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SOMMAIRE

Quatre grandes problématiques sont rencontrées l@angacs et rivieres du Québec:
I'eutrophisation, les fleurs d’eau (cyanobactéridsnsablement et I'érosion, et la perte des
usages. Face a ces problématiques, le recours autiess de diagnostic et de suivi de la
gualité de 'eau basés sur la mesure de parantgesco-chimiques, est répandu. Plusieurs
techniques permettent la mesure des différenteserdu carbone, de l'azote et du
phosphore. Celles-ci ont cependant des limitesesEfont souvent longues, colteuse et

peuvent parfois manquer de pertinence.

Différentes applications de la spectrophotométriéddl diagnostic et au suivi de la qualité
des eaux naturelles du Québec sont présentées.mooieles de déconvolution ont été créés.
Le premier modele permet I'estimation de la conegian en nitrates et en COT d’une eau.
Le second permet [lattribution d'une valeur d'inglicd’influence anthropique et la
proposition d’'une typologie des tributaires baséecet indice. Enfin, le troisieme modéle
permet le calcul rapide du TSI (indice d’état triopte) relatif & la chlorophylle-et du TSI
global (prenant en compte également la transparenieephosphore total). Les spectres UV
ont également été exploités de facon qualitative €& caractériser I'évolution spatio-

temporelle de la qualité de I'eau.

Cette recherche a permis de confirmer la pertinaeda spectrophotométrie UV pour
I'estimation du COT et des nitrates (a faibles @mtations) dans des matrices agueuses
riches en substances humiques. Elle s’est égaleavénée intéressante dans le calcul des
TSI et la caractérisation de leur évolution. Cependle calcul de lindice d'influence

anthropique devra étre amélioré afin d’en augmdatpertinence.
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INTRODUCTION

Ces derniéres années ont vu I'émergence de plsgieablématiques relatives a I'eau. Alors
gu’historiquement les problémes se résumaienttasinient a I'acces physique a l'eau, on
réalise maintenant que la qualité de I'eau doitedgant étre considérée dans notre définition
du dit « acces a I'eau » (Déclaration ministérig&®VF, 2006; WWAP, 2003). L'eau, bien
que présente en abondance dans certaines régsde plus en plus limitée dans ses usages

ou carrément inutilisable.

Le concept de qualité de I'eau, bien que largem&pandu, demeure néanmoins un terme
flou pour deux raisons :

- Premierement, il dépend directement des déternsnatilisés pour le définir. Ces
déterminants, associés aux caracteristigues chasjgphysiques, biologiques ou
organoleptiques de l'eau, varient en fonction deilisation particuliére ou du role
écologique de celle-ci. Donc, le concept de qualéd’eau s’applique autant a I'eau
en tant qu'écosysteme qu’a I'eau en tant que ressaavec ses nombreux usages.
C’est pourquoi plusieurs auteurs préférent faiféredce a plusieurs qualités de I'eau
ou a une qualité générale de I'eau déterminéeta dame grille d’évaluation de tous
les usages (Simboura et al. 2005 ; Robards e9841)1

- Deuxiéemement, le concept de qualité de l'eau ne jmmais étre abordé dans
I'absolu, dans la mesure ou il doit toujours seengf a des criteres d’'usage ou
d’intégrité écologique. Il est donc important deisir les déterminants appropriés et
de fixer des criteres d'usage et d'intégrité adtgafin d’évaluer la qualité de I'eau

correctement.

Certains déterminants sont cependant plus difficileanalyser que d'autres. Les méthodes
utilisées pour les mesurer sont alors plus colteasgemps et en argent. Ce probleme peut
devenir un sérieux frein a la mise en place deekstign intégrée par bassin versant et au
renforcement des exigences en matiére de sunesllda la qualité des eaux. Pour les eaux

naturelles, les critéres de qualité sont généralentiés aux caractéristigues physico-



chimiqgues de l'eau. Or, la plupart des méthodeseld@pées pour mesurer ces
caractéristiques sont réalisées en laboratoiraesdies sites de prélévements et avec des outils
onéreux. Face a ce constat, on voit 'émergenaiedg initiatives comme piste de solution :

- Premiérement, on cherche de nouveaux déterminastgias a de nouveaux critéres
d’'usage ou d'intégrité qui soient plus aisés a mes(SWIFT-WFD, 2007) tout en
étant aussi, sinon plus, pertinents que les anciens

- Dans un deuxieme temps, les méthodes de mesuredétisinants traditionnels
sont revues afin de rendre leur réalisation pledefaou bien de nouvelles méthodes

sont tout simplement développées.



CHAPITRE 1

MISE EN CONTEXTE ET OBJECTIFS

1.1 Problématique de la qualité des eaux de surface

Les problématiques relatives a la qualité de 'eawsont pas nouvelles. Au Québec, dans les
années 70, une diminution de la qualité de I'eauldes et rivieres est déja constatée, ce qui
entraine I'adoption du PAEQ en 1978. Par la suitaytres programmes sont instaurés. En
1990, le Ministere de I'Environnement publie poargremiére fois sa liste des criteres de
qualité des eaux (MENVIQ, 1990a) qui seront regssiét mis a jour en 1992. Ces actions ont
eu des effets bénéfiques. Les concentrations depplooe, de DB@(demande biologique en
oxygeéne sur 5 jours) et de MES (matieres en sugp@ngont cessé de diminuer depuis ce
temps dans les rejets municipaux québécois (MD2BB6). Cependant, d’autres pressions
se sont accentuées. L’agriculture intensive, lauélitsle des systemes d’égouts et
'augmentation des habitations prés des cours deatiquelques exemples des menaces aux
milieux hydriques. Ainsi, bien que des progres tié@ réalisés au cours des derniéres

décennies, des problémes persistent ou resurgissent

1.1.1 L’eutrophisation

L’eutrophisation se définit comme le processusaliamilation de matiéres organiques dans
les eaux, dO a la prolifération et a la décompamsities végétaux non consommes, ce qui
diminue la teneur en oxygéne des eaux profondesprG@eessus naturel est accéléré par
I'apport de matieres nutritives liés aux activitégnaines (Office de la langue francaise,
1987). Ces matiéres nutritives sont principalenhemthosphore et les nitrates. Cependant, le
phosphore est généralement I'élément qui vient ageer le plus rapidement dans la
synthése de nouveaux tissus et est donc considérte « élément limitant ». En fait, un
apport de 1 g de phosphore produira 500 g de reatigiche végétale. Il est donc évident



gu’'une augmentation de la concentration en phogpfardans certains cas, en nitrates) dans
'eau aura un impact important sur la productiompire en augmentant radicalement cette
derniére. Au final, ce sont tous les cycles biogénmues du carbone, de l'azote et du

phosphore qui sont perturbés par une eutrophisatioélérée (Ramade, 1998).

Généralement, ces apports proviennent de sourffeseadi liées a la fertilisation des sols
agricoles, ainsi que des points de rejets d’eawesisirbaines et industrielles. Dans une
moindre mesure, des fuites du réseau d’égouts ®fodses sceptiques situées prés d’'un plan
d’eau peuvent exacerber une situation déja proll§qoe Bien que le terme eutrophisation
fait référence généralement aux lacs, certaineerely de milieux fortement agricoles
subissent un sort semblable (COGEBY, 2000). Il is’ggnéralement de rivieres a faible

deébit qui n’arrivent pas a éliminer les apportsxatriments suffisamment rapidement.

L’eutrophisation entraine plusieurs conséquencetasyualité physico-chimique, biologique
et organoleptique de I'eau. Entre autres inconvésjeon peut citer : la prolifération des
macrophytes et des algues, la diminution de lssparence de I'eau, les problémes d’odeur
et de godt, la diminution de la concentration dgawye dissous, la perte de biodiversité, la
diminution de la valeur esthétique d’'un plan d'é@angbazo et al. 2005, Rousseau et al.,
2004) et le comblement accéléré de ce méme plaaudigétat d’eutrophisation d’un lac
n'est pas absolu, mais plutét réversible, dansdaure ou I'eutrophisation a été accélérée par

des facteurs anthropiques et que ceux-ci dispargiss

1.1.2 Les fleurs d’eau

Une répercussion importante des apports anthropiglee nutriments, comme relevé
préecédemment, est I'apparition de fleurs d’eaus Heurs d’eau sont le résultat de la
prolifération d’'une ou de plusieurs especes algalesoscopiques (une nappe de lentilles
d’eau,Lemna minor, ne constitue pas une fleur d’eau) en absenced&afeurs appartenant

aux niveaux trophiques supérieurs ou de compésitexercees par des especes concurrentes.



Plusieurs especes d’algue peuvent proliférer jusdarmer une fleur d’eau (Lirling et
Roessink, 2006). Cependant, la problématique desrsfld’'eau est surtout liee a la
prolifération de cyanobactéries autrement appedépses bleues-vertes ou cyanophytes. Les
cyanobactéries sont des organismes primitifs uniledles, filamenteux ou en colonies, se
situant entre les procaryotes et les plus simplesirgotes photosynthétiques sur I'échelle
évolutive (Rodriguez-Lopez et al. 1974, Walker ee€s, 1992; Pitois, 2000), capables de
photosynthése. Les cyanobactéries se retrouvertigyeanent dans tous les types
d’environnements et peuvent résister a des comngditextrémes de température, de salinité,
d’'acidité et d’humidité (Meeks et Castenholz, 19Ltbndry et Grasby, 2005). En milieu
lacustre, c’est avant tout leur capacité a fixezdte gazeux qui semble étre I'avantage
compétitif le plus important leur permettant de dwen les autres espéeces de phytoplancton

lors d’épisodes de fleurs d’eau de cyanobactéries.

La prolifération de cyanobactéries entraine plusi@onséquences négatives relatives aux
usages d’un plan d’eau. En plus de produire degpoeés qui altérent le godt et 'odeur de
l'eau, elles synthétisent, selon I'espéece, uneét@ard’hépatotoxines, de neurotoxines et
d’irritants cutanés (Michaud, 2004; Yuan et al.0@0Teixeira et Rosa, 2007). Ce sont
généralement les microcystines, une famille d’héjpaines, qui sont le plus souvent source
d’'inquiétudes (Yuan et al., 2006; Santé Canada4R®len que ces toxines soient contenues
a l'intérieur du protoplasme de l'algue, elles penivétre libérées lors de la cytolyse, a la
mort de la cellule (Santé Canada, 2004). Par masirgecurité, plusieurs lacs, au Québec
comme ailleurs, doivent étre interdits aux actwitie contact avec I'eau lors d'épisode de
prolifération de cyanobactéries. Cette situationpasticulierement critique lorsque le plan
d’eau est la source d’eau potable pour une muni@p®es méthodes de traitement adaptées
doivent étre mises en place afin de s’assurer gsigdxines ne soient pas présentes dans
I'eau potable. Enfin, il est difficile d’évaluer fgersistance des toxines dans I'eau étant donné
que leur dégradation est dépendante de plusieuasnptres dont la luminosité, I'acidité, la
température, etc. Evidemment, les codts directmditects relatifs a de telles situations



peuvent s’élever a plusieurs millions de dollarsie@tsont donc pas négligeables (Walker et
Greer, 1992).

Les facteurs provoquant 'émergence d’'une fleuad’dans les milieux tempérés sont encore
mal compris (Michaud, 2004). Cependant, ceux-ci t sgénéralement associés a
I'eutrophisation accélérée d’'un lac et donc, a ppoat important en nutriments (Lurling et
Roessink, 2006), particulierement en phosphore.faeteurs climatiques, I'ensoleillement,
le pH ainsi que les courants dans le plan d’ealbkerégalement jouer un réle (Duy et al.,
2000). Un déreglement du rapport nitrate-phospBerable étre un bon indice d’apparition
d’'une fleur d’eau de cyanobactéries. Lorsque I@adapN/P est inférieur a 10, le phosphore
perd son role limitant au profit des nitrates (Migd, 2004). Dans ce contexte, les
cyanobactéries pouvant fixer I'azote atmosphérmuteun avantage compétitif certain sur les

autres especes composant le phytoplancton.

1.1.3 L’ensablement et I'érosion

Dans les eaux naturelles, des particules solidaes teajours présentes en grand nombre.
Elles se composent de matiere biologique (alguastébies, débris de décomposition) et de
matiére inorganique (minéraux argileux, oxydes wdroxydes meétalliques, carbonates)
(Sigg et al., 1992; Renoldi et al. 1997; DekovletE097). Ces particules peuvent présenter
des tailles trés variables allant de 1 nm jusqW&ipurs mm. L'ensemble de la matiere non
dissoute en suspension dans l'eau est appelé eéresmten suspension » (MES). Il est
cependant possible de discriminer deux sous-groulesscolloides et la matiere particulaire
ou particules en suspension. Il n'existe pas des@wsus sur le spectre de tailles formant les
colloides. Selon les auteurs, il se situe de 1rnuén (Hens et Merckx, 2002; Worrall et al.,
1999; Stum et Morgan, 1996; Sigg et al., 1992). pasticules plus grosses sont alors
considérées comme des particules en suspensionn, Etés états sont changeants
dépendamment de plusieurs facteurs (pH, tempérdtutmilence, activité biologique, etc.)
(Lu et Allen, 2006). L’agglomération des colloidesigmentera la concentration des



particules en suspension alors, gu’inversement, désagrégation de ces dernieres peut

résulter en une augmentation des colloides.

Le transport de solides affecte la qualité de I'dadacon chimique, physique et biologique.
Premierement, il a été démontré que la mobilitéptisieurs contaminants (phosphore,
pesticides, métaux lourds) est dépendante ou dosngiandement facilitée par les matieres
en suspension des eaux de ruissellement et pltisytigrement, par les colloides (Stum et
Morgan, 1996; Worrall et al., 1999; Hens et MercRR02; Le Bissonnais et Morel, 1996;
Sigg et al.,, 2000; Renoldi et al., 1997; Li et &006). Le phosphore participe a
I'eutrophisation ainsi qu’a la prolifération desacypbactéries alors que les pesticides et les
métaux lourds ont des effets toxiques, mutagénespgeniques ou hormonaux pour ne
nommer que ceux-ci. De plus, les MES augmententelaps de résidence de ces
contaminants lorsqu’elles sédimentent au fond tfien La matiere organique composant les

MES augmente egalement la demande biologique egeoey(DBO).

Physiqguement, les matieres en suspension affecgamdement I'écologie des milieux
hydriques naturels. Elles sont directement liekstarbidité de I'eau et donc a la production
primaire des macrophytes, du périphyton et du ghgtwton. Les MES ont un effet négatif
sur la biodiversité des macroinvertébrés et sur memmbre absolu (Thorpe et Lloyd, 1999).
Chez les communautés ichtyologiques, on remarqaeaugmentation des déformations, des
mutilations aux branchies et une baisse générate pbpulations due notamment au
recouvrement des frayeres lors de la sédimentatsnparticules en suspension (Schleiger,
2000).

La concentration de matieres en suspension dareales naturelles est intimement liée au
sol, a la morphologie du terrain mais surtout, @cdupation des sols et aux pratiques
d’exploitation faites dans le bassin versant (LesBnnais et Morel, 1996). En effet, les
matieres en suspension proviennent majoritairentglent’érosion hydrique qui est une

conséquence directe du ruissellement de surfacauti®s sources, notamment les rejets



municipaux et industriels ou tout simplement laisaren suspension des sédiments (ex. par

les bateaux motorisés), sont également génémautiedES.

1.1.4 La perte des usages

La perte des usages réfere aux activités ne poyphasise réaliser sur et/ou dans un plan ou
un cours d’eau (baignade, péche, canot, ...). Bienlegm problématiques présentées dans les
sections antérieures peuvent conduire a une peete uwbages (particulierement, la
prolifération de cyanobactéries), la contaminati@ttériologique reste une cause majeure
(Marsalek et Rochfort, 2004). En effet, plus la @amtration en pathogenes augmente, plus
les risques sanitaires, notamment les gastroesgéeit les diarrhées, augmentent également
provoquant l'interdiction de baignade ou d’actigitéle contacts secondaires. Cette
contamination est due a une variété de microorgassiont certains pathogenes connus tels
que Enterococcus sp., Salmonella sp., Yersinia sp., et Campylobacter sp., Escherichia coli
(Fries et al., 2006) ou le virus de Norwalk (Greupcientifique sur I'eau, 2003).
Généralement, les coliformes fécaux sont utilisénme indicateurs de la qualité
bactériologique des eaux naturelles. Premierenmient, survie dans I'environnement est
généralement équivalente a celle des autres patheget leur densité, proportionnelle au
degré de pollution fécale. De plus, puisdtieColi représente 80 & 90 % des coliformes
fécaux, certains préferent utiliser seulement cétdetérie comme indicateur (Groupe
scientifique sur I'eau, 2003; Marsalek et Rochf@fip4). Enfin, 'Organisation mondiale de
la Santé (OMS, 1998) estime que I'expression €amties fécaux » peut étre source
d’erreurs étant donné que plusieurs espéces dforoodis fécaux peuvent également se
retrouver dans les effluents enrichis en matiégamique tels que ceux de l'industrie des
pates et papiers ou de I'agroalimentaire. Elle gmése plutbt I'utilisation de I'expression

« coliformes thermorésistants ».

Une étude (Painchaud, 1997) a relevé que plus deité des 386 stations de contrdle sur

les rivieres du Québec ont des concentrations éforroes fécaux supérieures au critere



gouvernemental pour la baignade (200 UFC/100mL, MP[2002) et 66 ont des médianes
dépassant 1000 UFC/100mL, la concentration maxinpaler les activités de contacts

secondaires.

Les sources de contamination bactériologique pdu@&e ponctuelles ou diffuses. Les
sources ponctuelles peuvent étre les points derdélments d’'un systeme d’égouts ou les
effluents industriels. Ces sources sont facileBrdirger. Les sources diffuses sont beaucoup
plus nombreuses et comprennent, sans s’y limesrfuites de fosses sceptiques, le mauvais
épandage ou entreposage des lisiers et des fudepsésence d’animaux dans les cours
d’eau ainsi que les feces d’animaux sauvages colesngoélands (Fries, 2006; Painchaud,
1997). La contamination est exacerbée en périodaude. Le lessivage des terres entraine
les lisiers, fumiers et féces vers les cours d’&@umilieu urbain, les égouts mixtes voient
leur volume d’eau augmenter provoquant parfoisd#e®rsements d’eau non traitée dans les
cours d’eau ou le lessivage des sédiments richdmetéries qui s’accumulent au fond des
canalisations. Cette situation est également plesddns le cas de systemes d’égouts séparés
mais en désuétude, ou se produisent des infillrmtibeau (Marsalek et Rochfort, 2004). La
diminution de la concentration en bactéries d'uae est dépendante de la nature des
bactéries et de leur état physiologique (Beaudmtaal., 2001), mais aussi de certains
facteurs environnementaux comme la rareté des nments, la température, le stress
osmotique et la lumiére visible (Barcina et al.97p Généralement, une température froide,
la présence de peu de nutriments, un stress osrmaiigportant et une grande luminosité

sont les conditions idéales a un abaissement ra@sleoncentrations bactériennes.

1.2 Outils de diagnostic

Les solutions actuelles pour prévenir les problégmat présentées précédemment sont
limitées. Ces solutions incluent la mise en plaeeréseaux de surveillance, de contrbles
automatiques aux points de rejets et, parfois takosas automatiques. Dans tous les cas, la
caractérisation de I'eau se fait essentiellementgaesure de parametres précis a l'aide de

méthodes d’analyse établies.



Le développement des méthodes d’'analyses de lemaonte a plus de 100 ans méme si la
plupart ont été perfectionnées durant les 50 dermiannées. En effet, chaque amélioration
des technologies d’analyses entraine simultanéhaatésire de poursuivre la caractérisation
d’'un échantillon en investiguant plus de composanten abaissant la limite de détection
des composants déja analysés (Robards et al. 18%5t ce qui explique la panoplie de
méthodes et de technologies existantes. Généraletesn méthodes d’analyses sont

regroupées selon gu’elles sont dites spécifiquagahales :

- Les méthodes d’analyses spécifiques sont de Idlascqui ont été privilégiées au
niveau du développement de nouvelles méthodes ehdix des méthodes pour le
suivi de la qualité de I'eau. Elles réferent adlément particulier présent dans I'eau,
notamment le carbone, I'azote et le phosphore. Ceras éléments peuvent étre
présents sous plusieurs formes dans les milieuglaqul est souvent nécessaire de
recourir a différentes analyses.

- Les méthodes d’analyses globales réferent plutdteapropriété d’'une eau qui peut
servir a la caractériser dans son ensemble. Panpage la conductivité permet
d’estimer le niveau de contamination inorganiqueégale d’'une eau (Painchaud,
1997).

1.2.1 Mesure du carbone

Le carbone se retrouve sous plusieurs formes d@nsdux naturelles. Le tableau 1 résume
les principaux acronymes utilisés pour définir dif$érentes formes du carbone en milieux

aqueux.
Le carbone total (CT) se divise entre le carborm@ganique (Cl) ou carbone inorganique

total (CIT) et le carbone organique (CO) ou carborganique total (COT) (Bisuti et al.,

2004). Le CIT est principalement formé de carbonyadéhydrogénocarbonates et de dioxide
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de carbone (Cg&) dissous. Le COT regroupe, quant a lui, plusieastaines de composes
plus ou moins complexes ce qui en rend la caraetion plus difficile. Dans la plupart des
eaux, les concentrations en carbone inorganiquasdépt largement celles du carbone
organique total. Dans les eaux naturelles, la aungon en carbone inorganique peut
représenter jusqu’a 10 fois la concentration diaae organique (Pouet et al., 2007). En
plus d’étre une source potentielle de nutrimemtssti le principal tampon de I'eau (Robards
et al., 1994) notamment sous la forme d’hydrogérimreates. Le carbone organique dissous
(COD) et particulaire (COP) forment ensemble ldboae organique total (COT). Le COT
est principalement utilisé comme indicateur dedatamination organique d’'une eau (Visco
et al.,, 2005). Le tableau 2 résume les principaiéshodes de détection des différentes

fractions du carbone dans les eaux naturelles.

Tableau 1 : Principaux acronymes relatifs au carboa

Acronymes Significations
CT Carbone total
CO Carbone organique

Cl Carbone inorganique

CIT Carbone inorganique total
CID Carbone inorganique dissous
CIP Carbone inorganique particulaire
COT Carbone organique total
COD Carbone organique dissous
COP Carbone organique particulaire
Cov Carbone organique volatil
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Tableau 2: Synthese des méthodes d’analyse des mipales fractions du carbone dans

les eaux naturelles (adapté de Robards et al. 1994)

Fractions Méthodes de détection Références
cT lonisation a la flamme et
détection du méthane
Spectromeétrie de masse Thurman, 1985
. Crowther et Moody 1980
CIT ou ClI
. Colorimetrie dans Robards et al., 1994
Spectrométrie infrarouge Kubala et al., 1989
Spectrométrie d'émission
COT ou [atomique [Emteryd et al., 1991
CO  [Titrage .
Electroconductométrique |Pempkoviak, 1981
Goulden et Brooksbank, 1975
Spectropmétrie infrarouge  [Leenheer, 1981
Schneider et al., 1984
Photo-oxydation chimique
Photométrie a 254 nm Schneider et al., 1984
Photométrie a 360 nm Grieve, 1985
Photométrie a 330 nm Moore, 1985
COD Ll_Jcena etal., 1991
Ribas et al., 1991
Analyse de COT Servais et al., 1987
Gloor et al., 1981
[Khan et al., 2003
Détection de conductivité |McDoweII et al. 1987
thermale
Spec_trometrle d'émission |Roeh| et Hoffman, 1985
atomique
COP Détection de conductivité [Hilton et al., 1986
thermale Salonen, 1981
Spectrométrie infrarouge Salonen, 1981
cov
Spectrométrie de masse Thurman, 1985
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1.2.2 Mesure de I'azote

L’azote est un composé essentiel a la croissarcenderophytes et du phytoplancton mais il
est rarement limitant en eau douce (Howarth et , Ck8185) bien qu’il n’existe pratiguement
aucune source minérale (Faust et Aly, 1981). Dassedaux naturelles, I'azote peut se
retrouver principalement sous une forme oxydéeitites (NGy) et en nitrates (N§), sous
une forme réduite, 'ammonium (NH ou dans la matiére organique. Dans une moindre
mesure, on le retrouve également sous forme d'[C€NH,),;] et d’azote gazeux ()
(Tchobanoglous et Schroeder 1987). Le tableauBmédes principaux acronymes liés aux

formes de I'azote dans les eaux naturelles (Pautth897).

Tableau 3 : Principaux acronymes relatifs a I'azote

Acronymes Significations
NT Azote total
NTP Azote total particulaire
NTD Azote total dissous
NID Azote inorganique dissous
NOD Azote organique dissous

Les formes inorganiques de l'azote ont été histemigent les plus étudiées comme en fait
état la synthese des méthodes de quantificatidifadete dans le tableau 4. Ceci est d0 au
fait que le NID a toujours été percu comme un éhérok® dans la productivité primaire, que
le NOD est plus difficile a mesurer (il est généraént oxydé en nitrates avant d’étre
quantifié), et a la présomption que celui-ci neejait aucun rdle biologique (Badr et al.
2003). Cependant, le NOD provenant de la matiegaroque (M.O.) peut représenter
jusqu’a 70 % du NT transporté par les rivieres g&tauskas et al. 1999). De plus, il a été
démontré que ce NOD pouvait devenir biodisponiBlepanauskas et al. (2000) ainsi que
Frankovich et Jones (1998) indiquent que la biamhgglité potentielle du NOD dans les
cours d'eau de milieux tempérés se situe entre ¥I%b65% selon les conditions

environnementales.
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Tableau 4: Synthese des méthodes d’analyse des mipales fractions de I'azote dans les
eaux naturelles (adapté de Robards et al. 1994)

Fractions Méthodes de détection Références
NT Chimioluminescence Frankovich et Jones, 1998
NOD Chimioluminescence Badr et al., 2003
Ampérométrie Ebdon et al., 1991
Fluorimétrie Motomizu et al., 1987
Polarographie Noufi et al., 1990

. Spectrophotométrie Linker et Shaviv, 2006
Nitrates VVogel et al., 2004

Roig et al., 1999
Spectrophotomeétrie UV  [Roig et Thomas, 2003
Thomas et al., 1990
Photométrie Clinch et al., 1987

\Van den Berg et Li, 1988
Markusova et Fedurco, 1991

. Jiang et al., 1990
. Photométrie R
Nitrites Rathore et Tiwari, 1991
Roig et al., 1999
Roig et Thomas, 2003
Fluorimétrie Perez-Luis et al., 1992

Ampérometrie

Spectrophotométrie UV

1.2.3 Mesure du phosphore

Le phosphore joue un rble essentiel chez tous dganesmes vivants en entrant dans la
composition de I'ATP, de 'ADN, de 'ARN, des menabres cellulaires, etc., et en étant un
régulateur majeur du pH (Rodier, 1996; Estela ed&e2005). Il ne représente cependant
que 1% de la masse totale de la biosphére. Darsy$tdmes hydriques d’eau douce, il est
généralement I'élément limitant et conditionne faductivité (Rodier, 1996; Faust et Aly,

1981; Tchobanoglous et Schroeder, 1987; Robardd.etl994; Estela et Cerda, 2005).
L’analyse du phosphore dans l'eau est particulierdgncomplexe étant donné que celui-ci

peut se retrouver sous plusieurs formes organiquesorganiques (McKelvie, I.D. et al.,
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1995) et qu’il n'est présent qu'a des concentratitraces (de 1 pg/L a 100 pg/L). La

nomenclature associée au phosphore est compléiée sbit a son impact biologique, soit a
la méthode opérationnelle pour le mesurer. Le &able définit les différents acronymes

relatifs au phosphore. Les figures 1 et 2 préséméspectivement la nomenclature relative a
I'activité biologique et la nomenclature opératieha du phosphore dans I'eau.

Tableau 5 : Principaux acronymes relatifs au phospbre (Worsfold, 2005)

Acronymes Significations
PHAD Phosphore hydrolysable a I'acide dissous
PRT Phosphore réactif total
PHAT Phosphore hydrolysable a I'acide total
PT Phosphore total
POT Phosphore organique total
PRD Phosphore réactif dissous
PRF Phosphore réactif filtrable
PRS Phosphore réactif soluble
PHAD Phosphore hydrolysable a I'acide dissous
PDT Phosphore dissous total
POD Phosphore organique dissous
PPT Phosphore particulaire total
PRP Phosphore réactif particulaire
PHAP Phosphore hydrolysable a I'acide particulaire
POP Phosphore organique particulaire
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Eau brute
Phosphore non Phosphore
biodisponible biodisponible
|
| |
Phogphore Phosphore directement
potentiellement assimilable
assimilable
Figure 1 Classification selon I'activité biologige des fractions aquatiques du
phosphore.
Eau brute

Sans filtration

Avec filtration (0,2

[ ‘ \ ou 0,45 pm)
Ajoutde Mo  Hydrolyse acide et  Digestion et ajout de
ajout de Mo Mo
PRT ‘ ‘
PRT + PHAT P,T
POT=PT-(PRT+PHAT)
| \
Filtrat Matiere particulaire
Ajout de Mo Hydrolyse acide et Digestion et ajout de PPT = PT-PDT
ajout de Mo Mo
PRP = PRT-PRD
PDT
PRD 0UPRF  PRD + PHAD PHAP = PHAT-PHAD
ou PRS
POP = POT-POD
POD = PDT-(PRD+PHAD)
Figure 2 Classification opérationnelle des fractiogs aquatiques du phosphore

(Robards et al., 1994; Worsfold, 2005)
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La nomenclature opérationnelle est la plus utili€&pendant, malgré la grande diversité des
fractions opérationnelles du phosphore, nombreud&d s’intéressent seulement aux

fractions PT et PRT qui sont généralement cellestes par les criteres de qualité de I'eau
(MDDEP, 2002; Faust et Aly, 1981, Robards et &994). Certains auteurs remettent en

guestion les termes « dissous » ou « solublesocigssa certaines fractions, car ces termes
ignorent la réalité des colloides qui peuvent ierficer les résultats (Hens et Merckx, 2002).
D’autres préferent simplement parler de phosphesaralable par opposition au phosphore

non assimilable. Le phosphore assimilable est cam@o95% d’orthophosphates. Le reste
est formé de composés phosphatés solubles direntesssimilables par les plantes. Le

phosphore potentiellement assimilable réfere, gadat, au phosphore adsorbé ou sous une
forme qui pourrait facilement étre digérée de sajgtee ce phosphore peut devenir

assimilable.

Il existe une vaste gamme de méthodes de quatibficdu phosphore. Néanmoins, toutes
ces méthodes ne mesurent que les phosphates. Clesomanipulations préalables a cette
mesure qui détermine la fraction qui est quantiiéexme le montre la figure 2 (filtration,

digestion, hydrolyse). Plusieurs font appel a lamgl@xation du phosphore avec le molybdate
pour former le complexe phospho-molybdate (PM) gui fois réduit, donne une couleur
bleue mesurable par spectrophotométrie. Le tabbeatsume les principales méthodes de

quantification du phosphore.
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Tableau 6: Synthése des principales méthodes d’agak du phosphore dans les eaux

naturelles (adapté de Robards et al., 1994; Estetd Cerda, 2005)

Méthodes de détection

Références

Spectrophotométrie

Motomizu et al., 1983

Yoshimura et al., 1990

Nasu et Kant, 1988

Diniz et al., 2004

Susanto et al., 1995

\Worsfold et al., 1987

Freeman et al., 1990

Ormaza-Gonzalez et Statham, 1991

Pauer et al., 1988

Malcolme-Lawes et Wong, 1990

Towns, 1986

Grudpan et al., 2002

McKelvie et al., 1981

Doku et Haswell, 1999

McKelvie et al., 1993

Roig et al., 1999

Leach et al., 1999

Fluorométrie

Perez-Ruiz et al., 2001

Motomizu et al., 1995

Taniai et al., 2003

Chimioluminescence

Ikebukuro et al., 1996

Nakamura et al., 1999a

Nakamura et al., 1999b

Yakoob et al., 2004

Morais et al., 2004

Davey et al., 1990

Potentiométrie
Alexander et al., 1984
Voltamétrie Fogg et Bsebu, 1984
Fogg et Bsebu, 1982
Ampéromeétrie Yao et al., 1990
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1.3 Limites actuelles et méthodes alternatives

Dans le cadre de stratégies de controle de lat§uadi I'eau, les méthodes d’analyses des
eaux naturelles permettent de répondre aux prohigmes soulevées précédemment. Ces
stratégies sont basées sur la mise en place deureéde surveillance ou de « monitoring »,
les contréles automatiques (notamment aux pointsefi#s d’eaux usées) et les stations
automatiques permettant de suivre la qualit¢é deaul'@n continu. Egalement, selon
I'information recherchée, il existe trois typesrdenitoring :

- de surveillance permet la détection de changengelatsg terme,

- opérationnel fournit des données supplémentairesusumilieu hydrique a risque

(certains dépassements de criteres),
- d’investigation permet la détection de(s) sourcdésgontamination (Thomas, 2006).

Or, malgré le fait que la diversité, la sensibjlitg robustesse, entre autres, des outils de
diagnostic aient considérablement évolué durantdisieres décennies, certaines limites
perdurent lorsqu’ils sont appliqués dans le caduaalstratégie de contrdle de la qualité de

'eau.

La premiere limite des outils de diagnostic staddaest le temps de réponse élevé
(Normand-Marleau et al., 2006; Bachmann et Canfi@l@96). La figure 3 présente la

procédure standard d’analyse des eaux naturelieqracédure en soi peut étre longue en
plus du délai lié a I'analyse en laboratoire (CEARQO5). Dans les pays nordiques, comme
le Québec, ou les suivis de qualité se réaliserdqure exclusivement en été, le grand nombre
d’échantillons a analyser pendant une courte péritzths les laboratoires accrédités entraine

des retards supplémentaires.
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Prélevement

l

Echantillonnage

l

Conservation

I

Prétraitements

Analyse

Validation

I

Exploitation

Figure 3 Etapes de la procédure standard pour l'angse de la qualité des eaux
naturelles.

La grande précision de certaines méthodes ne kungi pas d’étre a I'abri des erreurs. Au
contraire, la procédure standard (figure 3) peut &iaisée a chaque étape par certaines
erreurs par exemple, des erreurs de manipulatioou et'évolution des
prelévements/échantillons (Lambert et al., 1992)rBs et al., 2004) malgré les méthodes de
conservation. L'utilisation de techniques basées drs définitions opérationnelles pose
également probleme, car ces dernieres demandent tnése grande prudence dans
l'interprétation et l'utilisation des résultats (Bards et al., 1994) et ont donc une portée
limitée. De plus, les résultats issus de tellebriepies demeurent souvent incompréhensibles
par le grand public. Dans un souci de clarté, ddees de la qualité de I'eau, regroupant les
mesures de plusieurs parametres traditionnels (JQB), ont été développés. Ces indices
simplifient l'interprétation d’'un ensemble de réatd. Cependant, I'attribution d’'une valeur

d’indice pour un échantillon nécessite plusieurayses.
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Or, les colts d'analyse élevés tendent a limitenMergure des suivis de qualité tant au
niveau de la zone couverte, (du nombre de campa@redfectuer) que des parametres a
mesurer. Des compromis doivent étre faits et camhiia des résultats non exhaustifs et/ou
manqguants de pertinence. Cette situation restieintonclusions pouvant étre tirées de tels

suivis (Thomas, 2006) et éventuellement, I'utiisatdes indices existants.

Les limites auxquelles sont confrontés les outiés diagnostic traditionnels ameénent la
recherche de méthodes alternatives. Ces derniemsprennent toute méthode
d’échantillonnage ou d’analyse de l'eau qui n'esis pune méthode de référence ou
équivalente, mais qui produit un résultat compargfilhomas, 2006; Nixon et al., 1996;
Bachmann et Canfield, 1996). Les méthodes altemmipeuvent étre regroupées selon trois
groupes (Roig et Thomas, 2003; Thomas, 2006).

- Le premier est composé des méthodes issues dangptsition des méthodes de
référence sur le terrain, notamment les mesurdgyea et les trousses de détection,
(Estela et Cerda, 2005; Raimbault et al., 1999; ddoret al., 2004; Frankovich et
Jones, 1998; Sequeira et al., 2002; Motomizu e2005),

- le deuxiéme comprend les méthodes proprement atitees basées sur un principe
différent de la méthode de référence (Khan et2803; Robards et al., 1994; Su et
al., 1997; Bisutti et al., 2004),

- le dernier groupe se compose des méthodes permkdtaalcul de la valeur d’'un
parametre a partir de la mesure d'un autre paramedr a partir d’'un modele
informatique (Ramteke, 1995; Francy et Darner, 2@20angi et al., 2005).

La spectrophotométrie UV est une approche qui &ihsvant tout dans la deuxieme
catégorie. Les avantages de la spectrophotométfisdmt nombreux. Elle peut se réaliser
sur site ou en laboratoire, en continu ou par pefteents. Elle est rapide et peu colteuse.
Bien que cette méthode ne soit pas nouvelle, sealajgement a longtemps été compromis
en raison des interférences (colloides et mat@mesuspension) présentent dans les matrices
hydriqgues (Thomas et al.,, 1993). Cependant, I'avem de procédures chimiométriques
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permet maintenant de tenir compte de ces interféeelors d’analyses spectrales (Thomas et
al., 1993; Thomas et al., 1990; Thomas et al., 189inéme de les quantifier (Thomas et al.,
1993). Le spectre UV, la combinaison d’'une répocisienique due a l'absorption de la
lumiére UV par les solutés et d’'une réponse physide a la diffusion de la lumiere par les
particules insolubles en suspension, peut étreyséale deux fagons :
- L’analyse quantitative permet I'estimation de cextgparamétres physico-chimiques
tels que les nitrates, le carbone organique emmigeres en suspension (Thomas et
al., 1990; Thomas et al., 1999; Baures et al., 004
- Lanalyse qualitative permet, entre autres, de reukévolution d’'une eau, dans
I'espace et dans le temps (Gallot et Thomas, 18B8mas et Cerda, 2007).

Cette méthode a été préférentiellement développée lp caractérisation et le suivi de la
qualité des eaux usées et industrielles (Roig etri®ds, 2003; Roig et al., 1999; Dupuit et al.,
2006; Thomas et al., 1999; Thomas et al.,1993)nMéms, la transposition de certaines
applications a des eaux naturelles européennegaaéti® réalisée avec succes et permet
d’envisager cette méthode comme un complémenaf@ntageux a la batterie de méthodes
analytigues déja développées (Thomas et al., 12@@tent et al., 1995; Thomas et al., 1990;
Gallot et Thomas, 1993).

1.4 Objectifs

L'objectif général de ce projet est d’appliquersigectrophotométrie UV comme outil de
caractérisation des eaux naturelles du Québeda;téasstes par la présence possible de fortes

teneurs en matiéres humiques. Plus spécifiquernhsidgit de

* développer des procédures simples et peu codteuses,
* permettre un diagnostic rapide,
* détecter et/ou identifier une contamination,

* assurer le suivi de la qualité de I'eau.
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CHAPITRE 2

MATERIEL ET METHODE

2.1 Méthodologie

La méthodologie générale comporte 4 étapes prilegpde prélevement, I'échantillonnage,
les analyses et enfin I'exploitation des résultitsalyses. La figure 4 présente le schéma

complet de la méthodologie générale.

| Echantillons |<—‘—| Prélévements
Filtration

Rivieres

H

\ 4 - Conductivité
Parametres

complémentaires 0, dissous

Spectre UV Température

il

COT,N, P

A 4

( Exploitation )——>| Qualitative

Typologie |

Evolution

Indices

coT
—>| Quantitative |—>| Estimation
NO;
Figure 4 Schéma méthodologique général pour la cacterisation des eaux

naturelles en utilisant la spectrophotométrie UV.
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2.1.1 Prélévement

Le prélevement et I'échantillonnage sont souventfaadus et considérés comme une seule
étape mais ce n’est pas le cas. Le prélévemenistems la ponction d’'une certaine quantité
d’eau en un point et un temps précis tandis qub#gtillonnage réfere au fractionnement du
prélevement en plusieurs échantillons distincts peélévements ont été réalisés, selon les
circonstances, avec une bouteille en PEHD ded (Nalgen& opaque), un échantillonneur
horizontal (Van Dorn) pour les prélevements engmdéur ou un seau en plastique attaché a
une corde pour les prélévements a partir d’'un pd@Hns tous les cas, le matériel est rincé

deux fois avec I'eau du site avant de procéderéigyement.

2.1.2 Echantillonnage

Dans ce projet, de chaque prélevement, deux étbastisont récupérés. Le premier est
analysé en utilisant les méthodes de références gl I'autre, permet de faire I'acquisition
du spectre UV de I'eau prélevée. L’échantillonnagefait dans des flacons de PEHD (120
mL) qui ont été préalablement traités a I'acidetydrique 10 % v/v comme recommandé
par le CEAEQ (2005) puis, chaque flacon est rino&alablement 3 fois avec I'eau du
préléevement avant de prendre I'’échantillon finadu3 les échantillons sont ensuite placés

dans une glaciére a 4°C pour le transport.

2.1.3 Analyse

L’'analyse comprend la mesure de I'absorbance dehdiétillon aux différentes longueurs
d’'onde de I'UV (spectre UV) mais également, la mmesile paramétres complémentaires sur
site et en laboratoire.

2.1.3.1 Spectrophotométrie UV

Le spectre d’absorbance est réalisé en laborawee un spectrophotometre UV-visible (Uvi

Light PC de Secomam) dans une cuve en quartz (S)pda 10 mm de trajet optique. La
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cuve est rincée trois fois avec I'échantillon avdiein mesurer I'absorbance entre 200 nm a
350 nm de longueur d’onde. La vitesse d’acquisigshréglée a 1800 pum/min. Le logiciel
Lab Power Junior (v.3.11) est utilisé pour I'acifios du spectre et I'exportation en format
Excel ou UV Pro (v.1.25d) pour I'exploitation. Dalescas d’eaux plus fortement chargées,
le spectre UV sature et présente une valeur d’absce supérieure a 2 u.a. a 200 nm. Il est
alors nécessaire de procéder a une dilution dédi@dlon avec de I'eau ultra-pure avant

I'acquisition du spectre UV.

2.1.3.2 Paramétres complémentaires

La température et 'oxygene dissous sont mesuréstdiment sur le site du prélévement au
moyen d'un oxymetre de terrain (YSI modele 54ARCa conductivité et le pH sont
également mesureés sur le site respectivement gréaceconductimétre de terrain et un pH-
meétre de terrain tous deux de marque Hanna. Lestiutes associees des mesures de ces

appareils sont présentées a 'annexe 6.

Le carbone organique total, les nitrates, 'azoten@niacal, le phosphore total, les matieres
en suspension ainsi que les coliformes fécaux masurées par les laboratoires accrédités de
I'IRDA ou du Groupe SM selon les méthodes standaodeptées. Les limites de détection et
de quantification de ses méthodes sont toutef@éisgmtées a I'annexe 6. Notons que pendant
la campagne 2005 sur la riviere Magog, le dénombnemes coliformes fécaux a été réalisé

par le laboratoire de microbiologie de la villeSleerbrooke.

2.1.4 Exploitation

Une exploitation quantitative ou qualitative petrteéfaite a partir des spectres UV. Les
résultats de mesures des parametres complémergairesnt étre utilisés afin de réaliser une
exploitation plus compléte des spectres UV ou conuul de validation des résultats
obtenus.
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2.2 Exploitation quantitative

L’application quantitative de la spectrophotométd¥ est plus fastidieuse et compliquée
dans les principes de base que l'application cqialé. Des logiciels informatiques ont été
développés pour en simplifier I'application (celuilisé pour cette étude est le logiciel UV-
Pro version 1.25d développé par Secomam). C’estgpou I'application quantitative est

présentée en premier lieu.

La spectrophotométrie UV est généralement utils@@me méthode analytique permettant
de générer des résultats quantitatifs grace a xpleigtion des spectres UV basée sur la loi
de Beer-Lambert. L’estimation de parametres (m@gatarbone organique, HAP, ...) peut se
faire par absorptiométrie simple ou en utilisantdé&onvolution (méthode multi-longueurs

d’'ondes). Cette méthode multi-longueurs d’onde @@ sur le principe que tout spectre

correspond a une combinaison linéaire d’'un petihloie de spectres de référence. Bien que
I'emploi du terme déconvolution soit maintenantanégu pour décrire la technique (Baures
et al., 2004; Thomas et al., 1993; Thomas et 8801 Thomas et al. 1999; Thomas et Cerda,
2007; Roig et al., 1999; Roig et Thomas, 2003jdgbat Thomas, 1992; Prudent et al., 1995;
Pouet et al., 2007), celle-ci s’apparente plutGiné décomposition spectrale. Le terme

« déconvolution » est utilisé par souci de concacdaavec les différents ouvrages cités.

Dans ce projet, la déconvolution est préférée lBsbgptiométrie simple pour I'exploitation
quantitative étant donné qu’elle permet I'estimatite parametres complexes tel que le COT.
Or, le COT est le paramétre le plus pertinent pldwaluation globale de la pollution
organique d’'une eau (Visco et al., 2005; Thomad.e1999; Robards et al., 1994). La figure
5 présente le schéma méthodologique de I'applicaii@ntitative du spectre UV.
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Spectre UV
Parametres réels sp. réf. ‘

, [ome ]~ + :
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des spectres de référence
paramétres
NON —ﬁ Nouvelle calibration }
Ooul

’ Application du modeéle ‘

Figure 5 Schéma méthodologique de la caractérisati quantitative de spectres
uVv.

Un modele de déconvolution est composé d’'une l@secke d’'un petit nombre p (entre 3 et
8) de spectres de référence dont la somme repeesiémiage de I'échantillon. Pour
I'estimation d’un composé spécifique (i.e. les aties), seul le spectre du composé a une
concentration connue est utilisé comme spectreétfrance dans le modele. Par contre,
I'estimation d’'un parametre global (i.e. le COT)cassite plusieurs spectres de référence.
Chaque spectre peut étre considéré comme une caisdonlinéaire de ces spectres de

référence.

Les spectres de référence et les coefficients derainaison linéaire peuvent étre calculés
automatiquement par le logiciel a partir d’'un graranbre de spectres expérimentaux. Dans
cette étude, 58 spectres, pris a difféerents ergjraitifférents moments et de concentrations
en COT comprises entre 2,4 mg/L et 22,0 mg/L, sditisés pour déterminer les quatre
spectres de référence et leurs coefficients assdogespectre d’une solution pure de nitrates
a 3,8 mg/L N-N@ est également inclus dans la base comme spectréféence pour
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I'estimation des nitrates. Cette base comporte @dantotal cing spectres de référence et va

permettre I'estimation du COT et des nitrates ggrodvolution.

La déconvolution consiste a calculer le coefficidatcontribution de chacun des spectres de
référence composant la base de déconvolution &finedtituer, par calcul, le spectre UV

initial. Le coefficient de contribution de chacuesdspectres de référence permet d’estimer la
valeur du parametre désiré (dans ce cas le COTe@ax valeurs connues associées aux

spectres de référence.

La difféerence entre le spectre initial et le speatstitué constitue I'erreur de restitution.
Cette erreur détermine I'acceptabilité du modéledédeonvolution. De fagon générale, une
erreur inférieure & 0,05 permet de valider le medélne erreur située entre 0,05 et 0,1
nécessite un examen de la répartition de cetteireere fonction de la longueur d’onde. Si
I'erreur est distribuée également sur le spectenbdéle peut étre validé si la précision
requise le permet. Cependant, si I'erreur se cdreespécifiguement sur une partie du
spectre, il est préférable de revoir le modele. Bmeur supérieure a 0,1 entraine un rejet
automatique du modele. Dans ce cas, le retraiu dt&jout de nouveaux spectres de
référence s'impose. La méthodologie de validatish reprise jusqu’a I'obtention d’un
modéle acceptable. Les spectres utilisés dang&ion du modele (58 spectres) ne sont pas

utilisés pour la validation du modéle.

2.3 Exploitation qualitative

La caractérisation qualitative est moins usuelle lgucaractérisation quantitative bien qu’elle
permette également d’obtenir différents renseigmesngertinents. Dans ce projet, elle a
permis de proposer une typologie pour classerdes des différents milieux aquatiques et
de développer un indice de qualité permettant deumee I'influence anthropique sur la
qualité de ces eaux. De plus, elle permet, a paetirétude d’'un faisceau de spectres, de
comprendre I'évolution spatio-temporelle de la gaales milieux aquatiques.

28



2.3.1 Proposition d'une typologie

La typologie s’appuie sur I'examen d’'un seul spediiV, sans comparaison avec d’autres.

Pour ce faire, un modéle de déconvolution est ééalhke schéma méthodologique de la mise

au point du modele typologique est présenté figure

Spectre UV

A 4

( DéconW Identification spectres référence %—

A 4

Base

Calcul des coefficients des
spectres de référence

Nouvelle base ’—

Spectre restitué

Validation
de la base

le— OUI

)

anthropique

Indice d'influence

l

Typologie
de l'eau

Figure 6 Schéma méthodologique de caractérisatiopermettant I'attribution
d’'une typologie de I'eau, a partir d’'un spectre UV.

Contrairement a la caractérisation quantitativendelele typologique permet I'estimation de

la qualité globale d’un échantillon d’eau et noms pamesure de parametres spécifiques. Le

modéle créé permet de quantifier |

'influence anpigoe d’une eau naturelle en y associant

un indice appelé indice d’'influence anthropiqueA)liCet indice permet de regrouper les

milieux aquatiques étudiés sous trois catégories :

- premiere catégorie, les eaux étudiées subisserfailnde influence anthropique;

- deuxieme catégorie, elles subissent une influeradenée;
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- enfin, troisieme catégorie, les eaux ont une forflrence anthropique. Dans cette
derniére catégorie sont comprises :
0 les eaux de zones urbaines (contaminations urbaines

0 les eaux de zones rurales (contaminations agricoles

18 spectres d’échantillons d’eaux reconnus comrbessant une influence anthropique trés
importante (selon les parametres mesurés) sogagtipour définir les spectres de référence
et calculer le coefficient linéaire associé. Chades 18 spectres recoit une valeur d’indice

d’influence anthropique de 10. Cing spectres déregices sont crées.

Le principe est que si les spectres de référertoes (dentifiés comme subissant une forte
influence anthropique) contribuent fortement adeonstitution du spectre de I'échantillon,
on considére que ce dernier subit également urie fofluence anthropique. A l'inverse,
s’ils ne contribuent pas du tout & la reconstitutdu spectre, I'échantillon sera considére
comme naturel. Plus précisément, un indice d’imfageanthropique :
- de 0 & 3 indique une eau subissant une faibleenfiea anthropique (donc une eau
naturelle);
- de 4 a 6, une eau subissant une influence antlepigodérée (eau dite
intermédiaire);
- et enfin, de 7 et plus, indique que I'eau subit torte influence anthropique (de
nature urbaine ou rurale).
La validation du modéle ne repose pas uniquemeartesteur de restitution mais également
sur la comparaison des résultats du modéle paorapda typologie déja effectuée suite a

I'examen des parametres conventionnels.

2.3.2 Indice d’état trophique

L’étude du spectre UV peut également permettratitieation de l'indice d’état trophique

(noté TSI) de Carlson. L'indice TSI permet de atasan lac selon son état trophique
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(oligotrophe, mésotrophe ou eutrophe) (Wetzel, 200ke détermine grace a la mesure de
la concentration en phosphore total (P), de lasparence Z, (mesurée par le disque de

Secchi) ou encore, de la concentration en chlortghy(Chla) selon les calculs suivants :

TSI (P) = 14,42 In(Pug/L) + 4,15
TSI (Z) = 60 - (14,41 In(Z m))
TSI (Chky) = 9,81 In(Ch& mg/L) + 30,6

Deux approches spectrophotométriques sont testesl’pstimation du TSI des différents
lacs : une méthode a longueur d’onde unique et mathode de déconvolution multi-

longueurs d’onde.

Selon la premiére approche, la méthode a longuendd unique est basée sur I'absorption a
254 nm de I'’échantillon aqueux étudié. La valewabdorbance a cette longueur d’onde est
corrélée dans un premier temps au TSI ¢Cpuis a la somme calculée des TSI (G et

P), notée STSI, afin de déterminer si cette valdabsorbance peut étre utilisée pour

I'estimation du TSI. Les résultats d’'un modele @eahvolution pour estimer le TSI (GhHl

et la somme des TSI (STSI) ont également été tekgegnodele a été créé a l'aide de

spectres provenant de différents lacs dont lesI3adi& connus.

2.3.3 Caractérisation de I'évolution spatio-temporelle

L’étude de I'évolution spatio-temporelle impligua tomparaison d’un minimum de deux
spectres entre eux. Cette comparaison peut sediaietement ou suite a une déconvolution
comme présenté au schéma de la figure 7. La comparalirecte peut permettre soit
d’apprécier les différences et similitudes entraxdeu plusieurs spectres, soit de comparer
un ou plusieurs spectres a un spectre de reféer®aes ce dernier cas, les spectres sont
utilisés comme empreinte de la qualité globale 'daul Cette comparaison peut servir a

évaluer :
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- l'évolution spatiale de la qualité de l'eau en camgmt plusieurs spectres
représentatifs des échantillons pris a différerdgitp du milieu hydrique étudié
(exemple : le long d’une riviere),

- I'évolution temporelle en comparant plusieurs sgEcties échantillons pris au méme

endroit du milieu étudié mais a différents moments.

Spectre UV

v ! v
I Comparaison directe I I Déconvolution H Indices I
I
e | [ Enwe2spetes |
Entre plusieurs Entre 2 spectres E’ X
spectres Typo@
I
v v
Avec Sans Voir Caractérisation
normalisation normalisation statique
Point Point
isobestique isobestique
latent direct
| I
Interprétation de la
comparaison
Figure 7 Schéma méthodologique de la caractérisatiale I'évolution qualitative de

I'eau par spectrophotométrie UV.

Lors de I'exploitation qualitative d’'un faisceau sigectres, il est aussi possible de trouver un
point isobestique (point d’intersection de plussegpectres a une méme longueur d’onde)

(Baures et al. 2004). 1l existe deux types de gdstbestiques, le direct et le latent.

2.3.3.1 Point isobestique indirect

Un point isobestique est dit direct lorsque aucomamipulation mathématique des spectres
n'est nécessaire pour qu’il apparaisse. La présdhrepoint isobestique direct (PI) permet
d’affirmer que l'allure de chacun des spectres @atspar ce point peut étre expliquée par la

présence de deux composés ou pseudo-composésr(itle fie composés) majoritaires dans
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chacun des échantillons. L'allure de chaque spgassant par le Pl est alors fonction de la

concentration de I'un et I'autre de ces deux corapgBaures et al., 2004).

Plus précisément, il existe une relation linéaire fentre les concentrations de ces deux
composés ou pseudo-composeés de la forme :

ayXCqi + apxCyi = 1, [
ou Cy; et Cy représentent les concentrations des composésend@somposes 1 et 2 dans
I'échantillon i, et a; et a, ne dépendent pas de I'échantillanll y a donc conservation
qualitative et quantitative de la matiére. La conaton qualitative de la matiere indique que
tous les échantillons contiennent les deux mémegosés (pseudo-composes) majoritaires
détectables dans la gamme de I'UV (Gallot et Thom&93). Lorsqu’il y a conservation
quantitative de la matiere, les différences erggedifférents spectres sont le résultat d’'une
transformation d’un des composés en I'autre sarte ge matiere (ou sans transformation en
un composé non détectable a 'UV). Dans ce casxidte un lien proportionnel entre les

concentrations des deux composés d’'un échantillautie (Baures, 2002).

2.3.3.2 Point isobestique indirect

Dans certains cas, du fait, par exemple de phénesnée dilution, aucun point isobestique
n'apparait. Une manipulation mathématique appeléemation des spectres est alors
nécessaire pour le révéler (Vaillan et al., 2003 point est appelé point isobestique indirect
ou latent (PIL dans ce travail). La normation cetes& ramener l'aire sous chaque spectre a
une aire commune choisie arbitrairement. Pour defayt d’abord calculer I'aire initiale du

spectre pour la plage de longueurs d’onde étudigesie 200 nm a 350 nm) :

Aire= Z A(A)x h

Le spectre normé est ensuite construit en calculpotir chaque longueur d’onde,

I'absorbance corrigée (AX)) qui est le produit de I'absorbance mesuréer)Afpar le
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quotient de la valeur de normation (choisie arb#raent, 100 (u.a.).nm) sur l'aire sous le

spectre Aire).

A*(A) = A(N)x Valeur de normation
Aire

La normation des spectres permet de s’affrancleredtets de dilution ou d’autres facteurs
physico-chimiques (sédimentation, précipitationydation) et ainsi de révéler le point
isobestique latent. Le point isobestique indireclique que l'allure de chacun des spectres
passant par ce point peut étre expliquée par laepo® de deux composés ou pseudo-
composés majoritaire en proportions variables. d gonc conservation de la qualité de la
composition globale de la matrice aqueuse, mais sanservation de la matiere. Ainsi, une
partie de la matiére détectable a 'UV dans un étilhen est transformée sous une forme
non détectable dans un autre échantillon. Par eeerigpmatiére organique et les nitrates
sont souvent les deux composées majoritaires d’anenaturelle. Avec le temps, la matiére
organique est minéralisée en partie en nitratepe@iant, une autre partie de la matiere
organique est transformée en d’autres moléculesdétectables a I'UV. Il n’y a donc pas
conservation de la quantité puisqu’'une partie dmddiere de départ n’apparait plus sur le

spectre UV.

2.4 Sites d’études

L’application de la spectrophotométrie UV dans ontexte de suivi de la qualité des eaux
naturelles a été réalisée principalement sur Issiba versants du lac Brome, de la riviere
Magog et de la riviere Saint-Francois. La liste ptate des lacs et rivieres étudiés se trouve

a 'annexe 1. Néanmoins, la description des traiscpaux sites d’étude suit.

2.4.1 Lac Brome

Le lac Brome est I'un des plus grands lacs de dgoréde I'Estrie avec une superficie de

1453 ha. Sa profondeur moyenne est de 5,8 métres eita atteint 13 meétres a la fosse.
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Enfin, le temps de renouvellement de ses eaux®tar0(256 jours) est plutdt long (Couillard
et al., 2003). Le Lac Brome se situe a la source des trois embranchements de la riviere

Yamaska. La figure 8 présente la carte du Lac Brenues tributaires étudiés.

Ce lac se trouve dans une région fortement agrimele qu’il n’y ait plus de terres cultivées
situées immédiatement sur ses berges. Les fernteét@mremplacées par des espaces de
villégiatures, des chalets et des résidences pembas formant la ville de Lac Brome, seule
agglomeération urbaine sur les rives du lac. En 288&opulation comptait 5 623 habitants,
ce qui représente une augmentation de plus de flr%apport a 1996 (ville de Lac Brome,
2006, MAMR, 2007). De nouvelles mises en changgpaursuivent tout de méme. Parmi les
développements domiciliaires récents, notons Ixidene phase des projets de condominium
Inverness et Lakeside en 2003, les Jardins Col#brea 2004 et I'Hermitage Knowlton en
2005. Ces constructions s’ajoutent aux marinas, tanis golfs et aux auberges qui se
trouvent sur les rives du lacs. De plus, en pérgstevale, I'affluence de touristes augmente
sensiblement la population de la ville. Cependamé, partie sauvage des berges et du bassin

versant a su étre préservée grace a la mise em ¢blace réserve écologique privée.

L’économie de la ville de Lac Brome est surtoutédeasur le commerce au détail et les
industries de taille moyenne comme la Ferme derdaret les Emballages Knowlton. Ces

deux industries et les nombreux restaurants et rgabeconstituent les principaux

employeurs de la ville. La Ferme de canards a é&angs été un grand pollueur du lac surtout
en raison des défections animales qui contamindiea du ruisseau Pearson, un tributaire
au sud du lac Brome (figure 8). Cependant, en dékant certaines de ses activités plus loin
des rives du lacs et en améliorant ses installgtielle a réussi a diminuer considérablement

son impact sur le lac.
Une station d’épuration a étangs aérés dessertoen@200 personnes. Elle possede 13

ouvrages de débordements (MAMR, 2006). Les réseenmon connectées au systeme

d’égouts possedent des fosses sceptiques.
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Le lac Brome est site intéressant, typique du swdQdébec. Il se situe dans une région
fortement agricole avec une densité de populatiorsss rives relativement importante. De
plus, ce grand lac est desservi par plusieurs tailes présentant des matrices aqueuses

variées (d'influence urbaine, naturelle, ou proverm golf, etc.).

11 stations de contrble ont été positionnées sutrieutaires du lac afin de déterminer leur
impact sur ce dernier :

- 7 stations sont situées a I'embouchure du lac;

- 4 en amont de certains tributaires (Quilliams+BLiPearson et Inverness);

- une derniére station permet le contrdle de lditgude I'eau a I'exutoire du lac (station 1.3).

L’ensemble de ces stations permet d’évaluer I'évmhude la qualité de I'eau le long des

principaux tributaires et leur impact sur le lac.

2.4.2 Riviere Magog

La riviere Magog prend sa source au Lac Memphrégyguasse par le lac Magog et termine
sa course dans la riviere Saint-Francois au cetiteede la ville de Sherbrooke. Les figures
9 et 10 présentent respectivement la carte deviarei Magog, de ses tributaires et des

stations de contrdle respectivement lors des cangsa2005 et 2006.

Le lac Magog est situé en aval du grand lac Memphgbgg. Il draine un bassin versant de
1950 knf s'étend sur une superficie de 1080 ha et a urfeqeur moyenne de 9,8 métres.
Sa profondeur maximale est de 19 métres. Le temperbuvellement de ses eaux est rapide
0,07 an (25,6 jours). Il a été déclaré mésotrophd399 (Leclerc et Muyldermans, 2002).
Enfin, bien que ses berges soient largement dalistes, il subsiste un marais a I'extrémité

sud-ouest du lac.
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La riviere Magog qui prend sa source dans le gtandMemphrémagog se jette, environ
30 km plus loin, dans la riviere Saint-FrancoideHraine un bassin versant de 17007 km
(Leclerc et Muyldermans, 2002). Son débit moyenuréegntre 1950 et 1980 est de 34,9
m?/s et le niveau d'étiage est de 9,sn(Primeau, 1992). La section étudiée s'étendadu h

du lac Magog jusqu’a I'embouchure de la rivierens&rancois.

Trois principales agglomérations sont situées ssirblerges de la riviere et du lac Magog :
Magog, Sainte-Catherine-de-Hatley et la nouvellle\de Sherbrooke. La ville de Magog
compte 23 540 citoyens (MAMR, 2007). Son écononl@ngtemps reposé sur I'industrie du
textile et de la transformation manufacturiére. €&ant, ce secteur économique est en perte
de vitesse depuis quelques années et de nombriusestures d’usines ont eu lieu. Le
tourisme estival représente également une partriaope de '’économie de Magog. La ville
de Magog est desservie par deux stations d’épuratia plus importante épure par boue
activée alors que la seconde (dans I'ancienne npatité d’Omerville) utilise les étangs

aérés.

Sainte-Catherine-de-Hatley est une petite munitégae 2 165 habitants (MAMR, 2007).
Outre quelques petits commerces de détails, cettmicipalité est principalement
résidentielle. Aucune station d’épuration n’estsprée sur le territoire. On y retrouve des

fosses sceptiques et des fosses sceptiques aweatioh (MAMR, 2006).

La ville de Sherbrooke regroupe, entre autresatesennes municipalités de Deauville, Rock
Forest, Saint-Elie et Lennoxville. C'est la pluspontante municipalité traversée par la
riviere Magog dont la population atteint 147 60lbitents (MAMR, 2007). Les deux

principaux secteurs économiques sont I'éducatidinelustrie. Les industries se concentrent
dans les domaines des produits de caoutchouc,adéicqule, de métal et électroniques, du
matériel de transport, du textile et du papier. t@uatations d’épuration se trouvent aux
abords de la riviere Magog. La principale, la statde Sherbrooke, utilise un traitement de

biofiltration et comporte 98 ouvrages de débordemedra station de Rock Forest traite les
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eaux usées par boues activées et possede 5 peimtébdrdements. Enfin, les stations de
Deauville et de Saint-Elie, sont toutes deux corépssl’'étangs aérés et totalisent 8 points de

débordement.

Le secteur étudié le long de la riviere représd®e knf soit, environ 9% de son bassin
versant (en incluant celui du lac Magog). 53 % dssin versant est occupé par des foréts, 23
% par des centres urbains, 15 % par des terresesexploitations agricoles et 7 % par
divers cours et plans d’eau. Déja, des problémesigdiérosion et de sédimentation, de
pollution bactériologique, de phosphore et de teg@nt été observées. Ce site d’étude subit
de trés fortes pressions anthropiques urbainesidémses, industries, ouvrages de
débordements), et particulierement durant la périestivale ou le tourisme est important a
Magog et a Sherbrooke. Ce site est donc intéregsam la mise en ceuvre de stratégie de

contrdle et de suivi de la qualité de I'eau.

En 2005, une campagne initiale d’échantillonnagermnis d’analyser la qualité de I'eau en
81 stations de contrble le long de la riviere Magbgle ses tributaires (figure 9). De ces
stations :

- 21 sont situées sur la riviere Magog;

- 49 sont situées sur les tributaires de la rivieegdg;

- 11 sont situées en différents points (fossés,esdgtistation d’épuration, etc.).
Cette premiére campagne a permis de cibler 2drssgpotentiellement problématiques qui
ont été a nouveau étudiés a deux reprises duranépee été 2005. De ces 22 stations :

- 5 sont situées sur la riviere;

- 11 sont situées sur les tributaires de la rivieegyd;

- 6 sont situées en différents points (fossés, sdetistation d’épuration, etc.).
En 2006, 15 stations de contrble ont été positiearséir le site d’étude (figure 10).

- 9 stations se trouvent sur la riviere Magog,

- 6 al'embouchure des tributaires Lyon, Paré\digaobles, Mi-Vallon, Nick et d’Or.
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Figure 9

Carte de la riviere Magog, de ses tributaes et des stations de contrdle en
2005.

40



72°10"W 7200"W 71°590"W 71°580"W 7195T0"W 71°560"W 71°550"W 71°540"W
1 1 1 i 1 1
I

45°24'0"N =]

45°230"N =]

% 7/ ]
45°22'0"N = - NY -~ | S P / f=45°220"N

45210 Nl * - 7 " ™ P 8 / fa5°210"N

as=200m- )% \ 5 450200

457190~ - — / \ N Sfeseioon

T T T i £ T T
7290°0"W 71°590"W 71°580"W T1°570"W 71°560"W 71°550"W 71°540"W

Figure 10 Carte de la riviere Magog, de ses tribuiges et des stations de controle en
2006.

2.4.3 Riviere Saint-Francois

La riviére Saint-Francois prend sa source au laest-F@ancois et parcourt 280 km avant de
se jeter dans le fleuve Saint-Laurent. Elle drainéassin versant de 10 2303aont 15 %

se situe aux Etats-Unis (NRC, 2006). Le débit médi@suré au niveau de 'embouchure de
la riviére Magog est de 144,8s (COGESAF, 2006).

Le bassin versant est occupé a 66 % par des far@& % par des zones agricoles, a 5 % par
des zones urbaines, a 3 % par de I'eau et enfirffogpar des milieux humides. Cependant, le
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secteur étudié subit une plus forte pression uebean il se situe globalement dans les limites
de la ville de Sherbrooke, de I'est de Lennoxweteau nord de Bromptonville. De plus, ce

secteur inclut 'embouchure de la riviere Magog,gomme vu précédemment, draine

également un territoire fortement urbanisé. Ce#ietigo du bassin représente 180,7°lsuit

un peu moins de 2% du bassin versant de la riBamt-Francois. La longueur de la riviére

qui coule sur cette portion de territoire est d&29n.

Le secteur d'étude présente plusieurs pressiomsamiques (deux stations d’épuration, des
rejets industriels, un drainage de terres agricakeda riviere Massawipi, etc.) entrainant des
problémes de pollution par nutriments et bactégimjoe. D’anciens sites miniers influencent
également la qualité de I'eau, notamment les niveda conductivité. Enfin, le site
d’enfouissement sanitaire de Sherbrooke se troussi @ans le secteur étudié. Cette section
de la riviére est intéressante également car I'eminare des rivieres Magog et Massawipi

s’y trouvent également.

Deux campagnes d’échantillonnage sur la rivierentSaiancgois et ses tributaires ont été
réalisées au cours de la période estivale 2006 :
- 1 campagne par temps sec, le 26 juin ;
- 1 campagne par temps de pluie, le 12 septembre.
Pour chaque campagne, vingt-quatre stations omoétEntillonnées (figure 11) :
- 8 sur la riviere Saint-Francois;

- 16 sur les principaux tributaires de la riviére.
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Figure 11

Carte du troncon étudié de la riviere Sait-Francois.
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CHAPITRE 3

RESULTATS

3.1 Modéle de déconvolution

Le modele de déconvolution a été congu pour l'estion des nitrates et du COT des
différents échantillons prélevés sur les lacs,ddubutaires et les rivieres. Le modéle est
composé de 5 spectres de référence (figure 12%pketre nommé refnitrate est le spectre
UV d'une solution pure de nitrate a 3,8 mg/L N-N(réparée avec 27,328 KN@ans

1 litre d’eau ultra-pure). L’acquisition du spec#’est faite entre 200 et 350 nm de longueur
d’'onde et un pas d’acquisition de 1 nm, grace a&pettrophotométre UV-visible Anthélie
senior (de Secomam) Les spectres all55, a22430a83443 ont été définis et calculés
par un programme du logiciel UV pro (Secomam), #ipd’une sélection aléatoire de
spectres UV de 58 échantillons, provenant de tesssites d'étude (lac Brome, riviere
Magog et riviere Saint-Francois). Comme le COT cang plusieurs composeés différents, il
faut pouvoir compter sur de nombreux spectres déreints échantillons répartis dans
'espace et dans le temps afin de prendre en comptmaximum de composés carbonés

organiques.

Tableau 7 : Valeurs de la charge associée a chagpectre de référence du modele de
déconvolution pour I'estimation des nitrates et duCOT.

Spectres de | Concentration en Concentration en
référence N-NO3 (mg/L) COT (mg/L)
refnitrate 3,8 0,000

a443 0,0 14,068
a3330 0,0 11,777
a2241 0,0 13,998
all55 0,0 2,164

La concentration en COT des échantillons correspatnaux 58 spectres UV est mesurée par

méthode de référence en laboratoire. C'est gramesalonnées que le programme (logiciel
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UV Pro) peut, par la suite, statistiquement, attitune valeur de concentration en COT
théorique pour chacun des spectres créés. Le tabBlpeesente les valeurs de COT calculées
pour chacun des spectres du modele. Les limiteltietion et de quantification associées a
ces résultats sont présentées au tableau de l'arfhekes valeurs de COT sont issues de

calculs statistiques, c’est pourquoi trois chiffsggnificatifs sont conservés.

Refnitrate a443
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= 157 g 157
3 3
8 ()
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Figure 12 Spectres UV de référence formant la sa du modéle de déconvolution pour
I'estimation des nitrates et du COT.
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3.2 Estimation des parameétres

Dans ce paragraphe sont présentés les résultatgitgtits issus de I'exploitation des

spectres UV a partir du modéle de déeconvolutiorr pestimation des nitrates et du COT.

3.2.1 Nitrates

La charge en nitrates des échantillons est estangartir d’'un spectre UV d’'une solution
pure de nitrates de concentration connue, (3,8 MALO;) (figure 12). Sur la figure 13
sont présentés deux spectres UV de deux échastilifiérents :
- le premier pris dans la riviere Magog, a une imgrue concentration en nitrate (3,3
mg/L N-NG3);
- le deuxieme provenant du Lac Brome présente aitdef concentration en nitrates
(0,2 mg/L N-NQ)).

15 15
< <
3 1.04 3 1.0
[} [}
[S] (8]
C C
IS IS
o o
5 0.5 5 0.5
[%] [%]
Qo Qo
OC T T T T T OC T T T T T
200 225 250 275 300 325 350 200 225 250 275 300 325 350
Longueur d'onde (nm) Longueur d'onde (nm)

Figure 13  Spectres UV d'échantillons d'eau natured. I. Echantillon 12 Magog
22/08/06, 3,3 mg/L N-N@. Il. Echantillon 1.3. Brome 04/07/06, 0,1 mg/L N-

NOs.
La différence entre les deux spectres est surteeitda différence d’absorbance entre 200 et
225 nm. Dans cette gamme de longueur d’onde, llépant en forme de demi-gaussienne

présent est caractéristique de la présence deesitea concentration significative (figure 13-

I). Notons que le spectre UV de la solution purenii@tes de la figure 12 présente aussi cet
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épaulement caractéristique des nitrates en solatjoeuse. L’estimation de la concentration

en nitrates se résume donc au calcul de la cotibibudu spectre «refnitrate » a la

reconstitution du spectre expérimental étudié.

La figure 14 présente la comparaison des concentgaestimées par UV (et obtenues par la

méthode de déconvolution des spectres), en fandiés valeurs mesurées en laboratoire par

une méthode normalisée reconnue (Annexe 6). Lengrape des valeurs résiduelles associées
au modele se retrouve a la figure 15. Toutes lEuvsde nitrates mesurées en laboratoire et

estimées par déconvolution sont reportées a I'anBex

NO; UV (mg/L N-NO 3)

1.25

NO5 "y = 0,99*NOy s + 0,04 o »

1.004
0.754
0.504

0.254

0.00¢
0.00

T T T T
0.25 0.50 0.75 1.00

1.25

NO3;” méthode de référence (mg/L N-NO 3)

Figure 14 Estimation des nitrates (NQ@). Estimation de la concentration en N-N@ar
'UV comparée aux valeurs obtenues par méthodéfdeaence.
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Figure 15 Graphique des valeurs résiduelles par rggort aux valeurs de référence.
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Cette régression linéaire est calculée a partirrdssltats estimés par UV et des résultats
mesureés en laboratoire pour 46 échantillons provede la riviere Magog et du lac Brome.
Elle présente un coefficient de détermination @ 0l.a pente de la droite de régression est
de 0,99 et I'ordonnée a l'origine est de 0,04. listritbution des valeurs résiduelles est
uniforme le long du gradient de concentration drateés avec un maximum atteignant 0,4
d’écart résiduel. Ces écarts montrent que la teclenine peut atteindre les niveaux de
précision des techniques standard de laboratogpe@ant, cette régression témoigne d’'une
bonne corrélation entre les valeurs laboratoiree®tvaleurs estimées a partir des spectres
UV méme a de faibles concentrations en nitratesl,;< mg/L N-NQ). En effet, cette
technique de déconvolution pour I'estimation deatés a toujours été utilisée sur des eaux
(notamment sur des eaux d’effluents) fortement géws en nitrates (>5,0 mg/L N-ND
(Thomas et al., 1990; Roig et al., 1999; Vaillanak, 2002). Ces résultats permettent donc
de valider l'utilisation de la spectrophotométri&/ our I'estimation des nitrates méme a

faible concentration.

3.2.2 Carbone organique total

Le carbone organique total (COT) regroupe un enbemid composeés variés tels que les
acides humiques et oxaliques et ne peut donc pag&imé a partir d’'un seul spectre d’'une
solution d’'un composé pur. L'estimation se fait dan partir des 4 spectres de référence
présentés précédemment (figure 12). Sur la fig@resdnt présentés deux spectres UV de
deux échantillons différents :
- le premier, pris dans la riviere Magog, a une irtgode concentration en COT
(19 mg/L),
- le deuxiéme, provenant du Lac Brome, présente aitefconcentration en COT
(1,7 mg/L).

Outre une augmentation d’absorbance liée aux egranhtre 200 et 225 nm, le spectre UV

(figure 16-1) présente des valeurs d’absorbance fades tout le long du domaine spectral et

un épaulement entre 250 et 275 nm caractéristiguéa dprésence de matiere organique
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(Pouet et al.,, 2007). Notons que la concentrationC®OT est directement liée a une

concentration plus élevée en matiére organique.
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Figure 16  Spectres UV d'échantillons d’eau natured. I. Echantillon 7.3 Magog 07/05.
[I. Echantillon 1.6 Brome 05/09/06.

La figure 17 présente la comparaison des résuitattnus par la déconvolution des spectres
UV, par rapport aux valeurs mesurées en laborapareune méthode normalisée reconnue
(Annexe 6).
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Figure 17 Estimation du carbone organique total (CQ). Estimation de la
concentration en COT par 'UV comparée aux valeltenues par une
méthode de référence.

49



Le graphique des valeurs résiduelles associéesodelenest présenté a la figure 18. Toutes
les valeurs de COT mesurées en laboratoire et @ssirpar déconvolution sont reportées a

'annexe 3.
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Figure 18 Graphique des valeurs résiduelles par rggort aux valeurs de référence.

Cette régression linéaire est produite a partiadsomparaison des résultats estimés par UV
et des résultats mesurés en laboratoire de 27s#ltias provenant de la riviere Magog, de

la riviere Saint-Francois et du lac Brome. Cellgi@sente un coefficient de détermination de
0,90. La pente de la droite de régression est & €, présente une ordonnée a l'origine de
0,58. La faiblesse pourrait étre expliquée parestanation trop faible des concentrations en
COT des eaux fortement chargée (15 mg/L et plug).plis, des erreurs d’estimation

atteignent pres de 4,0 mg/L pour certains échansll Ceci peut étre di a la présence de
composés carbonés dans les échantillons d’eau’opii pas été pris en compte lors de la
mise au point du modéle. L'ajout de nouveaux spegirovenant d’une plus grande diversité
d’échantillons d’eau pourrait permettre d’augmemdeprécision du modeéle. Cependant, de
facon générale, I'estimation des concentration€&T est en concordance avec les valeurs
mesurées a& 2,5 mg/L. Bien que la majorité des valeurs de eatration en COT se situent

entre 4 et 10 mg/L, le modéle permet aussi unenattn satisfaisante du COT a de plus

fortes concentrations (>15 mg/L).
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3.3 Résultats qualitatifs

Les résultats issus de la proposition du modélelbgpque sont présentés en premier lieu
puis I'estimation d’indices et enfin, la caractatisn de I'évolution de la qualité de I'eau par
comparaison de spectres UV.

3.3.1 Proposition d’'une typologie

La typologie proposée repose sur l'attribution dindice d’influence d’anthropique (11A) &
chaque échantillon. Cet indice est déterminé, papnvolution, en calculant la contribution
de spectres représentatifs des eaux subissant ame ihfluence anthropique, a la
reconstitution du spectre de I'échantillon étudié.

Influence faible Influence modérée Forte influence

\ (naturel) /K (intermédiaire) /k (urbain ou rural) J
Y Y N

HA o 5 10
Eau de " Eau en ,
; Eau en milieu Eauen o Eau d'effluents Eau usée
pluie -~ ) milieu ! - >
naturel milieu mixte urbain industriel/urbain brute
Eau de
puit Eau en
milieu
agricole

Figure 19 Echelle de l'indice d’influence anthropigie (11A) comprenant la typologie
et la nature de I'eau associée.

La valeur de I'indice attribué a une eau se situeusie échelle semi-déterminée, c'est-a-dire

une échelle dont la limite inférieure est connuésman la limite supérieure (figure 19) :
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- Une eau naturelle pure ne contenant pas de saltacua IIA de O et n'absorbera pas
dans I'UV (entre 200 nm et 350 nm).

- Une eau qui subit une influence anthropique estndme ordre que les eaux
naturelles sélectionnées pour créer le modelewutbA de I'ordre de 10.

Cependant, certains échantillons, qui subissenfante contamination anthropique, peuvent
présenter les caractéristiques des eaux uséesnesl@u industrielles diluées dans une eau
naturelle et peuvent avoir un IlIA associé de I'erde 30 et plus. Cela signifie simplement
gue le milieu étudié subit alors une influence espilque plus grande encore que celle subie
par les échantillons utilisés pour la création chdede.

Le modeéle est composé de 5 spectres de référelmaésade facon statistique a partir de 16
spectres expérimentaux. Ces 16 spectres expérimxeotd été sélectionnés a l'intérieur d’'un
grand nombre de spectres provenant d’échantillobgssant une forte influence urbaine.
Cette caractérisation des échantillons a été eealde deux facons. Premiérement, par
lemplacement méme du prélevement (ex. dans le gh@nasceptique d'une station
d’épuration) et par les valeurs mesurées pourdesnpetres traditionnels de qualité de I'eau
(NOs3, NH4, phosphore, coliformes fécaux et MES). La figufe @2ésente les spectres de
référence du modeéle de déconvolution pour I'attidsud’'un IIA et le tableau 8 indique la

valeur théorique de I'llA (calculée avec le logldi$v/ pro) associé a ces mémes spectres de
référence.

Tableau 8 : Valeurs de l'indice d'influence anthropque pour les spectres de références
du modele de déconvolution permettant la typologides tributaires.

Spectres A
a226 12
ab59 12

a3313 13
a448 14
alll6 13
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Figure 20 Spectres UV de référence formant la basdu modéle de déconvolution
permettant la typologie des tributaires.

Sur la figure 21, sont regroupés 47 spectres Uvesgmtatifs des échantillons d’eau prélevés
lors de la campagne sur la riviere Magog en mab20&s stations d’échantillonnage sont

présentées a la figure 9). Les spectres sont rp§soselon la typologie développée.
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- Les spectres dits naturels absorbent peu et peggemme allure monotone de 200 a
350 nm. Les valeurs d’absorbance maximales, a 290restent inférieures a 0,5
unités d’'absorbance (u.a.). Les valeurs de l'liAca#ées a ces spectres UV sont
comprises entre 0 et 3.

- Les spectres intermédiaires présentent, en géwiéralus fortes valeurs d’absorbance
tout le long du domaine spectral (dues a la pré&sdedVES) et présentent une forme
en demi-gaussienne caractéristiqgue de la présencétrdtes a 200 nm. Cependant,
les valeurs d’absorbance maximales a 200 nm rest@nieures 1,0 u.a. Enfin, la
plupart des spectres intermédiaires possedentauiedpent pres de 270 nm dénotant
une plus forte concentration en COT que les spectagurels. Les valeurs de I'lIA
associées a ces spectres UV sont alors comprigeseet 6.

- Les spectres subissant une forte influence antiepjdont les valeurs de I'llA sont
supérieures a 7) absorbent le plus entre 200 etnd25Les valeurs d’absorbance

maximales se situent généralement entre 1,0 et.4,5

Les valeurs des paramétres standards de quali@ade(COT, MES, N@, NH,, P total,
coliformes fécaux et conductivité) et leurs moyenrespectives sont comparées selon la
typologie aux figures 22 et 23. La totalité desevas mesurées est reportée a I'annexe 4.
Il est important de noter que les graphiques ptéséies concentrations en matieres en
suspension et en coliformes fécaux sont constaviégs une échelle logarithmique étant
donné les fortes valeurs extrémes de certains @ltbas urbains. Enfin, une valeur de
phosphore (point 2.11.1.a, 6511ug/L), trois foisdacentration la plus élevée retrouvée

ailleurs, n’apparait pas dans le graphique poubéssins de lisibilité du graphique.
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Figure 21  Spectres UV regroupés selon l'indice d’'ftuence anthropique.Les spectres
subissant une faible influence anthropique (11A0d& 3); une influence modérée
(IlA de 4 a 6); une forte influence (lIA de 7 etip).

Au niveau statistique, il faut éviter de donner wrog grande importance a des valeurs

extrémes (par exemple, dans le cas du phosphorejapport aux autres valeurs de
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I'échantillon. De plus, la distribution des valewtans chacun des échantillons est tres
asymeétrique. C’est pourquoi le test non paramétride rang de Kruskal-Wallis est le
plus approprié (Scherrer, 1984). Il a été effegho@r chacun des parametres. Si la
différence est significative (P<0,05), les médiadeschaque groupe typologique sont
testées par un test de comparaison multiple de 2finnde déterminer quels groupes

sont responsables de I'hétérogénéité observée.

30 40
2
= 20 30-
= | ° -
=z 10T =3
d E 201
D
£ 5
J(fr 0.54 O 104 ..
z . erente
TR et
0.0 Saat 0 T T T
NZ Q¢ & NZ
& ' & & N
2 & < & & &
\}@(\ & \\\)Q; 0(75\ (\(}Q/ %06
N & A & Si N
N N N
& &
Typologie Typologie
35 1000
— 3.09
(2]
o] . ..
z 2° 3 1001
z i =3 iles
- 20 £ -
2 154 %)
£ g 10 e
"eon 1.04 ....:"..
0] . —_—
Z 054 . e el T T T
0.0‘#’7‘"‘ % 1 T T T
¥ 2 NG & @
@ 06"} @ OSQ} N
2 Q <
Q}(\o &6\ Q}(\o Q}é\ oé\
N N N & N
N i N i A
N N
Typologie Typologie

Figure 22  Valeurs des différents paramétres mesusé&egroupés par typologiele trait
horizontal représente la médiane des données.
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Figure 23  Valeurs des différents parametres mesuréggroupés par typologie (suite).
Le trait horizontal représente la médiane des desiné

Les concentrations en azote ammoniacal varientgoée les échantillons avec une faible
influence (0,066t 0,055 mg/L N-NH) et les échantillons avec influence modérée (0;085
0,097 mg/L N-NH). Cette différence n’est pas significative (P 65). La différence est plus

marquée entre ces deux derniers groupes et leatédidms avec forte influence anthropique
(1,06 £ 4,01 mg/L N-NH, P < 0,001). Ces mémes échantillons présentendifféeence

également plus importante.
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Les concentrations moyennes en COT augmentent g faignificative de celles qui
caractérisent les échantillons avec une faibleuémfte aux échantillons avec une forte
influence (respectivement, 4,1#21,83 mg/L, 5,81+ 2,45 mg/L et 9,1Gt 6,2 mg/L). La
moyenne a lintérieur des groupes typologiques argen également. Les différences

observées d’un groupe a l'autre sont toutes sitifies (P < 0,01).

Les concentrations en nitrates ne varient pasfggtivement entre les échantillons avec une
faible influence (0,12 0,12 mg/L N-NQ) et les échantillons intermédiaires (0A4®,15
mg/L N-NOj). Par contre, il existe une différence signifieatiorsque I'on compare ces
deux groupes aux échantillons avec une forte inflaeanthropique (0,7¥ 0,12 mg/L N-
NOs, P < 0,001).

Les concentrations en MES ne varient pas de faigmifisative entre les échantillons avec
une faible influence (3,2 3,5 mg/L) et ceux avec une influence modérée £50 mg/L).
Une différence significative existe seulement efgseéchantillons intermédiaires et ceux de
forte influence anthropique (31+279,5 mg/L, P < 0,05).

Bien que les échantillons avec une forte influeanthropique ont des concentrations en
phosphore total présentant des variations impa$afitl18,6t 591,7 pg/L), ce paramétre est

le seul a ne montrer aucune différence signifieatiwn groupe a I'autre (P=0,5579).

De méme, aucune différence significative n’existéree les concentrations en coliformes
fécaux des eaux naturelles (1@,8,3 UFC/100mL) et des eaux intermédiaires (1&19,4
UFC/100 mL). Cependant, les eaux subissant une fofluence se démarquent nettement
(2 719,0+ 3 886,0 UFC/100 mL) des deux autres groupes (P&L).

Enfin, la conductivitt moyenne des échantillonsures (113,2+ 48,43 uS/cm) est

significativement différente de la conductivité¢ mope des échantillons intermédiaires
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(200,1+ 85,2 uS/cm, P < 0,01), elle-méme significativement digende la moyenne des
échantillons avec forte influence anthropique (825373,5uS/cm, P < 0,001).

En conclusion, les résultats montrent qu'il exisies différences significatives dans la
composition de I'eau d’une classe a l'autre. Seuphosphore ne montre pas de variation
systématique. Pour tous les autres parametreglifi@ences significatives sont retrouvées,
surtout entre les échantillons avec une forte @rfeie anthropique et les deux autres classes.
Généralement, bien que la moyenne et la médianaliffésents parametres bio-physico-
chimigues mesurés augmentent dans le groupe desreatmédiaires par rapport aux eaux
naturelles, cette différence n’'est pas toujoursiicative. Ceci est tout a fait normal car la
typologie, basée sur le calcul de I'llA, tente detier des groupes fermés clairement définis,
mais a partir d’'un gradient représentatif de lliigihce anthropique de plus en plus forte subit
par les eaux. De méme, cette influence peut prepllrgeurs formes. Ainsi, deux eaux
peuvent étre considérées comme subissant une rin8uanthropiqgue modérée (ou forte),
'une étant donné ses concentrations élevées eatestet l'autre en raison de fortes
concentrations en MES. Dans les deux cas, le nidesuautres parametres pourrait étre

considéré comme typigue d’'une eau subissant ubke fiaifluence anthropique.

Il est intéressant de remarquer que des parancigse peuvent étre mesurés directement
par spectrophotométrie UV (i.e. les coliformes técat la conductivité) sont tout de méme

pris en compte dans le modéle. En d’autres teraresgau considérée comme subissant une
forte influence anthropique présente souvent desurs élevées en coliformes fécaux ou une
forte conductivité par rapport & une eau natutgke que ces deux parametres n'influencent

en rien la signature spectrale.

3.3.2 Indice d’état trophique

L’indice d’état trophique (TSI) permet d’estimerdaalité de I'eau, principalement des lacs,
a partir de différentes classes. Pour cette éflatmyuisition des spectres UV d’échantillons
d’eau provenant de 31 lacs du sud du Québec aiétéet les différents TSI ont été calculés.
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Les échantillons proviennent des lacs suivantsgeAr, Bowker, Brompton, Caron, Des
Francais, Des Sittelles, Drolet, Brome, Elgin, dmdiur, Libby, Lippé, Lovering, Lyster,
Desmarais, Mégantic, Miller, Orford, Parker, MalaBatit Saint-Francois, Montjoie, Saint-
Georges, Stukely, Sugar Loaf, Tomcod, Trois-MilieHaiit. Connaissant I'état trophique de
chaque lac les spectres UV ont été classés (lagstrolphes, mésotrophes, eutrophes). Pour

chaque état, les spectres dénotent déja une blemaifférente (figure 24).
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Figure 24  Spectres UV de différents lacs selonuleniveau trophique.
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Par rapport aux spectres de lacs oligotrophespestres de lacs mésotrophes absorbent plus
tout le long du domaine spectral avec un maximump entre 0,25 et 0,75 u.a. a 200 nm.
De plus, I'épaulement pres de 270 nm est plus néarjes spectres de lacs eutrophes,
présentent des valeurs d’absorbance encore pltes feur tout le domaine spectral et leurs
maximums atteignent ou dépassent 0,75 u.a. L'épmule a 270 nm est également bien

visible. Cette comparaison de spectres montredgja, I'allure générale d’'un spectre permet

de connaitre I'état trophique du lac.

Absorbance a 254 nm Déconvolution
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Figure 25 Estimation du TSI chix et du STSI par 'UV. L’estimation est basée soit sur
la valeur d’absorbance a 254 nm ou par déconvaiutio
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Les résultats de I'estimation du TSI (@hkt de la somme des TSI (STSI) en comparaison
avec les valeurs calculées pour 25 lacs sont psen la figure 25. L'estimation est
effectuée selon deux approches : a partir de kuval’absorbance photométrique a 254 nm
et par décovolution des spectres UV.

L’absorbance a 254 nm a souvent été utilisée pestirhation de la matiére organique dans
les eaux naturelles. La quantité de matiere orgenprésente dans I'eau est intimement liée
a la production primaire du milieu et donc, indisgnent, a I'état trophique du lac. Une

corrélation peut donc exister entre I'état tropleiaat I'absorbance a cette longueur d’onde.
Les résultats de la figure 25 montrent qu'il existe faible corrélation avec la valeur du TSI

Chla dont le coefficient de déterminatiorf)(est de 0,61. De plus, ce coefficient diminue a
0,46 lors de I'estimation de la STSI. Cette cotrétaest trop faible pour étre pertinente.

La déconvolution permet d’augmenter la justesseedémations tant pour le TSI Ghyue
pour la STSI (les coefficients de déterminationtsespectivement de 0,75 et de 0,80). Des
deux indices, la somme des STSI est I'indice leumiestimé par spectrométrie UV. En plus
d'un bon coefficient de détermination, la régressiméaire produite a partir des valeurs
estimées par déconvolution par rapport aux valetglies calculées possede une pente de

0,97 et une ordonnée a l'origine de 2,6.

3.3.3 Evolution spatio-temporelle

La caractérisation de I'évolution de la qualitél'dau se réfere a la comparaison de deux ou
plusieurs spectres d’échantillons pris a des pdiifférents ou a des moments différents.
Dans cette section, les résultats de deux compaiaide plusieurs spectres sont présentés.
La premiere comparaison permet de caractériseollidon temporelle de la qualité de I'eau
alors que la seconde s’attarde a la caractérisgfiatiale.
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3.3.3.1 Caractérisation de I'évolution temporelle d la qualité de I'eau

La caractérisation temporelle de la qualité sereééeune comparaison de plusieurs spectres
d’échantillons d’eau pris au méme endroit a diffésemoments. Le tableau 9 regroupe les
valeurs des paramétres physico-chimiques de trdhisndillons d’eau prélevés au méme
endroit sur le ruisseau Paré, tributaire de laereviMagog (station 3.1.1, riviere Magog
2005), a trois dates distinctes de I'été 2005. 4ym=ctres UV sont également présentés a la

figure 26.

Tableau 9: Valeurs des parametres physico-chimiquesla station 3.1.1 (ruisseau Paré)
de la campagne Magog 2005 (figure 9).

Mois du pH Conductivité| COT MES Ptot NH4+ C(;Ie!fcoarlrjr;(es
prélévement +0,2 (uS/em) | (mg/L) | (mg/L) | (ug P/L)[(mg N/L) (UFC/100ml)
Mai 8,2 1035 5,0 2 31 0,08 47
Juin 8,1 1090 3.4 n.d. 70 0,12 2090
Septembre 7,6 465 51 66 141 0,19 11 20(

25
—— mai, Temps sec

—~ 2.0- --=--juin, Temps sec
I\ .
5 ~ e sept., Temps de pluie
o 151 ™.
8] e
8 el
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Figure 26  Spectres UV des échantillons de la stati®.1.1 (ruisseau Paré)Spectres
d’échantillons de la campagne 2005 sur la rivieegbg).

Le spectre de I'échantillon prélevé au mois de e celui qui absorbe le moins. Une
augmentation de I'absorbance est observée entree2@@5 nm au mois de juin. Ceci est

généralement lié a 'augmentation de la conceotmaéin nitrates et en matieres minérales
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absorbantes. Le spectre de I'’échantillon du moaodt, prélevé en temps de pluie, se
distingue des deux précédents surtout par la gartgnentation de I'absorbance sur toute la
longueur du spectre liée a l'augmentation des ME&s résultats physico-chimiques
confirment cette conclusion. L'impact de la pluist eégalement perceptible sur des
parametres non détectables par 'UV, notammentdétormes fécaux et le phosphore total
qui subissent aussi une forte augmentation poah#&agtillon du mois d’aodt. De plus, lors du
méme prélévement, on note une baisse de la cont@ctttribuable a la dilution de I'eau du
tributaire par I'eau de pluie.

3.3.3.4 Caractérisation de I'évolution spatiale di&a qualité de I'eau

La caractérisation de I'évolution spatiale a patérspectres UV est également possible. Elle
réfere a la comparaison de différents spectres gt méme moment mais a différents

endroits. L’'exemple du ruisseau Pare, un tributdeela riviere Magog, est présenté. Ce
tributaire, dans la zone étudiée, subit deux poessprincipales affectant la qualité de son
eau. La premiére est une zone boisée qui tend @enigr les parametres relatifs a une
influence naturelle, notamment la matiere organismes forme de débris végétaux plus ou
moins décomposeés et d’acides humiques (3.1.2). D@ansleuxieme temps, le ruisseau

traverse une zone résidentielle urbaine juste akamtbouchure (3.1.1). Les résultats des

analyses physico-chimiques sont reportés dansbleata 10 alors que les spectres UV se
trouvent a la figure 27.

Tableau 10: Valeurs des parametres physico-chimiqgde long du ruisseau Paré (3.1.x)
de la campagne Magog, mai 2005 (figure 9).

Stations pH  |conductivitsl coT | MES Zﬁfg NH4+ C‘;gfc";&es
40,02 [ (mS/cm) | (mg/L) | (mg/L) P/L) (mg N/L) (UFC/100ml)
Source (3.1.3) 7,7 836 3,6 0 8 0 78
Sortie du boisé (3.1.2)) 7,9 930 4,9 0 8 0 3
Embouchure (3.1.1) | 8,2 1035 5,0 2 31 0,08 47
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Figure 27 Spectres UV le long du ruisseau Paré (3x). Campagne Magog, mai 2005.

L’influence du boisé est visible au niveau du spe® 1.2 par la présence a 270 nm d’'un
épaulement plus marqué. Cette augmentation esledi@ corroborée par les résultats

physico-chimiques qui indiquent une augmentatiorCQIT. Une baisse de la concentration
des coliformes fécaux est également mesurée atlarsB.1.2. Outre ces deux parametres, la
gualité de I'eau tout comme l'allure générale daesctres restent similaires. Il y a peu ou
aucun changement dans les valeurs de conductivé&yte ammoniacal et de phosphore. Le
spectre a la station 3.1.1 se distingue beaucoup. @n observe une augmentation des
valeurs d’absorbance entre 200 a 225 nm. Cetteshaest due a une augmentation de la
concentration des nitrates. Une hausse des coatiens en phosphore total, en azote
ammoniacal et en coliformes fécaux est égalemergergbe. L'impact de la zone

résidentielle est donc bien visible.

3.3.4 Variation de la qualité

La recherche d’'un point isobestique (Pl) dans uscéau de spectres peut permettre de
déterminer indirectement la variation de la quatigs eaux qu’ils représentent (Baures,
2002). En effet, comme les spectres UV passanupanéme point isobestique (latent ou
non) sont expliqués par I'absorbance de deux coégpomjoritaires, on peut donc conclure
que les échantillons correspondants ont une quaigau relativement semblable.

Inversement, ceux qui ne passent pas par ce Embestique, proviennent d’échantillons

ayant une matrice aqueuse différente ou I'un desposés majoritaires (ou les deux) sont
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distincts des autres échantillons. Il y a donc war@ation, d’'un point de vue qualitatif, entre
la matrice aqueuse de ce dernier échantillon etlgses passant par le méme PIl. Deux
exemples provenant des données de la campagned20@®& Brome sont présentés pour

illustrer I'utilisation de cette approche.

3.3.4.1 Point isobestique direct

Lors de la campagne 2006, au lac Brome, 8 échamdilt’eau ont été prélevés a la station
1.5 (figure 8) située sur le ruisseau Knowlton tiiputaire de ce méme lac. Les valeurs des
parametres physico-chimiques se retrouvent dangalddeau 11 et les spectres UV

correspondants a la figure 28.

Tableau 11 : Valeurs des parametres physico-chimieps a la station 1.5 du ruisseau
Knowlton (Campagne lac Brome 2006)

Date oH 0O, Cond. | Phosphore Nitrates ) CoT
(mg/L) | (uS/cm) (ug/L) (mg/L N-NO3) (mg/L)
24-avr 59 11,2 61 32 0,8 2,1
25-mai 7,1 10,8 75 11 0,9 1,5
13-juin 6,1 10,6 56 25 0,6 3,0
04-juil 6,7 9,2 95 32 0,4 2,2
25-juil 6,8 9,7 116 24 11 1,4
15-ao0t 6,7 9,7 106 21 0,8 1,4
05-sept 7,1 10,0 108 62 0,6 2,2
03-oct 6,1 11,3 91 48 0,5 3,8

L’étude des spectres UV (figure 28) permet de ddteer un point isobestique (PI) direct
pres de 220 nm. Seul le spectre du 3 octobre pagéement au-dessus du PIl. Les résultats
de l'analyse physico-chimique montrent d’ailleutgecpet échantillon a la teneur en COT la
plus élevée. De plus, la réponse monotone et kssfealeurs d’absorbance du spectre dans

les longueurs d’onde plus élevées laisse pardigecancentration en MES plus élevée.
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Figure 28 Spectres UV d’échantillons d’eau de laa&tion 1.5 du ruisseau Knowlton
(Campagne lac Brome 2006)1) Tous les spectres UV regroupés, (I1)
uniquement les spectres UV passant par le poibegaue.

La présence d’un point isobestique direct permetateclure qu’il existe une conservation
gualitative et quantitative de la matiére dansdif@rents échantillons présentant un spectre
UV passant par le Pl. Il est également possibldéerminer la variation de la qualité de ce
tributaire. Ainsi, 1 échantillon sur 8, celui dudgtobre, présente une qualité de I'eau
différente, c'est-a-dire que la matrice agueusdrithutaire subit une variation de 12,5 %

durant cette campagne.

3.3.4.2 Point isobestique indirect

La figure 29-I présente les spectres UV bruts elidare 29-1l les spectres UV normes
d’échantillons d’eau prélevés a la station 1.8idufe 8) située sur le ruisseau Inverness, un
tributaire du lac Brome. Les valeurs des paraméephgsico-chimiques des mémes

échantillons sont reportées au tableau 12.

Sur la figure 29-1, aucun point isobestique dingetst visible. Apres normation, les spectres
(figure 29-11) révelent la présence d’'un point isstique latent (PIL) vers 225 nm. Seul le
spectre de I'échantillon du 24 avril ne passe adePIL. La variation qualitative de I'eau

de ce tributaire peut donc étre calculée a 20 %e@@ant, comme il s’agit d'un point

67



isobestique indirect, la difféerence entre les gpsgbassant par ce PIL ne peut étre expliquée
simplement par le transfert de la matiére d’'una@aposés majoritaires au second compose,

mais par une partie de la matiére qui se convenmtiine forme qui n’est plus détectable par

UV.

Tableau 12 : Valeurs des parametres physico-chimieps a la station 1.8.1 du ruisseau
Inverness (Campagne lac Brome 2006)

Date pH 0O, Cond. | Phosphore Nitrates ) CoT
(mg/L) | (uS/cm) (ug/L) (mg/L N-NO3) | (mg/L)
24-avr 6,1 11,9 68 53 0,2 6,7
25-mai 7,4 10,4 75 30 0,2 6,1
13-juin 5,3 9,8 66 31 0,2 7,5
25-juil 6,9 7,0 170 41 0,3 6,3
15-ao0t 7,5 7,8 136 42 0,2 8,9
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Figure 29 Spectres UV d’échantillons d’eau de la ation 1.8.1 du ruisseau Inverness
(Campagne lac Brome 2006)1) Spectres UV bruts, (ll) spectres UV normes.
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CHAPITRE 4

DISCUSSION

4.1 Estimation de paramétres

Le modéle de déconvolution de spectres UV a pdieggmation d’'un parametre spécifique,

les nitrates, et d’'un parametre global, le carbmganique total.

4.1.1 Nitrates

L’application du modéle de déconvolution a permig bonne estimation des nitrateS=r
0,90). Les écarts résiduels observés ne sont pasidénés comme problématiques. A
I'exception d'un seul point atteignant 0,4 mg/Ls lécarts observés demeurent inférieurs a
0,2 mg/L. Or, dans un contexte de diagnostic rapade de détection des points
problématiques d’'un bassin versant sur site, peéteision est amplement suffisante. Le seuil
du critere de protection de la vie aquatique reagper le MDDEP se situant au-dela de 10
mg/L N-NO; (MDDEP, 2002), un écart de I'ordre des dixiemesrdgL n'est pas suffisant
pour amener un biais dans l'interprétation desltgsu Sauf pour quelques échantillons (12
échantillons sur un total de 123), la grande m@ates échantillons collectés affichent des
concentrations en nitrates inférieures a 1 mg/lestimation de la concentration en nitrates
par spectrophotométrie UV a toujours été faite pirs eaux fortement chargées en nitrates
(>5 mg/L N-NQ). Les résultats obtenus permettent donc de canglue cette technique est
egalement appropriée pour des eaux contenantliledaioncentrations en nitrates (entre 0,2
et 1,0 mg/L N-NQ@). Ces concentrations sont d’ailleurs celles qoa fetrouve en général

dans les lacs et cours d’eau du Québec.

4.1.2 Carbone organique total

L’estimation du COT est bonne®& 0,90) pour les faibles concentrations (2,0 mgfidis

aussi pour les concentrations élevées (30 mg/Lmbdéle de déconvolution nécessite une
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étape de calibration afin de définir les specteesédérence. Cependant, les résultats gagnent
en précision par rapport a la méthode de mesurdesdthance a 254 nm. La figure 30
présente l'estimation du COT a partir de la valdlabsorbance (notée A254 nm) de
longueur d’'onde de 274 échantillons provenant deviére Magog, de la riviere Saint-

Francois et du lac Brome.

COT= 20,16*A254 + 1,223
309 ?=0,71

1
000 025 050 075 100 125 150

A254 (u.a.)

Figure 30 Estimation du COT par mesure de l'absorbace a 254 nm de longueur
d’'onde.

Le graphique montre qu’il existe bien une relatgmre la valeur d’absorbance a 254 nm et
la concentration en COT. Le coefficient de déteation est de 0,71 pour I'estimation du
COT a 254 nm. Par contre, il atteint 0,90 avec teléfe de déconvolution. Ce dernier est
donc plus juste. Néanmoins, il reste une estimatienla concentration en COT. Des
différences entre les valeurs estimées et mesatézgnant 4 mg/L ont été observées. Des
erreurs lors de I'échantillonnage et de I'analysat goujours possibles. Cependant, il est
probable que ces écarts soient dus a des compard@Esés qui n'ont pas été pris en compte
ou, au contraire, surestimés par le modéle. Derddégenodifications a la base de
déconvolution pourraient permettre d’améliorertimation du COT. Cependant, la majorité
des écarts se situent entre 0 et 2,5 mg/L, cedgus un contexte de caractérisation rapide de

la qualité de I'eau est satisfaisant.
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Le modele de déconvolution a permis I'estimatios dérates et du COT dans différents
milieux aqueux naturels (i.e. lacs, rivieres, re@sx, etc.) et subissant des pressions variées
(agricoles, résidentielles, industrielles, etc.p plus, I'estimation se fait grace a un seul
modele et a partir d'un seul spectre par échantillbes résultats de I'estimation des
paramétres étudiés permettent de conclure que kelmaest applicable pour les eaux
naturelles du sud du Québec dans un contexte detéesation et de diagnostic rapide de la
gualité de I'eau. Il devra cependant étre adapté ptre utilisé directement sur site avec un

spectrophotométre UV de terrain.

4.2 Proposition d’'une typologie

La typologie proposée permet de regrouper les ditlbas étudiés et les milieux aqueux
correspondant selon gu’ils subissent peu ou pgsetsions anthropiques (faible influence),
une influence anthropique modérée, ou une forteente anthropique (qu’elle soit d’origine
urbaine ou rurale). Ce regroupement s’effectue wlggies minutes et ne nécessite rien de

plus que les spectres UV.

Une comparaison entre lindice d’influence anthgua (IIA) et I'indice de qualité
bactériologique et physico-chimique (IQBP) a éttefal90 échantillons d’eau provenant des
campagnes sur la riviere Magog en 2005 et en 2@086a riviere Saint-Francois et du lac
Brome ont été classés selon les criteres de I'lQB#. coliformes fécaux n'ont pas été
mesureés pour les échantillons du lac Brome. Cetdaaéclassant ne peut donc pas étre pris
en compte lors de l'attribution d’une classe poes échantillons. Les valeurs de I'llA, de
I'IQBP ainsi que les facteurs déclassant pour chams échantillons sont reportés a I'annexe
5. Le tableau 13 regroupe les moyennes et lesséyaes des valeurs de I'llA par classe de

I'IQBP alors que la figure 31 présente la distribatdes IIA par classe de I'lQBP.
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Tableau 13 : Valeurs moyennes et écarts-types ddé Ipar classe d’'lQBP.

Classe 1QBP Moyenne Ecart-Type
A 5,98 2,45
B 7,06 2,76
C 7,58 3,19
D 11,32 4,52
E 11,13 5,57

40

301

< 201 :
109 = E g
C ] ] ] ] ]

Classe de I''QPB

Figure 31 Distribution des valeurs de I'llA par classe d'IQBP.La moyenne de chaque
classe est représentée par le trait horizontal.

Bien que la moyenne des IIA augmente légéremetd diasse A vers la classe E, les écarts-
types demeurent assez importants surtout pourlésses C, D et E. L'augmentation des
écarts-types dans ces classes peut s’expliquerepdait que I'llA n’a aucune limite
supérieure. Ainsi, une eau considérée comme nessardi pas ou peu dinfluence
anthropique aura un llA situé entre 0 et 3, a lag®¥ une eau subissant une forte influence

anthropique aura une valeur d’llA allant de 8 aw&{r méme plus.

D’autre part, des valeurs d’lIA faibles (de 3 ag@néralement associées a des eaux subissant
une influence anthropique faible ou modérée, sokdgntes dans les classes D et E. Comme
le montre le tableau de l'annexe 5, plusieurs de @ehantillons sont déclassés par le

phosphore total et/ou les coliformes fécaux. Os, deux paramétres ne sont pas détectables
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en UV. Le modele de déconvolution, permettant dlater la valeur d’'lIA a ces

échantillons, n’a donc pas pu en tenir compte.

Inversement, des échantillons présentant un Il&é&#fe retrouvent dans les classes A et B.
Certains de ceux-ci présentent toutefois des cdivités élevées (300 a 700 pS/cm) comme
I'échantillon 1.7.2 du 25 juillet et du 15 ao(t ke Brome (lIA de 8) ou tres élevée (>700
pS/cm) comme I'échantillon 15 du 11 juillet de Empagne 2006 sur la riviere Magog (1A
de 12). La conductivité élevée de I'échantillon.2.@ été démontrée comme étant due a la
présence d’'un dépot a sel du Ministére des Tratspdué en amont du tributaire (ruisseau
Durrell). Ainsi, méme si selon les criteres de sifssation de 'IQBP cet échantillon est
considéré comme étant de bonne qualité (classe B)ple milieu subit tout de méme une
influence anthropique certaine et voit donc somt Hugmenté. Donc, une influence
anthropique forte n’exclut pas fortiori une bonne (classe A) ou satisfaisante (classe B)

qualité de l'eau.

Le modéle devra étre perfectionné. L’inclusion, gléa base de déconvolution, de spectres
provenant d’autres effluents industriels pourr&tnpettre une meilleure reconnaissance par
le modéle de certaines matrices aqueuses contanip@e des apports anthropiques
industriels. De plus, des spectres d’eaux uséeedpourraient étre inclus dans la base.
L’ajout de ces deux types de spectres provenachdidillon d’eau subissant une influence
anthropique extréme pourrait permettre de miewans®dr le classement des échantillons
soumis au modele. En simple, attribuer des valdUla encore plus élevées au spectres
avec grande influence anthropique et donc, augméamtdistance sur I'échelle de l'indice

entre ceux-ci et les spectres avec une faibleenfte anthropique.

Cependant, une typologie basée sur la déconvolu@ispectres UV a certaines limites.
Ainsi, toute eau contaminée seulement par lesaraliés fécaux et/ou le phosphore sera
automatiquement considérée comme naturelle car deex parametres ne sont pas

détectables en UV. D’autre part, certains élémpatsant produire une forte conductivité et
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détectables a I'UV (i.e. chlorures et fer), peuvemtduire & une augmentation de I'llA bien

gue l'origine de cette conductivité soit naturelle.

Face a ces contraintes, cette typologie serait ygilescomme outils de classification rapide

des tributaires ou des points d’échantillonnageogt en remplacement des indices tels que
I'lQPB. Les tributaires classés comme subissantinfigence anthropique faible ou nulle, ne

nécessitent pas une attention plus poussée. Cdussant une influence modérée doivent
étre surveillés et des analyses plus précises mlodtee réalisées pour déterminer comment
cette contamination se fait. Enfin, les tributaiemnsidérés comme subissant une forte
pression anthropique seront considérés les pluslématiques et nécessiteront également

des analyses plus précises.

4.3 Estimation du TSI

Au niveau des lacs, l'indice TSI est déja largemaiiisé. L’estimation du TSI a donc le
double avantage d'utiliser un indice grandemenbmaa, tout en en facilitant le calcul. Les
résultats montrent que la spectrophotométrie U\mpéerune tres bonne estimation de cet
indice particulierement avec une méthode multi-lengs d’onde. La déconvolution permet
d’atteindre un taux de 75 % de réponses justes Qr75) dans I'estimation du TSI Ghét de

80 % (F =0, 80) pour I'estimation de la somme des TSI.

La déconvolution permet donc d’évaluer I'état trigpie d’un lac comme le montre la figure
32. L'estimation de I'état trophique par calcul @8l chlx ou de la somme des TSI (STSI)
permet d’obtenir un classement équivalent a cditérmu par les méthodes standard dans le
cas des lacs eutrophes et oligotrophes. Quelqtfésetices subsistent dans le classement des
lacs mésotrophes qui sont parfois estimés, paulcaatrophes ou oligotrophes. Dans les
deux cas (TSI chlet STSI), seulement 5 lacs sur 23 ont été aisiésl dans une catégorie

différente de celle obtenue par les méthodes nisées.
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Figure 32 Détermination de I'état trophique par déonvolution de spectre UV.O :
oligotrophe, M : mésotrophe et E : eutrophe.

Il existe donc une relation intéressante entrepéeigse UV et I'état trophique. Cette relation
peut étre exploitée pour estimer rapidement le drfid, la STSI, et éventuellement, pour

déterminer I'état trophique d’'un lac.

4.4 Caractérisation de I'’évolution spatio-tempordé

L’application de la spectrophotométrie UV a la chasation de I'évolution spatio-

temporelle de la qualité de I'eau pour les eawesisébaines et les effluents industriels a
déja été considérée (Baures et al., 2004; Gallbhemas, 1993; Thomas et Cerda, 2007). La
transposition de cette application aux eaux ndagast pertinente. L’analyse des spectres et
les conclusions obtenues sont en concordance agecétultats des tests de paramétres

physico-chimiques standards.

Cependant, au-dela de l'estimation de I'évoluti@s garametres physico-chimiques a partir
du spectre UV, il est intéressant de considérenéme spectre comme une empreinte de la
qgualité générale de I'eau. Cette empreinte perraetsuivre les changements dans I'espace
(i.e. le long d’'un cours d’eau) ou dans le temps @urant la saison estivale). La recherche
d’'un point isobestique peut ensuite compléter dinfation en indiquant si les eaux étudiées
conservent la méme qualité (Pl direct et indiretfa méme proportion dans les quantités de

composés ou pseudo-composeés majoritaires (Pl dikees composés sont généralement les
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nitrates, la matiére organique, les MES et leso@ddls. Le calcul de la variation qualitative
de l'eau est également intéressant dans la miselage d'un plan de suivi. Une eau
présentant une forte variation pourrait nécessiter attention plus réguliére étant donné que

des changements importants peuvent survenir plugest.
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CONCLUSION

La spectrophotométrie est un outil d’'intérét danddmaine des eaux naturelles. Elle permet
de caractériser rapidement la qualité des eauxadenfquantitative, par I'estimation de
parametres physico-chimiques, et par I'exploitatiditecte de spectres sous forme
d’empreinte de la qualité de I'eau (notamment, gi@ex recours a des indices).

Au niveau quantitatif, 'exploitation des spectrear déconvolution a permis une bonne
estimation des nitrates et du COT. Pour les nidratette méthode, déja éprouvée pour les
eaux usées, n'avait pas encore été testée powaildesf concentrations (<1,5 mg/L NDni
dans des matrices a forte teneur en matiere ongarigmme celles des eaux de surface du
sud du Québec. Comme pour les nitrates, I'estimagar UV du COT pour des eaux
naturelles chargées en substances humiques njgasiété considérée jusqu’a maintenant.
Les valeurs de COT estimées pour les milieux étudaient entre 1,8 et 30,5 mg/L. Les
résultats obtenus permettent de confirmer la pEnte de I'exploitation quantitative des
spectres UV pour I'estimation rapide des nitrateduecarbone organique total dans les eaux

de surface étudiées.

L'utilisation d’indices pour la caractérisation te qualité d’une eau permet d’obtenir une
information simple et compréhensible. Pour les,lécglice d'état trophique (TSI) est déja
utilisé depuis de nombreuses années. Cependatétdemination de cet indice nécessite des
analyses a la fois longues et codteuses, comméddsppore total au niveau trace et la
chlorophyllea. Le recours a la spectrophotométrie UV pour l@iaBination du TSI relatif a
la chlorophyllee. et du TSI global (prenant en compte en plus lesphore total et la
transparence) s’est avéré fructueux en permettanesatimation rapide de ces deux TSI par
déconvolution des spectres UV. Cette technique dent étre envisagée pour déterminer

I'état trophique d’'un lac ou pour suivre I'évolutide cet état.
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L’indice d'influence anthropique (Il1A) est conguésiifiguement pour la caractérisation des
eaux de tributaires. Il permet de discriminer repieént les tributaires susceptibles de
présenter une problématique de contamination draignthropique. De cet indice découle
une typologie des tributaires qui les regrouperlbrsequ’ils subissent une influence

anthropique faible, modérée ou forte. Cet indiceampare a I'lQBP, présentement utilisé
pour caractériser la qualité de I'eau au Québens da mesure ou la qualité de I'eau se
dégrade généralement en fonction de linfluencérapique qu’elle subit. La typologie

proposée a le double avantage d’étre plus compséierpour la population en générale que
'ensemble des résultats d’analyses physico-chiesgen plus d’étre facilement réalisable.
Cependant, compte tenu des premiers résultatsaléellade I'llA devra étre modifié afin

d’améliorer sa pertinence au regard de I'lQBP.

Enfin, le suivi de I'évolution de la qualité de de par comparaison spatio-temporelle de
spectres UV est une méthode intéressante. Elle ghexde détecter rapidement des
changements de qualité dans le temps ou dans ¢espe cette méthode découle la notion

gue chaque spectre joue le réle d’empreinte dedditg de I'eau.

Considérant qu'au Québec le travail de surveillagicd’étude de la qualité de I'eau repose
principalement sur les associations de lacs, desibagersants et autres regroupements
citoyens (généralement appuyés largement par desvokes), de tels outils ont non
seulement leur place mais sont nécessaires. Ils soples d'utilisation, peu codteux,
rapides et peuvent fournir des informations de itguak compréhensibles par le public non-
initié. Les analyses de parametres complémentameistoutefois nécessaires afin de dresser

un portrait juste de la qualité de I'eau.

Ces analyses et I'exploitation des spectres UV geugtre utilisées a l'intérieur de stratégies
traditionnelles de suivi de la qualité de I'eau sraiissi, dans des approches novatrices, telles
gue I'application de la démarche Hazard Analysigicat Control Points (HACCP). Cette

approche permet de cibler les points critiquesctdfg la qualité d’'un plan ou d’'un cours
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d'eau afin de concentrer les efforts de suivi etcdatrole aux points les plus pertinents.
L’intégration de la spectrophotométrie UV a cetémarche rend possible la simplification

des programmes de suivi sans sacrifier la quadiséddnnées obtenues.
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LISTE DES SITES D’ETUDE

Lacs

Rivieres

Argent

Magog

Bowker

Saint-Francoig

Brome

Brompton

Caron

Des Francais

Des Sittelles

Desmarais

Drolet

Elgin

Huit

Jolicoeur

Libby

Lippé

Lovering

Lyster

Magog

Malaga

Mégantic

Miller

Montjoie

Orford

Parker

Petit Saint-
Francois

Saint-Georges

Stukely

Sugar Loaf

Tomcod

Trois-Mille
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SPECTRES ULTRAVIOLETS DE LA RIVIERE MAGOG

CAMPAGNE 2006
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Absorbance (u.a.)

Absorbance (u.a.)
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SPECTRES ULTRAVIOLETS DE LA RIVIERE SAINT-FRANCOIS
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Absorbance (u.a.)
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RESULTATS DE LA MESURE EN LABORATOIRE ET DE L'ESTIM ATION PAR
DECONVOLUTION DU CARBONE ORGANIQUE TOTAL (COT).

Campagne Magog 2005 - mai

. Laboratoire | Déconvolution . Laboratoire | Déconvolution
Stations (mg/L) (mg/L) Stations (mg/L) (mg/L)
1,11 3,5 3,4 2,11,2 6,9 calibrateur
1,10,1 5,6 calibrateur 2,11,3 7,4 6,0
1,10,2 5,8 4,3 2,12,1 51 calibrateur
1,21 8,7 4,5 2,13,1 8,4 7,6
1,2,2 4,6 4,6 2,13,2 9,1 7,3
1,2,2 am 3,5 3,2 2,13,3 3,8 3,6
1,2,3 5,0 calibrateur 2,141 4,9 calibrateur
1,2,4 10,9 12,0 2,2,1 3,9 calibrateur
1,31 7,8 8,1 2,41 4,1 calibrateur
1,3,2 4,8 5,0 2,51 3,3 calibrateur
1,41 7,6 calibrateur 2,52 3,8 2,9
1,4,2 11,9 11,5 2,53 3,6 2,8
1,44 10,3 9,3 2,6,1 3,5 3,4
1,51 3,9 3,5 2,7,1 2,0 3,4
1,51 3,9 3,5 2,8,1 4,6 55
1,6,1 3,7 3,5 2,91 3,9 3,7
1,8,1 3,9 3,7 3,1,1 5,0 5,2
19,1 5,2 3,7 3,1,2 4,9 calibrateur
1,9,2 4,7 3,5 3,1,3 3,6 3,4
1,9,3 5.4 calibrateur 32,1 4,8 4,3
1,94 5,1 3,8 3,2,2 4.4 3,8
1,95 4,9 calibrateur 3,3,1 6,4 6,3
1,9,6 5,7 3,7 3,3,2 4,2 4.7
1,9,7 6,5 4,3 3,3,3 7,3 calibrateur
1,9,8 3,3 calibrateur 3,3,4 8,6 7,7
2,1,1 6,7 4,8 3,41 55 3,3
2,1,2 3,8 calibrateur 3,51 4.5 3,4
2,1,3 3,7 3,8 3,5,3 4,7 3,8
2,10,1 3,3 calibrateur 3,6,1 4,6 3,5
2,10,2 3,1 2,2 3,7,1 4,8 calibrateur
2,10,3 2,4 1,4 3,7,2 51 4,3
2,10,4 2,8 calibrateur 3,7,3 4,9 3,8
2,10,4a 2,0 1,3 3,8,1 5,0 calibrateur
2,111 6,6 calibrateur 3,91 4,6 3,8
2,11,1a 37,9 44,2
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Campagne Magog 2005 - juin

Campagne Magog 2005 - septembr

Laboratoire

Déconvolution

Laboratoire

Déconvolution

Stations (mg/L) (mg/L) Stations (mg/L) (mg/L)
4.1 12,0 calibrateur 4.1 12,0 calibrateur
4,2 6,2 5,2 4.2 12,0 calibrateur
4,3 5,8 4,7 4,3 10,0 8,8
4.4 n.d. n.d. 4.4 20,0 17,2
7,1 18,0 16,5 7,1 18,0 calibrateur
7,2 6,2 6,6 7,2 6,2 4,1
7,3 19,0 17,5 7,3 19,0 16,3
7.4 22,0 calibrateur 7.4 28,0 calibrateur
7,5 30,0 calibrateur 7,5 30,0 30,5
10,1 14,0 10,6 10,1 10,0 8,0
10,2 12,0 calibrateur 10,2 20,0 calibrateur
10,3 11,0 5,3 10,3 15,0 calibrateur
12,1 15,0 7,7 12,1 16,0 16,0
12,2 17,0 13,9 12,2 15,0 12,7
12,3 14,0 10,3 12,3 15,0 8,2
12,4 19,0 9,6 12,4 14,0 8,8
12,5 17,0 calibrateur 12,5 20,0 calibrateur
13,1 17,0 calibrateur 13,1 14,0 14,2
15,1 25,0 22,6 15,1 19,0 17,2
15,2 17,0 calibrateur 15,2 17,0 calibrateur
1,1,1 3,8 calibrateur 1,1,1 4,3 calibrateur
1,3,1 6,1 7,4 1,3,1 17,4 17,4
1,41 9,0 10,8 1,41 9,7 8,0
19,1 3,7 calibrateur 19,1 10,4 calibrateur
2,11 5,1 4,9 2,11 10,3 10,7

2,10,1 2,3 2,2 2,10,1 5,8 55
2,111 4,6 calibrateur 2,111 6,8 calibrateur
2,13,1 51 6,4 2,13,1 8,4 8,5
2,4,1 4,0 4,3 2,41 4,1 calibrateur
2,51 3,1 calibrateur 2,51 10,2 9,4
3,1,1 3,4 4,1 3,11 5,1 calibrateur
3.2,1 2,9 3,0 3.2,1 5,2 3,9
3,3,1 4,7 4,7 3,3,1 7,0 5,4
3,4,1 4,2 4,6 34,1 3,8 3,6
3,6,1 4.4 4,5 3,6,1 4,5 calibrateur
3,8,1 4,6 calibrateur 38,1 3,8 4,3




Campagne Saint-Francois 2006

Stations Laboratoire Déconvolution Stations Laboratoire Déconvolution
(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)
26 juin 12 octobre

1,1b 2,9 4,6 1,1b 5,8 6,3
2,1 1,5 3,5 2,1 7,7 7,7
51 51 calibrateur 51 4,7 7,3
11,1 4,1 6,4 111 6,0 7,3
12,1 3,7 5,9 12,1 n.d. n.d.
14,1 5,8 11,5 14,1 6,3 10,0
15,1 4,9 7,4 15,1 10,5 10,6
17,1 7,0 10,7 17,1 8,6 9,6
17,2 7,5 calibrateur 17,2 6,8 8,7
17,3 6,9 12,3 17,3 17,1 12,8
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Campagne Magog 2006

. Laboratoire | Déconvolution . Laboratoire | Déconvolution
Stations (mg/L) (mg/L) Stations (mg/L) (mg/L)
30 mai 13 juin
1 4,9 3,2 1 3,2 4,2
2 3,3 3,3 2 3,1 3,5
3 2,4 1,9 3 3,3 4,0
4 4,2 3,3 4 3,0 4,4
5 3,9 5,4 5 3,2 4.4
6 4,8 3,0 6 3,1 3,8
7 4,6 3,2 7 3,2 3,8
8 54 3,1 8 3,2 3,8
9 3,8 2,1 9 3,0 4,0
10 5,8 3,8 10 3,6 5,8
11 2,8 calibrateur 11 2,9 4,2
12 3,1 1,7 12 3,0 3,5
13 8,0 3,8 13 5,4 7,2
14 5,9 calibrateur 14 4,0 5,7
15 7,9 4,8 15 6,8 8,1
6 juin 11 juillet
1 3,5 3,4 1 3,7 3,9
2 2,9 2,9 2 3,7 4,1
3 3,3 3,2 3 4,0 4,3
4 3,4 3,2 4 4,0 4,3
5 3,0 3,0 5 4,2 4,3
6 3,3 3,2 6 4,0 4.4
7 3,7 3,6 7 4,0 4.9
8 3,6 3,6 8 3,7 4,3
9 3,7 3,6 9 3,9 4,3
10 5,0 4,3 10 3,7 4,3
11 3,0 3,1 11 2,9 2,9
12 2,4 2,7 12 2,8 4,2
13 5,0 5,5 13 4,1 4.7
14 3,6 4,4 14 3,7 4,2
15 6,4 7,0 15 4,7 5,7
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Campagne Magog 2006

Stations Laboratoire | Déconvolution Stations Laboratoire | Déconvolution

(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)
25 juillet 22 aolt

1 3,5 3,5 1 5,8 4.4
2 3,3 3,6 2 5,7 4.6
3 3,4 4.4 3 5,5 5,3

4 3,5 4,0 4 5,5 calibrateur
5 3,3 4,3 5 5,7 4,3
6 3,6 4,5 6 5,7 4.6
7 3,6 4,7 7 6,0 5,3

8 3,5 4,2 8 5,8 calibrateur
9 3,4 4,6 9 5,9 4.9
10 3,5 3,6 10 7,3 6,7
11 2,8 3,9 11 5,4 5,5
12 3,1 3,6 12 4,6 3,7
13 7,1 7,2 13 9,1 6,7
14 6,2 6,2 14 6,2 6,4
15 5,3 6,5 15 10,3 9,7

8 aolt 5 septembre

1 5,5 51 1 5,4 4,2
2 5,3 5,4 2 55 4.4
3 5,2 4,8 3 5,7 4.8
4 5,3 5,3 4 55 4,2
5 5,6 51 5 5,4 4,0
6 5,6 6,5 6 5,4 4,8
7 5,5 4,8 7 5,4 4.7
8 5,4 6,2 8 5,3 5,3
9 54 5,6 9 55 2,9
10 6,3 6,6 10 4,5 3,7
11 4,9 6,5 11 3,6 3,2
12 3,8 3,8 12 3,7 5,0
13 6,4 6,4 13 5,7 3,8
14 51 52 14 4,2 4,0
15 8,8 8,8 15 6,3 5,3
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Campagne Lac Brome 2006

. Laboratoire | Déconvolution . Laboratoire | Déconvolution
Stations (mg/L) (mg/L) Stations (mg/L) (mg/L)

4 juillet 05 septembre

1,1 5,5 5,7 1,1 2,8 3,9

1,21 8,8 8,5 1,21 7,1 7,0

1,2,2 6,9 8,3 1,2,2 6,4 7,7

1,3 4,8 4,0 1,3 5,4 4,5

1,4 10,8 calibrateur 1,4 6,1 calibrateur

1,5 3,2 3,0 1,5 2,2 2,0

1,6 3,2 4,2 1,6 1,7 2,5

1,71 10,3 11,3 1,71 6,7 6,2

1,7,2 8,9 calibrateur 1,7,2 6,6 6,7

1,7,3 9,3 8,7 1,7,3 5,9 4.9

1,8,1 9,7 8,7 1,8,1 8,9 7,9

1,8,2 8,1 9,8 1,8,2 9,6 8,5
25 juillet 3 octobre

1,1 3,3 4.4 1,1 4,9 4,7

1,21 6,1 6,1 1,21 8,1 7,7

1,2,2 6,2 7,4 1,2,2 8,0 7,4

1,3 3,7 3,9 1,3 4,9 4,2

1,4 6,0 8,2 1,4 8,0 7,0

1,5 n.d. n.d. 1,5 3.8 3,1

1,6 2,6 2,3 1,6 3,6 3,3

1,71 6,2 7,1 1,71 10,0 9,3

1,7,2 4.4 7,5 1,7,2 7,8 8,0

1,7,3 51 5,7 1,7,3 7,7 calibrateur

1,8,1 6,3 7,4 1,8,1 9,4 8,6

1,8,2 7,4 calibrateur 1,8,2 10,2 8,3
15 aodt

1,1 3,5 5,0

1,21 6,7 7,3

1,2,2 3,9 calibrateur

1,3 3,7 4,5

1,4 4,9 5,3

1,5 1,4 1,8

1,6 2,2 3,1

1,71 6,5 8,5

1,7,2 5,5 7,3

1,7,3 45 calibrateur

1,8,1 8,9 9,1

1,8,2 9,1 9,5
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RESULTATS DE LA MESURE EN LABORATOIRE ET DE L’'ESTIMTION PAR
DECONVOLUTION DES NITRATES

(Seuls les échantillons >0,2 mg/L N-kl@ont présentés).

Campagne Magog 2005 - mai

Stations Laboratoire_ Déconvolutio_n

(mg/L N-NO3) | (mg/L N-NO3)
2,8,1 0,4 0,1
12,1 0,4 0,1
19,1 0,5 0,2
1,10,2 0,6 0,3
2,6,1 0,7 0,4
2,13,1 0,8 0,2
1,3,1 0,9 0,1
3,1,1 1,3 0,3
3,31 1,5 0,4
3,2,1 2,2 1,6

Campagne lac Brome 2006

Stations Laboratoire_ Déconvolutio_n Stations Laboratoire_ Déconvolutio_n
(mg/L N-NO3) | (mg/L N-NO3) (mg/L N-NOg3) | (mg/L N-NO3)

4 juillet 5 septembre

1,5 0,4| 0,6]1,1 0,3 0,4
25 juillet 1,21 0,3 0,2

1,1 0,3 0,411,5 0,6 0,8

1,6 0,2 0,4 3 octobre

1,8,1 0,3 0,211,1 0,2 0,2
15 ao(t 1,21 0,2 0,3

1,1 0,2 0,311,5 0,5 0,6

1,5 0,8 1,0

1,8,1 0,2 0,2
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Campagne Magog 2006

. Laboratoire Déconvolution : Laboratoire Déconvolution
Stations |l N-NO5) | (mg/L N-NO5) | SBUOMS| g/l N-NO3) | (mg/L N-NO3)
30 mai 2006 25 juillet 06
10 0,2 0,3 10 0,4 0,6
11 0,1 n.d. 11 0,1 n.d.
12 0,3 0,4 12 1,0 1,5
13 0,8 1,2 13 0,7 1,1
14 0,5 n.d. 14 1,1 1,6
15 0,7 1,0 15 0,6 0,8
6 juin 2006 8 aolt 2006
10 0,2 0,3 10 0,3 0,4
11 0,0 n.d. 11 0,1 n.d.
12 0,4 0,6 12 2,0 3,0
13 0,9 1,5 13 0,7 1,0
14 0,4 0,6 14 0,5 0,7
15 0,7 1,1 15 0,7 1,0
13 juin 2006 22 ao(t 2006
10 0,2 0,2 10 0,2 0,3
11 0,1 n.d. 11 0,1 0
12 0,0 0,6 12 3,3 4,9
13 0,9 1,2 13 0,9 1,5
14 0,4 0,4 14 0,4 0,4
15 0,7 0,9 15 0,4 0,6
11 juillet 2006 5 septembre 2006
10 0,4 0,4 10 0,2 0,2
11 0,1 n.d. 11 0,0 n.d.
12 2,9 3,8 12 2,7 1,2
13 0,9 1,0 13 0,8 1,4
14 0,7 0,9 14 0,4 0,4
15 0,8 0,9 15 0,5 0,5
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ANNEXE 4
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NH, NO3 Ptot
. COoT MES Col. Cond.
Stations (mg/L (mg/L) (mg/L (mg/L)? (ng/L Féc (uS/cm) A
N-NH,)* N-NO) P) '

11 0,04 2,9 0,08 5 14 23 137 2
11 0,11 3,6 0,02 3 16 8 203 2
1.2.2 amont 0 35 n.d. 9 27 14 119 2
1.9.8 0 33 n.d. 8 83 5 118 2
121 0,1 8,7 n.d. 6 70 172 3
151 0 3,9 n.d. 0 24 2 154 3
2.10.4 0 28 n.d. 2 6 23 267 3
251 0 33 n.d. 0 126 4 156 3
252 0 3,8 n.d. 0 5 12 151 3
10 0,04 3,6 0,20 3 14 390 166 4
11 0,06 28 0,06 3 25 60 260 4
11 0,11 49 0,06 32 51 160 156 4
1.2.2 0 46 n.d. 0 11 3 225 4
1.9.1 0 52 n.d. 2 26 26 220 4
1.9.2 0 47 n.d. 0 8 28 228 4
1.9.4 0,2 51 n.d. 0 17 1 226 4
1.9.5 0 49 n.d. 0 83 59 219 4
1.9.6 0 5,7 n.d. 7 12 206 4
1.9.7 0 6,5 n.d. 3 10 165 4
2.10.1 0,39 2,3 n.d. - 8 96 310 4
2.10.2 0 3,1 n.d. 0 16 15 289 4
2.10.3 0 24 n.d. 11 1 295 4
253 0 3,6 n.d. 6 10 285 4
12 0,04 3,0 0,04 14 23 380 257 5
11 0,11 2,9 0,09 27 100 290
10 0,04 73 0,23 15 210 210
1.9.1 0,15 3,7 n.d. n.d. n.d. 370 320 5
193 0,66 54 n.d. 10 19 21 267 5
211 0,08 6,7 n.d. 0 17 1 308 5
2.10.1 0 33 n.d. 70 322 5
210.4a 0 2 n.d. 0 297 5
2.11.1 0,07 6,6 n.d. 0 17 1000 5
26.1 0 35 n.d. 4 19 2 278 5
10 0,06 5,0 0,17 3 13 260 196 6
11 0,04 3,0 0,04 3 13 40 169 6
10 0,07 3,7 0,36 3 11 260 299 6
10 0,11 6,3 0,26 3 21 390 192 6

! litalique indique une valeur inférieure
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Stations (r'?]';/i cot (I;lng/?i MES (ﬁgﬁ Col. Cond. A
N-NH.) (mg/L) N-NO,) (mg/L) P) Féc. (uS/cm)

1101 0 5,6 n.d. 0 16 8 384 6
1.10.2 0 58 n.d. 0 17 30 382 6
1.2.3 0,07 5 n.d. 0 25 0 286 6
14.1 0 7,6 n.d. 0 30 59 295 6
2.8.1 0 4,6 n.d. 6 20 18 313 6
321 0,10 5.2 n.d. 45 69 6 700 188 6
43 0,07 5.8 n.d. 7 25 10 000 n.d. 6
7.1 0,13 17 n.d. 12 57 17 000 n.d. 6
12 0,06 24 0,38 3 10 31 304 7
14 0,04 4,0 0,43 3 22 6000 619 7
10 0,06 45 0,15 5 15 216 7
14 0,09 42 0,41 3 28 100 691 7
1.4.1 0,13 9,0 n.d. (<33) 37 125 260 ;
14.2 0 11,9 n.d. 17 77 278
144 0,13 10,3 n.d. 50 11 913
1.9.1 0,23 10,4 n.d. 49 145 13 700 173
2101 0,17 5,8 n.d. 143 152 2390 352
2.13.2 0,04 9,1 n.d. 3 11 6 520 7
25.1 0,28 10,2 n.d. 68 136 13 200 153 7
3.1.2 0 49 n.d. 0 8 3 930 7
3.13 0 3,6 n.d. 0 8 78 836 7
331 0,16 7,0 n.d. 107 141 6 300 521 7
4.1 0,15 12 n.d. 6 29 7 000 n.d. 7
42 0,12 6,2 n.d. 6 20 2300 n.d. 7
4.3 0,33 10 n.d. 50 37 8 000 n.d. 7
7.2 0,18 6,2 n.d. 1 4 330 n.d. 7
10 0,06 35 0,36 3 11 530 300 8
1.2.4 0 10,9 n.d. 0 366 8 427
13.2 0 48 n.d. 0 25 22 719 8
1.4.1 0,16 9,7 n.d. 17 59 13 000 360 8
2111 0,22 6.8 n.d. 47 127 9 200 249
2.13.1 0,07 8,4 n.d. 0 11 1420 560 8
2131 0,19 51 n.d. n.d. 35 2110 490 8
2.13.3 0 3.8 n.d. 0 6 114 840 8
4.1 0,28 12 n.d. 11 49 11 000 n.d. 8
7.1 0,41 18 n.d. 8 15 1 800 n.d. 8
7.2 0,13 98 n.d. 11 n.d. 2 000 n.d. 8
7.4 0,13 19 n.d. 13 11 3200 n.d. 8
14 0,09 3,6 0,42 16 92 793 9
14 0,04 3,7 0,73 34 1300 1065
12 0,09 31 1,01 10 15 270 500 9
15 0,15 6,3 0,49 3 26 300 847 9
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Stations (r'?]';/i cot (I;lng/?i MES (ﬁgﬁ Col. Cond. A
N-NH.) (mg/L) N-NO,) (mg/L) P) Féc. (uS/cm)

13.1 0 7.8 n.d. 3 22 3100 641 9
15.1 0,17 25 n.d. 10 38 6 000 n.d. 9
211 0,35 10,3 n.d. 190 376 16 100 232 9
311 0,08 5 n.d. 2 31 47 1035
3.2.2 0 4.4 n.d. 0 13 480 665
3.3.1 0,04 47 n.d. n.d. 19 220 1333 9
7.3 0,14 17 n.d. 10 14 4900 n.d. 9
7.3 0,23 19 n.d. 10 35 2300 n.d. 9
7.4 0,35 22 n.d. 6 29 4000 n.d. 9
10 0,09 5.8 0,18 3 13 33 208 10
11 0,06 28 0,06 3 19 5 177 10
12 0,04 31 0,26 3 12 21 308 10
13 0,04 5,4 0,92 3 31 3600 602 10
13 0,07 41 0,85 20 1300 882 10
13 0,19 71 0,69 37 3700 472 10
14 0,04 6,2 0,38 24 800 727 10
15 0,04 10,3 0,42 69 700 743 10
13 0,06 5,7 0,82 3 19 550 660 10
125 0,28 20 n.d. 50 8 1500 n.d. 10
15.1 0,33 19 n.d. 18 33 2 500 n.d. 10
2111 0,06 4,6 n.d. n.d. 26 710 980 10
3.1.1 0,12 34 n.d. n.d. 70 2090 1090 10
331 0,04 6,4 n.d. 3 14 70 1370 10
4.2 0,28 12 n.d. 82 65 18 000 n.d. 10
4.4 0,26 20 n.d. 498 24 2500 n.d. 10
14 0,08 5,9 0,54 21 96 858 11
15 0,04 6.8 0,69 54 1200 791 11
13 0,06 6,4 0,73 32 2900 564 11
14 0,09 5.1 0,50 6 32 260 690 11
12 0,07 3,7 2,72 3 8 92 367 11
131 0,80 17,4 n.d. 4 395 9000 109 1
10.1 0,09 14 n.d. 56 8 2 500 n.d. 11
10.1 0,06 10 n.d. n.d. 30 2 600 n.d. 11
2.11.2 0,12 6,9 n.d. 0 8 29 890 11
2113 0 74 n.d. 0 9 34 953 11
2131 0,22 84 n.d. 17 81 10 700 360 11
3.3.4 0,11 8,6 n.d. 2 41 60 788 11
75 0,58 30 n.d. 4 42 5000 n.d. 11
15 0,08 47 0,80 3 21 100 1262 12
15 0,13 53 0,60 12 37 1600 670 12
13 0,04 91 0,91 3 27 3600 557 12
12.1 0,99 15 n.d. 36 34 4600 n.d. 12
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. NHa | cor | NOS | yps | POU 1 Cond.
Stations (mg/L (mg/L) (mg/L (mg/L) (Mg/L Féc (uS/cm) A
N-NH.) N-NO3) P) '

12.2 3,38 17 n.d. 75 12 5 800 n.d. 12
12.4 14,4 19 n.d. 12 230 91 nd. 12
321 0,04 2,9 n.d. n.d. 14 1340 1260 12
13 0,18 8,0 0,82 3 23 600 798 13
15 0,14 7.9 0,74 3 30 900 1250 13
14 0,06 6,2 1,09 5 38 4700 832 13
15 0,24 8,8 0,67 5 106 1400 660 13
12.2 8,67 15 n.d. 32 14 600 n.d. 13
12.3 13,4 14 n.d. 9 360 580 n.d. 13
12.5 0,21 17 n.d. 63 4 15 000 nd. 13
13.1 0,47 14 n.d. 2 10 7000 nd. 13
13 0,06 5,0 0,93 3 26 390 759 14
15.2 0,23 17 n.d. 77 26 4900 n.d. 14
3.1.1 0,10 51 n.d. 66 141 11 200 465 14
3.3.2 0 4,2 n.d. 5 13 520 1865 14
12 0,16 3,8 2,00 19 32 82 290 15
10.3 0,32 11 n.d. 153 19 3000 n.d. 15
12.3 23,6 15 n.d. 8 260 220 nd. 15
3.3.3 0 73 n.d. 2 28 27 851 15
75 0,19 28 n.d. 3 24 2100 n.d. 15
15 0,19 6,4 0,71 3 49 2300 1240 16
3.21 0,12 48 n.d. 2 24 1200 1330 16
251 0,09 31 n.d. n.d. 45 39 310 17
12 0,25 2,8 2,87 3 7 36 479 19
12.4 22,1 14 n.d. 51 960 120 n.d. 19
12 0,04 46 3,27 5 16 110 357 22
12.1 2,83 16 n.d. 164 41 2 800 nd. 29
2111a 25,4 37,9 n.d. 110 6511 4 000,90 688 3y
13.1 1,04 17 n.d. 527 15 3900 nd. 98 |
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Campagne Saint-Francois 2006

Stations (2'3/1 cot (En(;/:i MES (ﬁéﬁi Col. Cond. A
N-NH.) (mg/L) N-NO) (mg/L) P) Féc. (uS/cm)

1.1b 0,15 2,9 n.d. 22 145 254
15.1 0,09 49 n.d. 19 32 189
1.1b 0,06 5,8 n.d. 6 27 535 167,3 6
15.1 0,06 10,5 n.d. 14 65 1730 177 6
5.1 0,06 47 n.d. 5 40 11900 2015 7
14.1 0,16 6,3 n.d. 11 48 655 333 7
2.1 0,22 15 n.d. 3 22 970 416
14.1 0,38 5.8 n.d. 57 94 299
17.3 0,07 6,9 n.d. 57 136 265
2.1 0,06 7.7 n.d. 35 149 2300 160 8
11.1 0,07 6 n.d. 32 79 3800 377 8
12.1 0,06 6,6 n.d. 9 27 370 420 8
17.1 0,06 8,6 n.d. 11 62 1400 274 8
17.2 0,06 6,8 n.d. 5 35 80 377 8
11.1 0,23 41 n.d. 3 676 76 470
12.1 0,06 37 n.d. 30 209 479
17.1 0,47 7 n.d. 121 127 248 10
17.3 0,06 17,1 n.d. 22 187 5500 350 10
17.2 0,19 75 n.d. 3 138 126 225 12
5.1 1,08 51 n.d. 165 710 939 16
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Campagne lac Brome 2006

Stations (r':‘];';‘L coT (';‘ngf’L MES | Prot Col. Cond. A
N-NH.) (mg/L) N-NO) (mg/L) | (ug/L P) Féc. (US/cm)
1,1 0,08 2,81 0,17 n.d. 39 n.d. 60 3
1,3 0,08 542 0,06 n.d. 35 n.d. 105 3
1,5 0,04 2,16 0,43 n.d. 32 n.d. 95 3
1,6 0,04 1,72 0,15 n.d. 30 n.d. 91 3
1,1 0,09 3,33 0,33 n.d. 28 n.d. 84 3
1,3 0,18 3,68 0,05 n.d. 33 n.d. 106 3
1,1 0,08 3,52 0,23 n.d. 26 n.d. 77 3
1,3 0,12 3,74 0,12 n.d. 30 n.d. 116 3
1,4 0,05 4,91 0,03 n.d. 28 n.d. 68 3
1,6 0,07 2,23 0,14 n.d. 21 n.d. 138 3
1,1 0,09 2,81 0,27 n.d. 26 n.d. 75 3
1,3 0,24 5,42 0,09 n.d. 46 n.d. 102 3
1,4 0,06 6,12 0,04 n.d. 28 n.d. 62 3
1,6 0,02 1,72 0,14 n.d. 19 n.d. 161 3
1,8,2 0,13 8,59 0,06 n.d. 37 n.d. 72 3
1,1 0,07 4,94 0,20 n.d. 44 n.d. 61 3
1,3 0,11 4,92 0,07 n.d. 46 n.d. 88 3
1.4 0,05 8,03 0,04 n.d. 42 n.d. 48 3
1,5 0,05 3,81 0,47 n.d. 48 n.d. 91 3
16 0,05 3,59 0,14 n.d. 43 n.d. 106 3
12,2 0,06 6,41 0,14 n.d. 33 n.d. 123 4
1,8,2 0,05 8,59 0,08 n.d. 37 n.d. 57 4
12,1 0,21 6,08 0,08 n.d. 34 n.d. 139 4
14 0,07 5,99 0,04 n.d. 39 n.d. 85 4
1,6 0,10 2,56 0,19 n.d. 23 n.d. 167 4
17,3 0,17 5,13 0,10 n.d. 47 n.d. 160 4
12,2 0,10 3,92 0,15 n.d. 30 n.d. 160 4
15 0,07 1,38 0,76 n.d. 21 n.d. 106 4
17,3 0,05 4,52 0,04 n.d. 26 n.d. 170 4
15 0,16 2,16 0,60 n.d. 62 n.d. 108 4
1,7,1 0,05 6,67 0,05 n.d. 30 n.d. 176 4
1,7,3 0,04 5,89 0,05 n.d. 27 n.d. 157 4
18,1 0,12 8,91 0,09 n.d. 38 n.d. 115 4
17,3 0,06 7,72 0,07 n.d. 40 n.d. 110 4
1,8,2 0,09 10,2 0,05 n.d. 42 n.d. 64 4
1,2,1 0,06 7,05 0,10 n.d. 46 n.d. 119 5
14 0,11 6,12 0,06 n.d. 62 n.d. 58 5
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NH NO3
Stations (mg/AL CcoT (maglL MES Ptot Col. Cond. 1A
N-NH.) (mg/L) N-NO3) (mg/L) | (ug/L P) Féc. (uS/cm)
1,7,1 0,08 6,67 0,05 n.d. 39 n.d. 125 5
17,3 0,07 5,89 0,06 n.d. 42 n.d. 116 5
18,1 0,06 8,91 0,11 n.d. 42 n.d. 100 5
1,2,2 0,06 6,24 0,16 n.d. 26 n.d. 185 5
17,1 0,08 6,18 0,07 n.d. 36 n.d. 198 5
18,1 0,04 6,33 0,33 n.d. 41 n.d. 170 5
18,2 0,03 7,39 0,34 n.d. 59 n.d. 156 5
12,1 0,10 6,69 0,12 n.d. 53 n.d. 161 5
17,1 0,07 6,51 0,04 n.d. 30 n.d. 185 5
18,1 0,13 8,93 0,16 n.d. 42 n.d. 136 5
18,2 0,15 9,06 0,11 n.d. 48 n.d. 97 5
12,1 0,22 7,05 0,25 n.d. 42 n.d. 196 5
12,2 0,06 6,41 0,15 n.d. 27 n.d. 169 5
1,2,2 0,08 7,95 0,12 n.d. 42 n.d. 138 5
1,7,1 0,07 10 0,07 n.d. 44 n.d. 120 5
18,1 0,10 9,41 0,10 n.d. 43 n.d. 104 5
1,21 0,28 8,08 0,23 n.d. 62 n.d. 143 6
17,2 0,07 7,82 0,08 n.d. 41 n.d. 231 6
1,7,2 0,06 6,64 0,11 n.d. 37 n.d. 246 7
1,7,2 0,03 6,64 0,08 n.d. 20 n.d. 338 7
1,7,2 0,06 4,42 0,14 n.d. 22 n.d. 507 8
17,2 0,05 5,52 0,07 n.d. 44 n.d. 445 8
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COMPARAISON DE L'lIA AVEC LE CLASSEMENT DE L'IQBP

PT = Phosphore total

MES = Matiéres en suspension

CF = Coliformes fécaux
NH4 = Azote ammoniacal
NO3 = Nitrates

Lieu Stations A C|8 ;T:,e gsgfsljsra(\i)t
MAGOG 11 2 A
MAGOG 11 2 A
MAGOG 15.1 3 A
MAGOG 2.10.4 3 A
MAGOG 25.2 3 A
MAGOG 11 4 A
MAGOG 1.2.2 4 A
MAGOG 1.9.1 4 A
MAGOG 1.9.2 4 A
MAGOG 1.9.4 4 A
MAGOG 1.9.7 4 A
MAGOG 2.10.2 4 A
MAGOG 25.3 4 A
MAGOG 11 5 A
MAGOG 2.1.1 5 A
MAGOG 2.10.1 5 A
MAGOG 2.6.1 5 A

LAC BROME 1,2,2 5 A
LAC BROME 1,7,1 5 A
LAC BROME 1,2,2 5 A
MAGOG 11 6 A
MAGOG 1.10.1 6 A
MAGOG 1.10.2 6 A
MAGOG 1.2.3 6 A
MAGOG 1.4.1 6 A
MAGOG 2.1.1 6 A
MAGOG 2.8.1 6 A
ST-FRANCOIS 1.1b 6 A
ST-FRANCOIS 15.1 6 A
MAGOG 12 7 A
MAGOG 10 7 A
MAGOG 14 7 A
MAGOG 1.4.2 7 A
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Liew |stations | ma | (GEe | (ACe®)
LAC BROME 17,2 7 A
MAGOG 132 8 A
MAGOG 2.13.3 8 A
LAC BROME 1,7,2 8 A
MAGOG 14 9 A
MAGOG 10 10 A
MAGOG 11 10 A
MAGOG 12 10 A
MAGOG 33.1 10 A
MAGOG 2.11.2 11 A
MAGOG 2.11.3 11 A
MAGOG 3.3.3 15 A
MAGOG 122 ) B MES
amont
MAGOG 10 4 B CF
MAGOG 1.9.6 4 B MES
MAGOG 2.10.1 4 B NH4
MAGOG 2.10.3 4 B MES
MAGOG 10 5 B CF
MAGOG 1.9.1 5 B CF
MAGOG 2.10.4 a 5 B MES
MAGOG 2.11.1 5 B CF
LAC BROME 121 5 B PT
LAC BROME 1,71 5 B PT
LAC BROME 17,3 5 B PT
LAC BROME 181 5 B PT
LAC BROME 171 5 B PT
LAC BROME 18,1 5 B PT
LAC BROME 18,1 5 B PT
LAC BROME 18,2 5 B PT
LAC BROME 121 5 B PT
LAC BROME 122 5 B PT
LAC BROME 1,71 5 B PT
LAC BROME 18,1 5 B PT
MAGOG 10 6 B CF
MAGOG 10 6 B CF
MAGOG 10 6 B CF
ST-FRANCOIS | 1.1b 6 B CF
LAC BROME 17,2 6 B PT
MAGOG 1.4.1 7 B PT
MAGOG 1.4.4 7 B PT
MAGOG 7.2 7 B CF
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Lieu Stations A (ﬂggsl;e gggfsira(\i)t
LAC BROME 1,7,2 7 B PT
MAGOG 10 8 B CF
ST-FRANCOIS 2.1 8 B CF
ST-FRANCOIS 12.1 8 B MES CF
ST-FRANCOIS 17.2 8 B PT
LAC BROME 1,7,2 8 B PT
MAGOG 15 9 B CF
MAGOG 3.1.1 9 B PT
MAGOG 3.2.2 9 B CF
MAGOG 3.3.1 9 B CF
ST-FRANCOIS 12.1 9 B CF
MAGOG 14 10 B CF
MAGOG 13 10 B NO3 CF
MAGOG 2111 10 B CF
MAGOG 14 11 B NO3
MAGOG 14 11 B PT CF
MAGOG 3.34 11 B PT
MAGOG 15 12 B NO3
MAGOG 13 13 B NO3 CF
MAGOG 15 13 B NO3 CF
MAGOG 13 14 B NO3 CF
MAGOG 3.3.2 14 B CF
MAGOG 25.1 17 B PT
MAGOG 1.9.8 2 C PT
MAGOG 1.2.1 3 C PT
MAGOG 1.95 4 C PT
MAGOG 12 5 C MES
MAGOG 1.9.3 5 C NH4
LAC BROME 1,4 5 C PT
LAC BROME 1,8,2 5 C PT
LAC BROME 1,2,1 5 C PT
ST-FRANCOIS 15.1 6 C MES PT CF
LAC BROME 1,2,1 6 C PT
MAGOG 2.13.1 8 C CF
MAGOG 7.1 8 C CF
MAGOG 7.2 8 C CF
ST-FRANCOIS 14.1 8 C PT
ST-FRANCOIS 17.3 8 C PT
ST-FRANCOIS 17.1 8 C PT CF
MAGOG 14 9 C CF
MAGOG 12 9 C NO3
MAGOG 13 10 C CF
MAGOG 15 10 C PT
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Lieu Stations A ﬁg;?:e gggfsira(\i)t
MAGOG 15 12 C CF
MAGOG 3.2.1 12 C CF
MAGOG 12 15 C NO3 MES
MAGOG 3.2.1 16 C CF
MAGOG 25.1 3 D PT
MAGOG 11 4 D MES
MAGOG 4.2 7 D CF
MAGOG 2.13.1 8 D CF
MAGOG 7.4 8 D CF

ST-FRANCOIS 2.1 8 D MES PT CF
MAGOG 1.3.1 9 D CF
MAGOG 7.3 9 D CF
MAGOG 15.1 10 D CF
MAGOG 3.1.1 10 D CF

ST-FRANCOIS 17.1 10 D PT
MAGOG 13 11 D CF
MAGOG 12 11 D NO3
MAGOG 10.1 11 D CF

ST-FRANCOIS 17.2 12 D PT
MAGOG 15 13 D PT
MAGOG 7.5 15 D CE
MAGOG 15 16 D CF

ST-FRANCOIS 5.1 16 D NH4 PT
MAGOG 12 19 D NO3
MAGOG 12 22 D NH4 MES PT
MAGOG 3.2.1 6 E MES CF
MAGOG 4.3 6 E CF
MAGOG 7.1 6 E CF
MAGOG 14 7 E CF
MAGOG 1.9.1 7 E MES CF
MAGOG 2.10.1 7 E MES
MAGOG 25.1 7 E MES CF
MAGOG 3.3.1 7 E MES CF
MAGOG 4.1 7 E CF
MAGOG 4.3 7 E MES CF

ST-FRANCOIS 5.1 7 E CF
MAGOG 1.2.4 8 E PT
MAGOG 141 8 E CF
MAGOG 2.11.1 8 E MES CF
MAGOG 4.1 8 E CF

ST-FRANCOIS 11.1 8 E CF
MAGOG 15.1 9 E CF
MAGOG 2.1.1 9 E MES PT CF
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Lieu Stations A (ig;i,e gggfsira(\?\)t
MAGOG 7.4 9 E CF
ST-FRANCOIS 11.1 9 E PT
MAGOG 13 10 E CF
MAGOG 13 10 E CF
MAGOG 12.5 10 E MES
MAGOG 4.2 10 E MES CF
MAGOG 4.4 10 E MES
ST-FRANCOIS 17.3 10 E CF
MAGOG 1.3.1 11 E PT CF
MAGOG 10.1 11 E MES
MAGOG 2.13.1 11 E CF
MAGOG 7.5 11 E CF
MAGOG 13 12 E CF
MAGOG 12.1 12 E CE
MAGOG 12.2 12 E NH4 MES CF
MAGOG 12.4 12 E NH4 PT
MAGOG 14 13 E CF
MAGOG 12.2 13 E NH4
MAGOG 12.3 13 E NH4 PT
MAGOG 12.5 13 E MES CF
MAGOG 13.1 13 E CF
MAGOG 15.2 14 E MES CF
MAGOG 3.1.1 14 E MES CF
MAGOG 10.3 15 E MES
MAGOG 12.3 15 E NH4 PT
MAGOG 12.4 19 E NH
MAGOG 12.1 29 E NH4 MES
MAGOG 211.1a 37 E NH4 '\éIES PT
MAGOG 13.1 98 E MES CF
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Parameétres Limite de

mesures détection Limite de quantification | Erreur sur la mesure
Col. Féc. 1 UFC/100 mL 20 a 60 UFC/100 mL * ND

Phosphore total 6 ug/L 20 pg/L ND

NO3 0,0042 mg/L 1,014 mg/L ND

COT 0,068 mg/L 0,23 mg/L ND

MES 2,00 mg/L 6,67 mg/L ND

NH4 0,043 mg/L 0,14 mg/L ND

Conductivité ND ND +1% ou 0,005 uS/cm
pH ND ND +0,2 mg/L **

02 ND ND 10,02 unité de pH

* En fonction de la dilution effectuée préalablernen
** Erreur sur la mesure a 2%.

TABLEAU SYNTESE DES CARACTERISITQUES TECHNIQUES DES TESTS ET DES APPAREILS
DE MESURES PHYSICO-CHIMIQUES.
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