameters and independent
variables. Variables with a VIF value greater than 10
indicated potential multi-colinearity and were eliminat-
ed. Therefore, correlation matrix was calculated to
evaluate significant (p<0.05) relation between NO,~
and other water quality parameters. Statistical analyses
were performed with STATISTICA 6.0 (StatSoft, OK,
. USA). Statistical analyses on groundwater for the
_ variable pH, NO,”, NO;~, NH,", and SO,*" were
_performed independently on the 2006 and 2007 data
using the MIXED procedure of SAS.

3 Results
Figure 3 shows variations of NO,~, NH,", and NO;~

concentrations in surface water at the micro-watershed
outlet during 2005 and 2006 ice-free periods. Statistical
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analyses of these results indicate significant correla-
tions between NO, and NO,;~ concentrations and
NO; ™ and NH," concentrations, with an 7 coefficient of
0.24 and -0.30, respectively. Additional statistics
performed for stream discharge (Q) and the three N
forms reveal negative relationships with NO,  and
NO;~, with a correlation coefficient of —0.27
and —0.56, respectively.

Table 2 shows monthly NO,  means, standard
deviations, maxima at the micro-watershed outlet, and
the probability that NO, concentrations exceed
guidelines for aquatic life. The statistical analysis
underlines two groups: (1) results for May, June, July,
and September or for the growing season which

- corresponds . to the summer low water hydrologic

regime, and (2) results for April, October, and
November or the fall recharge and the snowmelt
hydrologic regime periods. Group 1 is characterized
by high NO, means, ranging between 0.037 and
0.050 mg N L™". In contrast, group 2 is characterized
by low NO,™ means ranging from 0.012 to 0.022 mg
N L', Noteworthy, August does not match with
either group, having its NO,™ mean at 0.030 mg N
L™". The maximum NO,~ value was observed during
June, with 0.155 mg N L™". The probability that NO,™
concentration exceeds guideline criteria for chronic
exposition varied between 0.76 and.1.00, from June
to September. For acute exposition, the probability to
exceed guideline is the highest in June and July, 0.29
and 0.25, respectively. Furthermore, NO,  means,
standard deviations, and maxima for the six stations
and outlet by hydrologic regime are reported in
Table 3. The probabilities to exceed guideline values
for aquatic life exposed chronically and acutely to
NO, are also shown in Table 3. Generally, all
stations have their highest mean and maximum
NO,  value during summer, combined with the
highest probability to exceed the guideline values
for chronic NO,~ exposition. The overall highest
NO,™ summer means are observed in the branch 15 at
stations S1 and S2, with 0.107 mg N L™ and
0.076 mg N.L™", respectively. Moreover, stations S1
and S2 are also characterized by the highest NO,~
means during fall recharge and snowmelt, with values
ranging between 0.029 and 0.046 mg N L™ These
stations demonstrate the highest probability to exceed
the guideline for acute NO, ™ exposition, ranging from
0.89 to 0.94 during the summer low water levels. In
addition, stations S1 and S2 have demonstrated the
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Fig. 3 Variation through
time in N form concentra-
tions at the micro-watershed
outlet during 2005 and 2006
ice-free periods

NO, and NH," (mg N L")

Mar 05

highest probabilities to exceed guideline for chronic
NO,  exposition during the three hydrologic regimes,
from 0.94 to 1.00. Statistical analyses reveal no
significant difference for NO,™ means between fall
recharge and snowmelt at all stations (results not
shown). Again, stations S3, S5, and S6 show no
significant difference between NO,  means during the
three hydrologic regimes.

Table 2 Relevant statistical information on nitrite concentra-
tion measured at the outlet of the twin micro-watershed from
April to November, in 2005 and 2006

Month NO, (mg NL™)

Mean* Std Max

April 0.012a -0.005 0.025  0.12 0.00
May 0.037b  0.027 0.118  0.69 0.08
Jine  0.050b 0.041 0.156 076 029
July 0.041b 0027 0.097 081 0.25
. August 0.030 ab "0.011 0.049 0.77 0.00°
September 0.042 b 0.012 0.064 1.00 0.06
October - 0.022a  0.011 0.039  0.50 0.00

November 0.017 a 0.008 0.029 0.40 0.00

Std standard deviation, Max maximum concentration
*Different letters indicate significant (p<0.05) difference
between means

®Probability that NO,” concentration is superior to nitrite
guideline for chronic exposure (>0.02 mg N L™")
bProbability that NO,~ concentration is superior to nitrite
guideline for acute exposure (>0.06 mg N L™")

p(0.02°* p(0.06)

NO,; (mgNL™)

© [¢a]

8 8 8 8 8 ]

s 8§ &8 s & 8

] a = - (%} [}
Sampling day -

- Statistical analyses of mean quality parameters
measured in surface water reveal significant differences
between sampling stations (Table 4). Stations S5 and S6
(branch55) are characterized by lowest concentrations in
TN (1.69 and 1.95 mg N'L™"), nitrate (0.71 and 0.88 mg
N L"), and sulfate (11.76 and 13.79 mg SO4*~ L"), as
well as high ammonium (0.233 and 0.266 mg N L™)
mean concentrations. Water quality parameters for -
stations S3-S4 and S1-S2 in cropped areas (stream
branches 14 and 15, respectively) present significantly
different trends (Table 4). Stations Si and S2 present
high nitrate (4.46 and 5.67 mg N L™"), low ammonium
(0.092 and 0.076 mg N L™), and high sulfate (37.12
and 37.05 mg SO4>~ L7') mean concentrations,
whereas stations S3 and S4 are characterized by lower
nitrate (1.67 and 2.07 mg N L™"), higher ammonium
(0.267 and 0.333 mg N L™), and lower sulfate (17.61
and 20.00 mg SO,”~ L™') mean concentrations. In
addition, Table 5 reveals significant correlations be-
tween NO,  concentrations and other water quality
parameters for the six sampling stations across the
micro-watershed. NO,~ concentrations in surface water
are positively correlated to pH, and negatively to DO at

- the four stations situated in cropped areas. Additionally,

a positive correlation between NO, and SO
concentrations exists in three out of the four stations
in cropped areas. These observations discriminate
sampling stations situated in the cropped area from
those in the forested area. This is mainly induced by
the fact that NO,™ concentrations at sampling stations
S5 and S6 are very low and near the detection limit
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Table 3 Relevant statistical

information on nitrite Hydrologic fegime Station NO,” (mg N L™ p (0.02)* p (0.06‘)b
concentration measured at
the outlet and at the stream Mean Std Max
stations within the
micro-watershed for three Summer low water Branch 15
hydrologic regimes S 0.107 a* 0.030 0.151 1.00 0.94
S2 0.076 b 0.019 0.096 0.94 0.89
Branch 14 v
S3 0.022 ¢ 0.012 0.040 0.50 0.00
S4 0.045-d 0.020 0.083 0.83 0.22
Branch 55 .
S5 0.005e 0.003 0.012 0.00 0.00
S6 0.012 ce 0.008  0.031 0.13 0.00
Outlet 0.031 ¢,d 0.009 0.044 0.82 0.00
Fall recharge Branch 14
S1 0.031 a 0.007 0.041 1.00 0.00
S2 0.029 a,b 0.007 0.040 1.00 0.00
Branch 14
$3 0012 ¢ 0.003  0.015 0.00 0.00
S4 0.014 b,c 0.004 0.020 0.00 0.00
Branch 55 ‘ .
SS 0.002 ¢ 0.000 0.002 0.00 0.00
Sé 0.003 ¢ 0.001 0.004 0.00 0.00
Std s.tandard deviatlo.n, Max Outlet 0.015 ¢ 0.007 0.025 022 - 0.00
maximum concentration ‘
*Duncan multiple range Snowmelt Branch 13
test, different letters indicate 81 0.046 a -0.035 0.115 1.00 0.17
significant (p<0.05) differ- s2 0.034 ab 0011  0.055 1.00 0.00
ence between means * Branch 14
* Probability that NO,” S3 0.015 b,c 0013 0034 030 0.00
concentration is superior to s4 0018be 0013  0.036 0.50 0.00
nitrite guideline for chronic
exposure (>0.02 mg N L) ; Branch 55 .
b probability that NO,~ S5 0.009 ¢ .- 0.005 0015 0.00 0.00
concentration is superior to ' ) S6 0.010 ¢ 0.005 0.016 0.00 0.00
nitrite guideline for acute _ Outlet  0.0l4abc 0008  0.025 0.17 0.00

exposure (>0.06 mg N L™)

during the three hydrologic regimes. Consequently, both
stations in the forested area only have few significant
correlations between nitrite and other water quality
parameters. Noteworthy, Table 5 demonstrates that
NH," and NO,~ concentrations are positively correlated
for surface water collected in stations S3 and S4 (branch
~ 14), whereas a significant negative correlation was found

for surface water of stations S2 (branch 15). In addition,

station S2 shows a positive correlation between NO, ™
and NO;~ concentrations while correlations are negative

at stations S3 and S4 (branch 14), indicating contrasted
in-stream water chemistry between the two stream
branches. These results are corroborated by the hydro-
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, geological context based on a survey conducted in 12

piezometers during 2006 and 2007 (Table 6). Statistical
analyses reveal two spatially distinct groups, from
which all mean water quality parameters are signifi-
cantly different. During 2006 and 2007, groundwater
from piezometers (P6, P7-D, and P9) located in the
micro-watershed western central area, near stream
branch 14, is characterized by very low nitrate (0.01
and 0.02 mg N L™), relatively high ammonium (0.112
and 0071 mg N L™, and low sulfate (17.47 and
13.83 mg SO,*” L") mean concentrations (Fig. 1). All
other piezometers (P1-D, P1-S, P2, P3, P4, P5, P7-S,
P10, and PI11), including those located near stream
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Table 4 Mean water

. - + 2—
quality parameters measured Station pH NO;™N NO; -N NH,-N ™ 804
at the stream stations across -
the micro-watershed from mg'L
2005 to 2007
Branch 15
S1 - 7.61 a* 0.081 a 446 a 0.092 a " 564 a 3712 a
S2 766a - 0.057b 567b 0.076 a 632 b 37.05 a
Branch 14
S3 7.20b 0018 ¢ 1.66 ¢ 0.267 b 245¢ 2001 b
S4 7.130b 0.032d 2.07 ¢ 0333 b 290 ¢ 1761 b
*Duncan multiple range Branch 55 '
test, different letters indicate S5 790 ¢ 0.006 e 0.88 d 0.233b 1.95 ¢,d 13.79 b,c
significant difference s6 7.91 ¢ 0.009 c,e 0.71 d 0266b  1.69d 11.76 ¢

between means (p<0.05)

branch 15, are characterized by groundwater with very
high nitrate (9.31 and 7.80 mg N L"), low ammonium
(0.074 and 0.048 mg N L"), and high sulfate (26.57
and 25.50 mg SO4*~ L") mean concentrations (Fig. 1).
These results indicate that groundwater discharge may
generate different water chemistry in the nearby effluent
branches. Table 7 reveals significant difference in mean
quality parameters measured in groundwater during the
three hydrologic regimes. The piezometer located near
branch 15 (close to S1) show no difference in TN (from
25.83 to 27.65 mg N L") mean concentration between
the three hydrologic regimes. However, significant differ-
ences are observed between the three hydrologic regimes
for DO (from 8.15 to 12.75 mg L™") and SO, (from
17.75 to 23.48 mg L™') mean concentrations. In contrast,

Table 5 Significant correlation coefficients of main parameters
with NO;  concentrations (dependant variable) listed for the
stations within the micro-watershed :

Station Water quality parameters*

‘pH. = DO NOy  NH, TP S0*

BrancthS

SI 072 —0.68 0.37%* 074
82 0.63 —0.69 0.45%% —041+*x 0.70
Branch 14 ‘

83 039 =042 —0.42%%  27%*x 0.40
sS4 048 —0.68 —0.31%*  0.76%**

Branch 55 }

S5 —0.42 : 0.35%%*

S6 —0.31%% 0.40%*

DO dissolved oxygen, TP total phosphorus
*p<0.05, **p<0.10, ***p<0.20

the piezometer located near stream branch 14 shows no
difference between hydrologic regimes for NO;~ (from 0
to 0.01 mg N L") and NH,* (from 0.047 to 0.097 mg
N L") mean concentrations. Only SO,*~ (from 11.86 to
13.53 mg L™!) mean concentrations demonstrate signif-
icant difference between hydrologic regimes. Notewor-
thy, year-long DO mean concentrations in groundwater
from this piezometer are lower than 2.00 mg L.

4 Discussion
Hourly monitoring of inorganic N form concentra-
tions at the micro-watershed outlet during selected

periods and during 2 years (2005-2006) has revealed

Table 6 Mean water quality parameters measured in 12
piezometers in the micro-watershed during 2006 and 2007

Station pH NO,-N NO;N NH,-N S0,

mg L™

2006

Branch 15° 7.69a* 0.016a 931a 0074a _ 2657 a
Branch 14° 820b 0.002b 0.01b 0.112b 1747b
2007 ' .

Branch-15° 7.44a 0.032a 7.80a 0048a 2550a
Branch 14° 798b 0.000b 0.02b 0.071b 13.83b

Stream branches 14 and 15-include three and nine piezometers,
respectively

*Duncan multiple range test, same letters indicate that means
are not significantly different (p<0.05)

2piezometers P1-D, P1-S, P7-S, P2, P3, P4, P5, P6, P10, and
Pl1

b Piezometers P6, P7-D, and P9
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Table 7 Mean groundwater quality parameters measured in two piezometers located near stream branches 14 and 15 in the micro-

. watershed for three hydrologic regimes during 2006 and 2007

Piezometer pH DO NO;-N NH,*-N® TN® S04~
mg L™

P3 (Br. 15) _

Summer low water 7.70 a* 8.15 a 2738 a 0.103a 2583 a 2234 a

Fall recharge 7.99 a 7.08 b 25.07b 0.108 a 27.65 a 17.75 b

Snowmelt 7.70 b 1275 ¢ 28.93 a,b 1.029 b 2642 a 2348 ¢

P9 (Br. 14)

Summer low water 7.88 a,b 1.05 ab 0.01 a 0.097 a 0.12 a 13.53 a

Fall recharge 7.0l a 0.84b 0.00 a 0.062 a 0.11 a 12.05b

Snowmelt 8300 1.88 a 0.00 a 0.047 a 001 b 11.86 ¢

. *Duncan multiple range test, different letters indicate significant difference between means (p<0.05)

*Box-Cox transformation for normality (A=0.3)
®Box—Cox transformation for normality (A=0.1)

new insights on the dynamics of NO,~, NO;~, and
NH,". Two major trends were observed for 4-day
averages: a positive correlation between NO,  and
NO;™ concentrations and a negative correlation be-
tween NO;~ and NH4" concentrations. Nitrate and
nitrite are two water-soluble compounds easily leached
through agricultural soils, and indeed the continuous
water input by several agricultural drains combined
with a small but significant continuous groundwater
discharge to the river may lead to NO,” and NO,;~
increases in surface water. Furthermore, the negative
correlation between NO,” and NO; concentrations
with river discharge (Q) are typical for those two ions.

Indeed, in-stream NO,™ and NO;~ concentrations are

diluted by water inputs from rainfall through surface
and lateral runoffs. The negative relationship between
NH," and NO;~ concentrations corresponds to theo-
retical transport models of N forms to rivers. In
contrast to NO;~ leaching through the aquifer and tile
drains, NH," is easily adsorbed by soil clay mineral
and is preferably transported to streams by surface
runoff along with eroded soil particles. Consequently,
NH4 .concentrations tend to increase during a storm,
whereas NO; ™ is diluted.

This study demonstrates that nitritt may peak or
accumulate in surface water at the micro-watershed
outlet. Table 2 illustrates three important points: (1)
there is a high probability that year-long nitrite
concentrations exceed the guideline value for chronic
exposition; (2) this probability is higher during
- summer; and (3) the probability that nitrite concen-
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trations exceed the guideline value for acute exposition
is also high during June and July. Additionally, this
study reveals that nitrite concentrations may peak or
accumulate to reach important levels across the micro-
watershed. Three important points to note (Table 3):
(1) there is a high probability that nitrite concentrations
found in surface water flowing through cropped areas
exceed guideline values for chronic exposition during
the three hydrologic regimes; (2) this probability is
higher during summer (low water levels); and (3) the
probability that nitrite concentrations exceed - the
guideline value for acute exposition is high at stations
S1 and S2 (branch 15) for summer low water levels.
Other studies have reported high NO,~ concentrations
in rivers during summer months, which are also
exceeding guidelines criteria.

In Northern Ireland, Smith et al. (1995) have
observed nitrite minimum values during winter and
maximum values in summer, from 0 to 0.019 mg
N L' and 0.090 to 0.235 mg N L7, respectively.
High NO,™ concentrations were reported in Lahn
River, ranging from 0.150 to 0.250 pg N L™! and
characterized with frequent summer values reaching
0.400 pg N L™ (GieBen 1994). In the Lahn river, von
der Wiesche and Wetzel (1998) observed a similar
range of NO, concentrations, with maxima from
May until July and minima from September to
October. The Lahn maximum concentrations are
greater than peak concentrations measured in the Bras
d’Henri watershed. Despite the fact that NO,~ con-
centrations in the Bras d’Henri were not measured in
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winter, they should not reach high values. Although
potential of nitrite dilution from water runoff is
reduced during winter, studies have demonstrated that
freezing—thawing cycles greatly increased NO,  oxi-
dation to NO;5™ in solutions at pH <8 (Goyal and
Hafez 1995; Corriveau et al, 2008).

The present study also clearly demonstrates that
NO,~ concentrations observed at the outlet integrate
both stream branches, and do not represent NO,~
variability across the micro-watershed. Indeed, a
strong variability in NO,™ concentrations is observed
within ‘the 2.4 km? micro-watershed. Furthermore,

. stations S5 and S6 (branch 55) in the forested area are

characterized by very low NO,  and high' NH4"
concentrations with no significant correlation. This
finding contrasts with that of Smith et al. (1995) who.
have reported strong positive correlations between
NO, and NH," concentrations in surface water from
eight subcatchments of the Lough Neagh watershed.
The low N input to forest floor compared to cropped
areas influences the N balance between immobiliza-
tion. and mineralization in the short term. Indeed,
intensive application of N fertilizers favors minerali-
zation and increases risks of NO;~ loss whereas low
soil-N content favors net immobilization of mineral-
ized N (van Bochove et al. 1996). Moreover, surface
water analyses revealed significant differences in
water quality parameters between branches 14 and
15. In fact, NO,~ correlations with NO;~ and NH,"
revealed opposite trends for these two branches,
which potentially indicate different NO,™ sources
and dynamics between NO, and the two other N

- forms in stream water. The different sources of

groundwater (surficial and regional aquifer) to
streams in the micro-watershed may partially cause
the observed difference between the two branches
(Fig. 2). Groundwater sampling in the Bras d’Henri
watershed indicate two distinct piezometer groups
with contrasting water chemistry. The group including
Pi-D, P1-S, P7-S, P2, P3, P4, P5, P10, and P11
appears to be representative of the groundwater
chemistry in the surficial aquifer while all the other
piezometers (P6, P7-D, and P9) appears to be
representative of regional conditions. Surficial
groundwater is generally characterized by the pres-
ence of NO;~ and a high DO while no NO;~ was
actually found in the regional groundwater where
anoxic condition prevails. Indeed, the solutes carried
by groundwater to the river likely affect the various

microbiological processes occurring in the sediments
which in turn affect the peak NO,  concentrations
and/or accumulation in surface water. This phenom-
enon has previously been documented by Smith et al.
(1995) who demonstrated that 60% of the NO, loads
originated from N transformation at the sediment—
water interface of the rivers system of Lough Neagh
catchment in North Ireland. Another hypothesis to
explain the differences between branches 14 and 15
lies in the relative dilution of groundwater originating
from surficial and regional aquifers before reaching
streams. As suggested by groundwater chemistry
results, geological soundings, and GPR surveys near
branches 14 and 15, the presence of the impermeable
diamictons was likely to affect stream chemistry. For
example, artesian conditions at P9 near the river bed of
branch 14, the absence of the diamictons on the GPR
profile, and the thinness of the surficial aquifer all
suggest that the stream is mostly fed by the regional
aquifer (Fig. 2a). In contrast, the thickness of the
surficial aquifer and the presence of the diamictons
both suggest that the stream at branch 15 is mostly
connected to the surficial aquifer (Fig. 2b). We
therefore propose that the contrasted groundwater
chemistry resulting from the heterogeneous hydro-
geologic conditions in the different portion of the Bras
d’Henri basin has "large impacts on surface water
chemistry, which may potentially result in contrasted
NO; concentrations.

5 Conclusion

This study is the first to report nitrite level variations
in surface water across a first-order agricultural
watershed in Quebec, Canada. Nitrite reached impor-
tant levels across the watershed, specifically in

“cropped area. Probabilities that in-stream NO, con- -

centrations exceed the chronic and acute guidelines
for aquatic life are higher during summer months and
low water periods. Nitrite concentrations observed at
the outlet’ integrate sources from both stream
branches, and do not show NO,  variability and
peaks concentrations among different sites of the
micro-watershed. The three stream branches have
exhibited significant differences in NO,  concentra-
tions and general water quality parameters. There are
significant differences between stations in water
quality parameters, including NO,~ concentrations,
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particularly for those located on branches 14 and 15.
Correlations between NO,™ and NO;~, and NO,™ and
NH," revealed opposite relationships for stations from
different stream branches, which potentially indicates
different N dynamics and/or various NO,” sources.
The importance of groundwater discharge to streams
in the Bras d’Henri micro-watershed, the heterogene-
ity of the aquifer system, and the various sources of
groundwater may have a significant impact on surface
water quality, and potentially cause NO,~ inputs from
different sources (field, streams, and sediment).
However, the study suggests that more research is
needed to determine sources and processes responsi-
ble for NO, peaks in streams since nitrite occurrence
and variability in freshwater ecosystems have become
a growing concern.
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10. Article 3 : Sources de nitrite dans les cours d’eau

d’un bassin versant en culture intensive

Résumé

Les sources des fortes concentrations de nitrite ont été étudiées dans deux cours d’eau situés dans
un bassin versant en culture intensive au Québec, Canada. La rétention de 1’azote a été
déterminée afin d’évaluer la dynamique du transport de N le long de deux branches de cours
d’eau pendant 1’étiage d’été et la recharge automnale. Dans la premiere branche, le nitrite et
I’ammonium ont été retenus pendant les deux régimes hydrologiques, alors que la seconde
branche de cours d’eau a démontré des exportations de NO, et NH4". L'étude a également
démontré que 1’eau de résurgence est une source de NO;, qui varie d’un cours d’eau a 1’autre a
I’intérieur du bassin versant et avec le régime hydrologique. Les résultats ont mis en évidence une
'importante activité réductrice dans I’eau de résurgence provenant de la dénitrification ou la
DNRA, et conduisant a la consommation du NOj3". Les différences de concentrations de NO;3”
dans l’eau souterraine alimentant chaque branche sont susceptibles d’influencer les
concentrations de NH;" et de NO,™ dans l'eau résurgence, pouvant potentiellement aboutir en

d’importantes quantités de NO, dans les cours d’eau.

Mots clés: nitrite; accumulation; eau de résurgence; apport ; rétention
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ABSTRACT

The sources of high in-stream nitrite concentrations were investigated in two major streams
located in an intensively cropped watershed in Québec, Canada. Nitrogen retention was
determined to evaluate the dynamics in relation to N transport along both stream branches during
summer low water and fall recharge regimes. In the first stream branch, nitrite and NH," showed
removal patterns during summer low water and fall recharge, whereas in the second branch NO;
and NH4" exports occurred during both hydrologic regimes. The study also demonstrated that
seepage water is a source of NO,™ in stream, which varies within the watershed stream branches
and with the hydrologic regime. Results highlighted an important reductive activity into seepage
water from either denitrification or DNRA, leading to NOj3 consumption. Differences in
groundwater NOs’ concentrations feeding each stream branch may have significantly influenced
NH;" and NO, concentrations found in seepage water, which potentially resulted in

quantitatively important NO," formation.

Key words: nitrite, nitrite accumulation, N retention, seepage water, N input,
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INTRODUCTION

High in-stream nitrite level can occur in surface water polluted by agricultural effluents rich in
nutrients. Several studies have reported the ecotoxicological significance of nitrite on aquatic
organisms such as fishes and invertebrates (Lewis and Morris, 1986, Kelso et al., 1999,
Kroupova et al., 2005). Total nitrite plus nitrate (NO;” + NO5") rather then total nitrite (NO,)
concentrations are usually determined in water quality monitoring programs since nitrite is
widely assumed to be transient in the environment as it is readily oxidized into nitrate (Paul and
Clarke, 1989, Hébert and Légaré, 2000). Consequently, the importance of total nitrite fluctuations
is hidden by nitrate concentrations that are generally 100 times greater. European studies have
reported problems related to nitrite occurrence and accumulation in polluted rivers over the last
25 years (Meybeck, 1982, Smith and Steward, 1989, Burns et al., 1995, Smith ef al., 1995, Kelso
et al., 1997, Smith et al., 1997, von der Wiesche and Wetzel, 1998). In agricultural environments,
high nitrite levels in streams and rivers appear to be linked to large inputs of nitrogen substrates
from fertilizers (Kelso et al., 1997). Smith et al. (1995) estimated that land drainage contributed
for about 40% of the total NO;" loads carried in Northern Ireland Rivers. They suggested that the
remaining 60% of NO, originated from nitrogen transformations at the sediment-water interface
of aquatic ecosystems. Nitrification, denitrification and dissimilatory nitrate reduction to
ammonium (DNRA) are the ‘three main processes intimately interlinked, particularly at the
sediment-water interface in river systems, and are responsible for NO, production (MacFarlane
and Herbert, 1984, Kuenen and Robertson, 1988). Oxidative (nitrification) and reductive
(denitrification and/or DNRA) processes may occur simultaneously in adjacent zones and/or in
anoxic micro-sites within oxic sediments. Streams and rivers are dynamic ecosystems with
hydrological connexions to terrestrial systems and streambed sediment environments that support

nitrogen transformation, transport and export along the river network. Headwater streams have
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the capacity to retain and transform important amount of inorganic N since their large surface-
volume ratios favour rapid N uptake and processing (Peterson et al., 2001). The capacity of
streams to effectively retain and transform nitrogen inputs becomes ineffective across any stream

size at high N loads, inducing an increase of N exports in river networks (Peterson et al., 2001,

Mulholland et al., 2008).

Corriveau et al. (2009) were the first to report nitrite occurrence and variability in surface waters
of an agricultural watershed in Quebec, Canada. The study was prompted by observations of high
NO;" concentrations during summer months and summer low water period. Furthermore, water
samples collected in the watershed cropped area showed NO;" values often exceeding guidelines
for the protection of aquatic life (Corriveau et al., 2009). Results also indicated that NO,™ levels
observed at the outlet were not representative of NO,™ variability across the Bras d’Henri micro-
watershed. Correlations between NO,™ and NO5~, and NO,” and NH4" (ammonium) demonstrated
opposite relationships between sampling stations from different stream branches in the same
watershed, which may indicate different N dynamics and/or various NO;" sources. Consequently,
the identification of sources responsible for NO, peaks in streams is required since nitrite
occurrence and variability in freshwater ecosystems supporting intensive agriculture have become
a growing concern. In examining nitrogen transport in small-size streams located in agricultural
areas, we determined that quantitative information on the different N-forms was needed to
understand nitrogen dynamics in these nutrient enriched aquatic ecosystems since the ultimate
objective was to develop agricultural practices mitigating nutrient losses to surface water. From
that perspective, this project evaluated nitrite inputs and outputs in two stream sections from an
agricultural micro-watershed during summer low water and fall recharge periods to determine

sources of high nitrite levels in surface water. Additionally, loads of different N-forms were also
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determined to investigate N dynamics in relation to N transport in agricultural aquétic

ecosystems.

MATERIALS AND METHODS

Study site

As part of a Canadian program called Watershed Evaluation of Beneficial agricultural
management practices on water quality (WEBs), this study was carried out in a 2.4 km* micro-
watershed embedded in the Bras d’Henri River watershed located in the agro-climatic region of
Chaudiére-Appalaches, in southern Québec. The Bras d’Henri River is a 158 km® watershed
characterized by an intensive crop production and high livestock density (van Bochove et al.,
2005). The micro-watershed is characterized by well drained soils, with a predominant éandy
loam to coarse loam texture. Based on the groundwater chemistry analysis, geological soundings
and ground penetrating radar (GPR) surveys, the aquifer system of the micro-watershed can be
separated into a surficial and a regional aquifer (Corriveau et al., 2009). The surficial aquifer is
unconfined and is composed of the littoral sediments of variable thickness and permeability,

while the regional aquifer is a bedrock aquifer.

In this project, the two major stream branches located in the cropped area and characterized by
similar agricultural activities (crop, forage and soybean) were selected in the Bras d’Henri micro-
watershed (Fig.1). These stream branches dug in the 70°s to improve land drainage are
characterized by very steep slopes, unstable banks and a water surface well below the bank level,
even during floods events. In the first stream, branch 15, two sampling stations (S1 and S2) were
located at approximately 145 m from each other, respectively upstream and downstream (Fig. 1).

Similarly, in the second stream, branch 14, sampling stations S3 and S4 were located 120 m apart
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(Fig. 1). Water samples wefe collected at each station in 1L high density polyethylene (HDPE)
bottles, stored at 4°C in a cooler and transported within two hours to the laboratory for different
analysis of N-forms. In 2006, sampling was performed every two days during two different
hydrologic regimes: summer low water (August 8 to 22, 2006) and fall recharge (November 3 to
11, 2006). Additionally, stream discharge was measured at the micro-watershed outlet from early
April to December 2006, by establishing a stage discharge curve (van Bochove ef al., 2005). The
loads for the different N-forms at each sampling station (S1 to S4) were calculated using stream
discharge estimated with the drainage-area ratio method. The error propagation from stream
discharge calculation was estimated below 5% at all sampling stations, using Taylor’s series

expansion.

Between the upstream and the downstream sampling stations of each stream branch, water
samples from all tile drain outlets were collected with a 1L HDPE bottle, stored at 4°C in a cooler
and transported within two hours to the laboratory for different analyses of N-forms. One tile
drain was located in stream branch 15 and, five drained into branch 14 (Fig. 1). The tile drain
discharge was not measured in 2006. However, the mean tile drain flow value of each drain per
hydrologic regime measured in 2005 was used to approximate flow for corresponding regimes in
2006. Comparison of weekly mean effective precipitation, calculated according to relation by
Kopecky (2004), showed no significant difference in wet days between 2005 and 2006 summer
low water and fall recharge (data not shown). Seepage water from the streambed was collected
using a seepage-meter. The seepage-meter consisted in a stainless steel container (diameter =
0.25m and height = 0.18m) open at the bottom end and inserted vertically into the streambed
enclosing an area of 0.05m? (Fig. 2). A flexible 2L bottle (Platypus, Seattle, WA) was attached to

a tube protruding from a rubber plug inserted into a hole in the top of the seepage-meter. In each
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stream section delimited by the upstream and the downstream stations, two and four seepage-
meters were respectively installed during summer low water and fall recharge sampling periods
(Fig. 1). Two days prior to sampling, an air evacuated flexible bottle was installed on each device
to collect water naturally seeping from the sediments. Bottles were retrieved and replaced by new
ones after 48hrs, stored at 4°C in a cooler and transported within two hours to the laboratory. In
the laboratory, each sample volume was noted. For dissolved N?O analyses, a first homogenous
subsample was extracted from the bottle with a double needle and inserted into vacuumed
borosilicate amber vial with a septum plug. Dissolved N,O concentration from vials were
analysed with the headspace technique (Kampbell et al., 1989). Each vial contained 100 pL of
HC1 6M to inhibit bacteria activity and preserve sample integrity. A 10 mL volume of N, gas was
introduced with a syringe into the amber vial to generate a headspace. A double needle was
simultaneously introduced through the septum for the outflow of 10 mL of water sample from the
creation of the headspace volume. All vials were then put into a rotary shaker water bath at 25 °C
for one hour to create equilibrium between gaseous and aqueous phases. Afterwards, 7.5 mL of
gas from the headspace volume was extracted from the amber vial with a valve syringe and
introduced into a vacuumed vial for gas chromatograph analysis. Dissolved N,O concentrations
were calculated using Henry’s first law of gas diffusion, as described by Corriveau (2005). A

second homogenous subsample of 250 mL was also taken for N-forms analyses.

Seepage flow estimate

A simplified hydrologicai budget approach was used to evaluate seepage flow. Runoff and
erosion were considered negligible since no major precipitation event occurred during sampling
periods, summer low water and fall recharge. Seepage flow (Qscepage) (m® s) was estimated using

Eq.1:
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Qseepage = Qoulput _(Qmpul + Z QTiIedrams) qu

Qinput (m3 s'l) and Qoutput (m3 s’l) are respectively upstream and downstream discharges for the

. 3 N - . . .
stream section and Qrijedrains (M S 1) is the tile drain discharge.

Analytical methods

For all samples, pH was measured in the laboratory. Water samples were preserved in the
refrigerator at 4°C in the dark for a maximum period of 48hrs (Corriveau ef al., 2008). Nitrite
analysis was performed using the modified Keeney and Nelson (1982) method. Ammonium
analyses were completed using the modified protocol from Nkonge and Ballance (1982) method.
Nitrate analyses were accomplished by ionic chromatography (Dionex ICS-2000) within
48 hours. Sub-samples for total nitrogen (TN) analysis were preserved frozen and determined at
the end of each sampling period by automated colorimetry using the 4500-org persulfate method

(APHA, 1995).

Simplified mass balance approach

A simplified mass balance approach was used to evaluate retention of the different N-forms
(NO;,, NH4", NO3", and TN) in the two major stream branches of the Bras d’Henri micro-
watershed. For this purpose, stream sections were delimited in each branch by the upstream
(N input) and the downstream (N output) sampling stations (Fig. 3). Nitrogen retention
normalized to the stream section area (mg N s m?) was calculated for each N-form and both

branches, using Equation 2.
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N = Nrm_mput - Noulput Eq,2

retention A

sect

Niot_inputs (Mg N s is the sum of the upstream, seepage and tile drain nitrogen loads in the stream
sections. Noygput (mg N s'l) is the downstream nitrogen load for the stream section and Ageq (m'z)
is the area of the stream section. To improve understanding, a positive value for N;etemion indicates
that nitrogen was retained in the stream by assimilation, transformation, adsorption or
sedimentation whereas negative value indicates N export from stream section to downstream
ecosystems. Tile drains and seepage waters were identified as two important hydrological
components responsible for N inputs (NO,, NH4", NOs,, and TN) into streams. Run-off
component was negligible in this study since no major precipitation event occurred during
summer low water and fall recharge sampling periods. The daily effective precipitation calculated
according to Kopecky (2004) suggests that the risk of possible surface runoff during precipitation
events in both 2006 sampling periods was very low, especially during summer low water (data
not shown). The relative contribution (RC) of N from seepage (Nseepage) Water and tile drain
(NTiledrains) Water relative to the total N inputs (mg m'3) (N Tot_mputs) Was estimated for each stream

section, using Eq.3.

N o

RC(%) - Seepage or Tile drains ] 1 00 Eq.?)
Tot_Inputs

Sediment analyses

Twelve sediment cores (5 cm in diameter by 15 cm deep) were collected by pushing Plexiglas

tubes into sediments of each stream branch section areas. The top and bottom ends of each tube
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were closed with plastic lids, when the tube was pulled out from the sediments with the intact
core. In the laboratory, both stoppers were removed, and a plunger was inserted into the top end
to push the cbre downward into a plate. Sediments were wet sieved at 2 mm and left at room
temperature to dry during 48 h. A subsample of each sediment section was analysed for its
content in nitrogen (N) and (C) using dry combustion (Truspec CN 2000, LECO Corporation, St-

Joseph, MI).

Gas analyses

The N,O gas samples from the soil atmosphere and the degassed water samples were analysed
with the method described by van Bochove et al. (2001). N,O concentrations were determined by
the use of a gas chromatographer (HP 5890 Series II, Wilmington, Delaware) equipped with a
liquid autosampler (A200SE, CTC Analytics, Zwingen, Switzerland). The operating setup and
conditions for N,O analysis were a Porapak Q precolumn (0.91 m by 0.32- cm diameter) coupled
to an analytical column (1.83 m by 0.32 — c¢m diameter) used with Ar/CH, as a carrier gas

(5/95 m’ m>, 45 mL min™") and an electron capture detector (ECD) (250°C).

Statistical analyses

Stream discharges, concentrations, loads and retention for the different N forms, dissolved N,O
concentrations and C/N ratios were tested for normality using the Shapiro-Wilk test (W>0.70,
p<0.05). Analysis of variance (ANOVA) was used to determine significant differences (p<0.05).
Post-hoc Duncan's multiple range test was used to assess which means are significantly different

(p<0.05). Statistical analyses were performed with STATISTICA 6.0 (StatSoft, OK).
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RESULTS

N loads

Water discharge was approximately six times greater during fall recharge than summer base flow
(Table 1). Significant (p<0.05) differences were observed in stream discharge between upstream
and downstream stations located in the same branch during fall recharge whereas none was
observed during the summer low water period. With higher discharge measurements at the
watershed outlet during fall, the drainage-area ratio method used to estimate discharge at each
sampling station induced a greater discharge difference between upstream and downstream
stations. Nitrite concentrations méasured in surface water in branches 15 and 14 were higher
during summer low water period (Fig. 4a) than during fall recharge (Fig. 4b). For all sampling
stations, statistical analysis confirmed that the mean NO; concentration was significantly
(p<0.05) higher during summer low water than fall recharge. Also, the mean NO," concentration
was significantly (p<0.05) higher in branch 15 than in branch 14 for both hydrologic regimes.
Furthermore, significant (p<0.05) differences were observed between upstream and downstream
mean NO; concentrations for branches 15 and 14 during summer, whereas no significant
difference was observed during fall recharge for both streams. Table v2 shows loads at upstream
and downstream sampling stations for the different N-forms in branches 15 and 14 during
summer low water and fall recharge in 2006. Higher NO;", NH,", NO; and TN mean loads were
observed during fall recharge than summer low water, with the exception of NH," loads at the
downstream station (output) in stream branch 15. Signiﬁcant (p<0.10) differences for NO," and
NH4" between upstream and downstream mean loads were observed in branch 14 during both
regimes. In branch 15, significant (p<0.10) differences were only observed between upstream and

downstream for NO3™ and TN loads during fall recharge.
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Loads from the two nitrogen sources, seepage and tile drains waters, were evaluated for their
respective contribution to each stream section. Table 3 shows seepage and tile drain means for
discharge, concentration, load and relative contribution of all N-forms in both streams during -
summer low water and fall recharge of 2006. Mean nitrite concentrations in seepage water were

similar in branches 15 and 14, with slightly higher concentrations during summer, 18.8 and

- 19.7 mg N m” respectively for each branch. Tile drains mean NO,” concentrations showed higher

values during both hydrologic regimes in branch 14 (62.8 and 84.9 mg N m™) than in branch 15
(0.1 to 1.8 mg N m™). Comparison of nitrite loads from both sources indicated higher values in
the seepage water. Seepage loads for branch 15 and 14 were respectively 0.008 and' 0.009mgN s’
' during summer low water, whereas these loads were 0.039 and 0.035 mg N s' during fall
recharge. The relative contribution of nitrite from seepage water to total stream inputs varied
from 1 to 4 %, while tile drain water ranged between 0 to 2%. Ammonium concentrations were
higher in seepage water during summer than fall recharge, with mean values reaching 2047 and
1427 mg N m™ for respectively branches 15 and 14. Tile drain ammonium concentrations in
branch 14 were higher than in branch 15 duringl the two hydrological regimes, with 1785 and
1933 mg N m™ for summer low water and fall recharge respectively. Loads of NH," were more
important in seepage water, with similar values between branches and hydrologic regimes.
Indeed, seepage water contributed significantly to NH," loads in both stream sections during
summer low water, with respectively 216 % and 53% for branches 15 and 14. Table 3 also shows
that nitrate concentrations and loads from seepage water were very low compared that of tile
drains. Tile drain water mean NO;™ concentrations ranged from 10271 to 32892 mg N m™ and
loads varied from 0.1 to 5.6 mg N s, with higher values during fall recharge. In both streams, tile
drain water contributed from 2 to 24% to the NO;3 stream inputs whereas seepage water

contributed for 0%. Mean TN concentrations and loads were higher from tile drains water than
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from seepage water. For both branches, values of TN load were higher during fall recharge. The
sum of relative contribution of TN from seepage and tile drains waters was lower thank 15%.
Calculated C/N ratios from carbon and nitrogen content analysis in stream sediments
demonstrated no significant difference between branches 15 (11.5) and 14 (12.0). The mean
dissolved NZO‘concentrations in seepage water from were 1218 ng N,O L in branch 15 and
719ng N,O L' branch 14. Statistical analysis revealed a significant difference in N,O
concentration between the two stream branches. For comparison, a water sample in equilibrium

with N,O atmospheric concentration would average 542 ng N,O L.

N retention

Nitrogen retention for each N-form normalized to stream section area for both hydrologic regimes
was calculated for stream branches 15 and 14 (Fig. 5). Nitrite was slightly removed in branch
15 (0.001 and 0 mg N s m?) whereas slightly exported (-0.002 and -0.001 mg N s’ m?) in
branch 14, for summer low water and fall recharge respectively. No significant difference in NO,
retention was observed between branches and hydrologic regimes. Ammonium was retained in
branch 15 (0.007 and 0.024 mg N s™ m?) and exported from branch 14 (-0.008 and -0.039 mg N
s' m?), with significant (p<0.05) difference between summer low water and fall recharge. A
significant (p<0.05) difference was also observed between branches 15 and 14 during fall
recharge. Nitrate and TN wére exported from both stream sections, with higher values during fall
recharge. During fall recharge, NOs™ and TN exports were greater in branch 15 (respectively, -
0.387 and -0.461 mg N s” m™) than in branch 14 (respectively, -0.088 and -0.138 mg N s m?).
Stream branch 15 demonstrated higher exports of NO3™ (-0.101 mg N s m™) than TN (-0.052 mg
Ns'm?) during summer low water period. Similarly, higher NO;™ than TN exports were also

observed in branch 14, with -0.060 and -0. 033 mg N s m™? for respectively both N-forms.
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DISCUSSION

N Retention

Several studies have reported the importance of nitrogen retention in small streams for
downstream ecosystems. However, evidence has also shown that increasing nitrogen loads in
rivers induced a decrease in nitrogen retention efficiency, resulting in N exports (Peterson et al.,
2001, Mulholland et al., 2008). The Bras d’Henri micro-watershed demonstrated important NO,",
NH,", NO5™ and TN exports from both stream sections in summer and fall, with higher values
during fall recharge. In a review based on several studies working on N in streams of agricultural
watersheds, Birgand et al. (2007) have highlighted the importance of nitrogen removal rates and
efficiency during summer, a critical period for downstream ecosystems. However, N exports were
observed in both stream branches of the Bras d’Henri micro-watershed although low summer
stream discharge promoted N retention processes (Saunders and Kalff, 2001, Birgand et al.,
2007). The importance of nitrate exports in Bras d’Henri may be partially explained by the fact
that NOs’ is the main source of nitrogen originating from agricultural activities since nitrate is
very stable and mobile in the environment. N fertilizers are frequently used in excess of crop
requirements in this watershed (data not shown). Furthermore, our results demonstrated that
nitrate accounted for most of the TN in both streams, with concentrations 10 to 100 times greater
than ammonium and nitrite concentrations. While there is lack of information on nitrite retention
in the literature, retention of NH,  and NO; has been widely documented in different
environments. Marti and Sabater (1996) observed a higher retention efficiency for ammonium in
a periphyton dominated stream; nitrate uptake lengths were longer than for ammonia. In a
monitoring experiment on nitrogen dynamics in headwater streams, Peterson et al. (2001)
determined that the NO;™ ions traveled on average 10 times further than the NH4" ion, indicating

that NO3™ removal is less efficient than NH,'. Nitrite dynamics in head streams were not
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investigated in the Peterson et al. (2001) study since NO," concentrations were very low, and
therefore included in NOs3™ concentrations analysis. The dynamic balance of N in streams is
mainly controlled by inputs, nitrification, denitrification, plant uptake, sorption, sedimentation
and decomposition in either the water column or at the sediment-water interface (Peterson et al.,
2001, Birgand et al, 2007). The removal of ammonium from streams is mainly through
assimilation by aquatic plants, nitrification and sediment sorption, while nitrate is removed by
plant uptake and denitrification processes (Ehrlich and Slack, 1969, Triska et al., 1989, Peterson
et al., 2001, Mulholland et al., 2008). Furthermore, the higher longevity of nitrate in streams may
also be explained by the fact that ammonium removal through nitrification in the water column
and/or at the sediment-water interface generates nitrate input to streams, while nitrate removal
through denitrification is mainly restricted to the anaerobic environments in bed stream sediments
(Birgand et al., 2007). NO;” and NH4" removal during summer low water and fall recharge
characterized stream branch 15 whereas in branch 14, both ions were exported during both
hydrological regimes. Although significant differences between two braﬁches were only observed
for ammonium during fall recharge, this study demonstrated different N retention trends for NO;
and NH,;' from one stream branch to another at the scale of the micro-watershed. However,
investigation of NO,", NH,4" and NOj;™ sources within each stream branch would be essential to

improve our understanding on N export and removal dynamics.

Note that we used a simplified hydrological budget approach to evaluate the seepage flow, an
input source in the calculation of N retention. The area covered by the seepage-meter was
considered too sméll to be representative of stream bed conditions, with less than 1% of the
stream bed sections (branch 15 = 69.8m?, branch 14 = 119.8m?). Indeed, streams and rivers are

known to be hydrogeologically heterogeneous with preferential flow zones (Woessner, 2000,
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Fleckenstein et al., 2006). Additionally, the propagated error on linear extrapolation of seepage
flow, from the seepage-meter area to the stream section area, was greater than 100% for both
branches. Also, seepage-meter manipulations may have induced errors on flow measurement and
interpretation inaccuracies. The seepage-meter size and construction materials, and the plastic bag
collecting water may have limited accuracy and precision of flow measurements (Shaw and
Prepas, 1989; Libelo and Maclntyre, 1994). An improper seepage-meter placement and insertion
into the sediments may have also led to inconsistent results (Lee, 1977). All alterations of the
natural sediment conditions may have modified the hydraulic gradient within the sediments and
induced flow changes. For these reasons, we recommend estimating the seepage flow with a

simplified hydrological budget approach.

N sources in streams

The two major streams in the Bras d’Henri micro-watershed are fed by a mix of contrasted
groundwater chemistry resulting from in situ heterogeneous hydrogeologic conditions (Corriveau
et al., 2009). Stream branch 15 is mainly connected to the surficial aquifer, wﬁich is characterized
by high NO;™ and DO concentrations. In contrast, branch 14 is mostly supplied by the regional
aquifer, where very low NOj3™ concentrations and anoxic conditions prevail. Thus, Corriveau et al.
(2009) suggested that differences in groundwater sources may have partially influenced surface
water chemistry and nitrogen dynamics in these streams. Significant differences in seepage water
chemistry were observed between hydrologic regimes, whereas Corriveau et al. (2009) only
observed slight variations in NO3™ (27.4 and 25.1 mg N L) and DO (8.2 and 7.1 mg DO L
mean concentrations from the surficial aquifer between summer low water and fall recharge
periods, respectively. We therefore suggest that fhe effects of groundwater chemistry, combined

with its passage through the stream bed sediments, determine the processing of N and the
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resulting seepage water chemistry. Oxidative and reductive microbial processes occurring within
sediments are mostly responsible for N transformations through aquatic ecosystems, and may
potentially result in important NO, formation. These microbial processes are sensitive to
seasonal changes and/or hydrologic regimes, and this may have partially explained the seepage
water chemistry variations in both branches. This study demonstrated that NO;" in seepage water
varied among the Bras d’Henri micro-watershed stream branches, and with the hydrologic
regime. In both branches, higher NO, concentrations in seepage water were observed during‘
summer low water rather than during fall recharge period, whereas the relative contribution was
higher during fall recharge. A few field studies allow comparing NO, contributions from
sediment-water to the total nitrite stream inputs. Seepage contribution from branches 15 and 14
were lower than findings of Smith er al. (1995) who estimated NO, contributions originating
from N transformations at the stream bed sediment-water interface to be 60%. Von der Wiesche
and Wetzel (1998) determined NO,™ concentrations in sediment interstitial water to be less than
20% of those measured in the overlying surface water, which are closer to the values observed in
the Bras d’Henri micro-watershed. Stream bed morphology, sediment susceptibility to
groundwater seepage and groundwater chemistry may have resulted in differential nitrite

producing zones.

Nitrite formation and accumulation in the sediments and/or water column are governed by three
biochemical pathways; nitrification, denitrification and DNRA. These processes are mainly
influenced by bacterial population composition, oxygen concentrations, available C and N
substrates, and surrounding environmental conditions (Kelso et al., 1999; Stief et al., 2002).
Nitrate concentrations (<Img N L) measured in seepage water from both stream branches were .

lower than those measured in surface water (branch 15, from 4.46 to 5.67 mg NOs™-N L'l; branch
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14, from 1.66 to 2.07 mg NO3-N L) by Corriveau ef al. (2009). These obsewationé agree with
Carignan (1984) who found lower NO3 concentrations in interstitial water than in flowing water.
Our results highlight an important reductive activity in river sediments from either denitrification
or DNRA, leading to NO3™ consumption. In most agricultural streams, anaerobic conditions in
stream bed sediments are expected at a different depth. The high oxygen demand from organic
matter decomposition and limited oxygen diffusion from the water column favours anaerobic
zones formation in the sediments (Birgand et al., 2007). High ammonium concentrations in
seepage water samples, particularly during summer low water period, combined with NO,
accumulation, may indicate that DNRA was a significant microbial reductive pathway. Although,
the impbrtance of denitrification in the N budget in streams draining agricultural watersheds is
well established in the literature, some studies have also reported evidence that DNRA can be a
significant pathway in nitrate removal in streams (Birgand et al., 2007). Kelso et al. (1999)
provided evidence that carbon stored within the river sediment was sufficient to support DNRA

and denitrification.

The sediment characteristics suggested that nitrite accumulation occurred due to DNRA, in
conjunction with denitrification. DNRA is favoured over denitrification when organic carbon is
abundant relative to nitrate (Tiedje, 1988). Stief (2001) suggested that incomplete denitrification
was the prevalent process resulting in high interstitial nitrite concentrations observed in
organically poor sediment cores with low extractable protein content. With similar C/N ratio
values, Kelso et al. (1997) demonstrated that DNRA was responsible for NO, accumulation in
anaerobic sediments characterized by a C/N ratio of 12. Similarly, Smith (1982) determined that
the predominant end production of DNRA was NO,” when the C/N molar ratio was lower than

17.36. In this study, the high nitrous oxide level found in seepage water is an indicator of N,O
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production, but we have not identified the processes responsible for its formation. Supersaturated
seepage water in N,O, with respect to the air, from branch 15 may have originated from
incomplete denitrification since the NO3™ substrate from the aquifer was more available than in
stream branch 14. However, no N, was measured in stream water samples from the micro-
watershed to determine the role of denitrification in nitrite accumulation. Subsequent nitrification
of seepage water when reaching the stream flow may partially explain the low NH;" and high
NOj™ concentrations found in both micro-watershed streams. Nitrite diffusing through the stream
bed sediment-water interface may have been partially consumed by nitrification in the water
column (Stief et al.,, 2002). Smith et al. (1997) reported that nitrification rather than
denitrification appears to be the dominant source of NO, accumulation in small stream
sediments. Furthermore, decomposition of organic matter in sediments may induce high
ammonium concentrations in pore water, higher than those in the water column (Ponnamperuma,
1972). Ammonium concentrations in seepage water of both streams ranged from 319.33 to
2047.26 mg N L™ whereas concentrations measured in surface water by Corriveau ef al. (2009)
were lower and/or in the same range (from 0.076 to 0.333 mg NH,"-N L™). Howard-Williams ez
al. (1983) demonstrated thatr ammonium is released, followed by nitrite, nitrate and dissolved
organic nitrogen, from macrophyte decomposition under laboratory conditions. Ammonium
diffusing from anaerobic sediments through the aerobic sediment-water interface is nitrified or
taken up by aquatic plants (Birgand et al., 2007). Consequently, differences in groundwater NOj3
concentrations feeding each stream branch combined with sediment organic matter content may
significantly influence NH; concentrations found in seepage water, as well as NOy

concentrations.
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Aside from these hypotheses on the microbiological processes responsible for nitrite formation
and accumulation in seepage water, this study suggests that differences in groundwater chemistry
influenced the seepage water chemistry, which may have partially explained the differences in
NO, and NH;" export and removal dynamics from stream branches 15 and 14. Our field protocol
aimed to establish the sources of high nitrite levels found in surface water by characterizing N in
seepage and tile drain waters from both stream branch sections. However, our observations
revealed that the contributions from these two sources could not account for NO3™ and TN inputs
in either stream during summer low water and fall recharge. For that purpose, further
investigations will be needed on potential additional sources of N to the stream network. An
evaluation of the impacts of lateral flow from high river banks, water from lateral extension of the
hyporheic zone, surface runoff events, and biological activity on nitrogen dynamics in surface
water will be necessary. Tracing in-stream dynamics of N forms, including nitrite, could be the
solution but remains difficult because it is a complex function of nutrient concentrations, biotic
and abiotic uptake activities, physical characteristics of streams, and advective transport along

stream ecosystems.

CONCLUSIONS

To our knowledge, this study is the first to evaluate nitrite retention in two contrasting streams
located in an intensively cropped watershed in order to characterize the sources of high in-stream
nitrite levels. Seepage water was determined as a source of in-stream NO;", which varied within
the micro-watefshed stream branches with the hydrologic regime. We suggest that differences in
groundwater NOs™ concentrations feeding each stream branch may significantly influence NH,"
and NO; concentrations found in seepage water, which may potentially have resulted in

significant in-stream NO,  peaks. Therefore, N processing at the bed stream sediment-water
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interface is related to NOj; concentrations in shallow aquifer énd indirectly to agricultural
practices aiming the reduction of nutrient excesses in soil to minimize N transfer to stream By
year-long leaching to the aquifer, by surface and lateral drainage, and by runoff ‘during
precipitation events. An improved understanding of the interactions between groundwater and
seepage water is needed to identify the role of nitrification, denitrification and DNRA in nitrite
formation and accumulation in streams. Further investigation is also needed on potential
additional sources of N to the stream network since tracing NO," dynamics is a complex function

of nutrient concentrations, in-stream processes, and stream hydrogeological properties.
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