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Résumé

Les réactions d’oxydoréduction du mercure (Hg) dans les sédiments sont trés
peu étudiées et ce, alors qu’elles pourraient potentiellement contrdler la
biodisponibilité de Hg pour la méthylation en plus d’influencer les échanges de Hg
entre la phase sédimentaire et la colonne d’eau. Il existe donc une importante lacune
dans I’information nécessaire a la compréhension de ces transformations du cycle du
Hg. Dans cette étude, les concentrations de Hg élémentaire (Hg®) dans les sédiments
de deux lacs du Bouclier Canadien furent estimées par thermodésorption. Des
concentrations de Hg” dans les sédiments variant entre 6.3-60.3 pg g'l. (poids sec)
furent mesurées. Celles-ci représentaient entre 7,4 et 28,4% du Hg total (HgT)
présents dans ces mémes sédiments. Des concentrations de Hg® dans les sédiments
similaires furent observées dans les deux lacs. Lors d’expériences d’adsorption
réalisées en milieu contr6lé, il fit démontré que le Hgo nouvellement ajouté était
rapidement adsorbé aux sédiments. Par ailleurs, les sédiments de surface
échantillonnés .é I’été montraient une plus grande affinit€é envers le Hg’
comparativement a des sédiments profonds ainsi que des sédiments prélevés a
I’automne. Cette adsorption était positivement corrélée au contenu en matiere
organique et négativement corrélée a la taille des particules ainsi qu’aux
concentrations d’oxygéne.disso‘us de I’eau se trouvant juste au dessus des sédiments.
Une modification artificielle du pH des sédiments n’eut pas d’influence significative

sur I’adsorption du Hg” aux sédiments. Cette étude fait donc la démonstration que le
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Hg® est une espece prédominante dans les sédiments, alors qu’elle est absente de
I’eau interstitielle due a une forte capacit€ d’adsorption des sédiments envers le Hg’.

Ceci étant démontré, le potentiel de biodisponibilité envers les bactéries méthylatrices

de Hg devrait étre déterminé dans des études ultérieures.

Mots clés : Mercure €lémentaires, sédiments, oxydoréduction, adsorption, réduction,

DGM, biodisponibilité



Summary

Mercury (Hg) redox changes in sediments are poorly studied and understood,
even if they potentially control Hg bioavailability for methylation and can alter
sediment/water Hg exchanges. Elemental Hg (Hg") concentrations in sediments of
two Canadian Shield lakes were assessed by thermodesorption. Hg’ concentrations in
sediments varied between 6.3-60.3 pg g'1 (wet weight) which represented 7.4-28.4%
of total Hg (HgT) concentration. Hg" concentrations were similar in both lakes. Hg’
was rapidly adsorbed on sediments in controlled adsorption experiments and surface
sediments sampled in summer had a stronger affinity for Hg" than deeper sediments
and sediments sampled in fall. This adsorption was positively correlated to organic
matter content and negatively related to particle grain size and dissolve oxygen
concentration in overlying water. Artificial modification of the solution pH had no
significant influence on'Hg0 adsorption on sediments. This study demonstrates that
Hg’ is a prevalent species in sediments, but not in porewater, because of the high
sorptive capacity of sediments towards Hg. Its potential bioavailability towards Hg

methylating bacteria remains to be determined in the future.

Keywords : Elemental mercury, sediments, redox chemistry, adsorption, reduction,

DGM, bioavailability
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1. Introduction

1.1 Propriétés physiques et chimiques du mercure

Le mercure (Hg ; numéro C.A.S.: 7439-97-6) est le seul métal a étre liquide a

température ambiante. Il posséde une densité de 13,5 g cm™

ainsi qu’une masse
molaire de 200,59 g mol™'. Ses points de fusion et d’ébullition sont respectivement -

38,8°C et 356,7°C. Le Hg est naturellement présent dans I’environnement sous la

forme de différents isotopes stables (Tableau 1 ; WHO, 1990).

Tableau 1. Isotopes stables de Hg présents dans l’environnement ainsi que leur

abondance naturelle (WHO, 1990).

Isotopes stables Abondance naturelle (%)
"Hg 0,15

*Hg 9,87

Hg 16,87

““Hg 23,1

“"Hg 13,18

“Hg 29,86

YHg 6,87

Dans I’environnement, on retrouve le Hg sous plusieurs formes. Les trois
principales formes sont le mercure €lémentaire (Hg", 'ion mercurique (Hg%*) ainsi
'que le méthylmercure (MeHg). Le HgO est une forme volatile et tres stable. Elle peut
donc voyager dans I’atmosphére pendant prés d’un an avant d’étre oxydée par des

composés tels que ’ozone ou les ions de chlore, en Hg2+ (Mason et al., 1994). La



forme oxydée du Hg, le Hg"" est quant 2 elle trés réactive. Elle est donc présente dans
I’environnement sous forme de complexes avec différents types de particules.
Finalement, le MéHg, une forme organique de Hg, est la principale forme
neurotoxique. La nature et les réactions impliquant ces différentes especes de Hg
déterminent la solubilité, la mobilité et la toxicité du Hg dans les écosystemes
aquatiques en plus d’influencer le potentiel de méthylation par les microorganismes

(Ullrich et al., 2001).
1.2 Problématique du mercure dans I’environnement

La bioamplification du Hg, ou plus précisément du MeHg, dans le réseau
trophique aquatique est une problématique importante étant donné que ce métal
persistant est toxique pour les organismes. La toxicité du MeHg lui est conférée par
une forte affinité envers les protéines, ce qui peut causer des dommages irréparables
au systeme nerveux (Boudou et Ribeyre, 1997; WHO, 1990). Cette toxicité fait en
sorte que le Hg est fort probablement 1’élément trace le plus étudié (Morel et al.,
1998). Plusieurs de ces études démontrent d’ailleurs que le cycle biogéochimique du
Hg a grandement été modifi€ par les activités anthropiques. En effet, bien que le Hg
soit naturellement émis vers 1’atmosphere par des processus tels que le volcanisme ou
les feux de foréts, les activités anthropiques auraient, depuis les 150 derniéres années,
triplé les apports atmosphériques de Hg (Mason et Sheu, 2002; Schroeder et al.,
1991). Les sources anthropiques de Hg incluent entre autres I’utilisation abondante

des combustibles fossiles, les incinérateurs municipaux ainsi que 1’industrie miniére



de I’or et I’argent. Comme conséquence directe de cette augmentation des émissions
atmosphériques de Hg, les flux de Hg provenant des différents compartiments de
I’environnement ont aussi été amplifiés. Ainsi, les dépositions aquatiques de Hg** 4 la
suite de I’oxydation du Hg’ atmosphérique sont maintenant environ 2,5 fois
supérieures a ce qu’elles étaient lors de I'ére préindustrielle. Conséquemment,
certains processus de transport et de transformation du Hg en milieu aquatique tels

que la sédimentation et la méthylation ont été amplifiés de maniere importante (figure

1.
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Figure 1. Cycles biogéochimiques du Hg préindustriel (A) et actuel (B). Tirés de

Mason et Sheu (2002).

1.3 Importance des sédiments dans le cycle du mercure

Une fois que le Hg pénétre dans le systeme aquatique suite aux dépositions
atmosphériques séches ou humides de Hg”", son destin est dicté par deux différents
processus. Premiérement, le Hg** se trouvant dans les eaux de surface peut étre réduit

en Hg’ par plusieurs mécanismes tant abiotiques que biotiques tels que la



photoréduction et la réduction bactérienne (Amyot et al., 1997a; Barkay et al., 1989;
‘Mason et al., 1995; Rolfhus et Fitzgerald, 2004; Zhang et Lindberg, 2001). Etant
donné que les eaux naturelles sonf généralement super—satﬁrées en Hg’ aqueux
comparativement aux coﬁcentrations atmosphériques, ce Hg® nouvellement réduit est
donc volatilisé vers 1’atmosphere (Morel et al., 1998). S’il n’est pas réduit, le Hg2+
peut alors sédimenter en s’associant aux particules organiques et inorganiques (Sigg
et al., 2000). Une partie importante du Hg présent dans un systéme lacustre est donc

exportée et enfouie dans les sédiments.

La phase sédimentaire est €galement trés importante dans le cycle du Hg
puisqu’il s’agit du principal lieu ol se fait la méthylation vdu Hg (Morel et al., 19‘98);
En effet, une fois dans un environnement anoxique tel que 1’hypolimnion ou encore
les sédiments d’un lac, le Hg peut &tre méthylé, et ce, par un processus
essentiellement biologique (Barkay et al., 1989). Des études récentes ont suggeré que
la méthylation du Hg se produisait majoritairement a 1’interface oxique-anoxique des
environnements aquatiques et que cette transformation était le résultat de I’action des
bactéries sulfatoréductrices (Benoit et al., 1999, Cbmpeau et Bartha, 1985; King et
al., 2001; Ullrich et al., 2001). Le ou les mécanisme(s) de production de MeHg
demeurent toutefois inconnu(s). La théorie généralement acceptée stipule que des
complexes de Hg”* en phase dissoute dans ’eau interstitielle des sédiments seraient la
‘forme de Hg servant de substrat a la méthylation par les bactéries sulfatoréductrices
(Compeau et Bartha, 1984; Compeau et Bartha, 1985). L’entrée du Hg dans la cellule
pourrait se faire de maniere accidentelle par transport actif de molécules chargées ou

encore par diffusion passive d’especes neutres de Hg telles que le HgS’ (Barkay et



al., 2003; Benoit et al., 1999; Golding et al., 2002). Le Hgo, qui est une espéce neutre,
pourrait aussi pénétrer dans les bactéries et ainsi servir de substrat pour la
méthylation. Effectivement, il a ét€ démontré que certaines souches de bactéries
Escherichia coli seraient capables d’oxyder le Hg’ intracellulaire en une forme
réactive potenticllement disponible pour la méthylation (Smith et al, 1998). Par

contre, cette voie de pénétration du Hg n’a pas encore été explorée et démontrée.

La phase sédimentaire est donc trés importante dans le cycle. du Hg étant
donné qu’elle représente un puits de Hg dans le systéme aquatique, qu’elle constitue
le principal lieu de production du MeHg neurotoxique et bioamplifiable. Elle est de
plus le lieu de plusieurs réactions contrdlant la spéciation du Hg, et donc sa

biodisponibilité.
1.4 Spéciation du mercure dans les sédiments

Tres peu d’études traitent de la spéciation du Hg dans les sédiments puisqu’il
est difficile de déterminer analytiquement la nature exacte du Hg présent en
concentration trace dans les sédiments naturels (Morel et al., 1998). Toutefois, il est
généralement admis que la majorit€é du Hg présent dans les sédiments lacustres,
cOtiers et marins se trouve principalement liée aux composés sulfuriques, matiere
organique et particules inorganiques (Kannan et Falandysz, 1998; Ullrich et al.,
2001). Actuellerhent, on présume que le Hg2+ est I’état d’oxydation dominant dans les

sédiments (Hammerschmidt et Fitzgerald, 2004). Toutefois, ce Hg ionique se trouve



majoritairement complexé aux différentes composantes des sédiments. En fait, la
spéciation du Hg®* dans les sédiments lacustres serait controlée par trois réactions
géochimiques, soit : (1) la liaison avec les sulfures, (2) I’association avec la matiére
organique et (3) I’adsorption sur les oxyhydroxydes de fer (Fe) et de manganése (Mn)

(Benoit et al., 1999; Ravichandran, 2004; Santschi et al., 1990; Sigg4 et al., 2000).

Dans les milieux aquatiques riches en sulfures tels que les sédiments
anaérobiques, une grande partie du Hg™ est lide au sulfure d’hydrogene (H,S;
Capone et Kiene, 1988; Kannan et Falandysz, 1998). Ceci est di au fait que 1’ion
mercurique possede une tres forte affinit€ envers le sulfure, ce qui contrdle la
solubilité du Hg dans les environnements réducteurs. Il y a donc formation de
complexes Hg-soufre tels que le cinabre (HgS;), une forme de Hg qui précipite. Cette
complexation rend ainsi le Hg moins disponible pour les microorganismes (Benoit et

al., 1999; Kannan et Falandysz, 1998)

La matiere organique est un autre facteur important qui controle I’adsorption
du Hg2+ dans les sédiments, affectant fortement sa mobilité et sa biodisponibilité dans
les systémes aquatiques. La matiere organique contenue dans les sédiments lacustres
est en fait constituée de détritus organiques allochtones et autochtones, provenant
donc a la fois du bassin versant et des couches superficielles du lac (Wetzel, 2001).
La matiere organique contient un mélange de substances provenant des plantes, des
microbes et des animaux. Le Hg2+ se lie préférentiellement aux groupements soufrés
réduits (Seq) de la substance humique, cette derniere correspondant a environ 80% de

la matiére organique (Haitzer et al., 2002; Santschi et al., 1990). Les sites S,eq sont



.généralement largement en excés comparativement aux molécules de Hg, ce qui
explique que la majorité du Hg dans les sédiments soit adsorbée a la matiere
organique (Ravichandran, 2004). Le processus d’adsorption-désorption du Hg sur la
matiere organique est influencé par plusieurs facteurs physico-chimiques tels que le
potentiel réducteur (Ey), le pH, la salinité, les forces ioniques ainsi que le pourcentage
et le type de matiére organique (Parkpoin et al, 2001). Le phénoméne de
coprécipitation du Hg et de la matiere organique lors de la sédimentation de cette
derniere contribuerait donc a accroitre I’apport en Hg vers les sédiments. C’est pour
cette raison que les sédiments sont considérés comme étant un puits majeur pour le
Hg dans les environnements aquatiques. La matiére organique contribuerait donc a
accroitre les concentrations de Hg daﬁs les sédiments, conséquence directe de leur
coprécipitation. Elle serait aussi responsable de la diminution des concentrations du
Hg dans I’eau interstitielle des sédiments, celui-ci étant plutdt adsorbé a la matiére
organique. Bien que les sédiments contiennent généralement de fortes concentrations
de Hg adsorbé sﬁr la matiere ofganiquc comparativement aux conccnt;ations
contenues dans la colonne d’eau, ce Hg est généralement considéré comme étant peu
ou pas biodisponible, réduisant par le fait méme sa toxicité envers les organismes
aquatiques (Hammerschmidt et Fitzgerald, 2004; Hammerschmidt et Fitzgerald,
2006; Luoma, 1983). En ce qui a trait a !’interaction entre le Hg0 et la matiére
organique, I’ensemble des connaissances actuelles se limite a la matiére organique
contenue dans le sol. Il a été démontré que le Hg” pouvait s’adsorber 2 différents -
types de sol. Cette adsorption €tait par ailleurs influencée par le contenu en matiére
organique. Les sols contenant le plus de substances humiques adsorbaient davantage

de Hg’ (Fang, 1978, 1981; Trost et Bisque, 1972). Cette adsorption consiste en une



complexation de surface puisque cette derniére prévoit des mécanismes pour
I’adsorption d’ions et de molécules non chargées (Schuster, 1991). Etant donné que le
Hg’ n’est pas chargé, son adsorption a la matiere organique, qui elle est chargée
négativement, pourrait étre due a une adsorption physique ou «physisorption». Ce
type d’adsorption est controlé par de faibles liens tels que les liaisons de type Van der
Waals. Cette forme de liaison ne modifie pas la nature des molécules contrairement a
la chimisorption qui implique un réarrangement substantiel de la densité de charge

(Atkins, 2000).

Par des propriétés leur conférant deux états d’oxydation ainsi qu’un grand
pouvoir adsorbant, les oxyhydroxydes de Fe et de Mn jouent un r6le important dans
les lacs et sédiments en controlant la précipitation et la spéciation du Hg (Sigg e al.,
2000). Sous leur forme oxydée, les oxyhydroxydes capturent et coprécipitent le Hg**
présent dans la colonne d’eau (Donahoe et Liu, 1998). Une fois dans les sédiments,
ces composés sont utilis€s comme accepteurs d’électrons lorsque tout I’oxygene et le
nitrate ont été€ épuisés pour la dégradation de la matiere organique par les bactéries
(Santschi et al., 1990; Sigg et al., 2000). Suite a la conversion des ions de Fe et Mn
vers leurs formes réduites, le Hg** est libéré dans I’eau interstitielle des sédiments. La

boucle d’oxydoréduction du Fe et du Mn est donc couplée au cycle du Hg.

Bien qu’on fasse habituellement 1’hypothese que le Hg est présent dans les
sédiments sous sa forme oxydée, I’état d’oxydation du Hg dans les sédiments n’est
pas connue, les réactions d’oxydoréduction du Hg dans les sédiments étant trés peu

étudiées. Selon la théorie de spéciation du Hg en milieu aquatique en fonction du pH



et du E, il est probable que le Hg’ soit I’espéce dominante dans un environnement

réducteur tel que des sédiments lacustres anoxiques (figure 2; Hem, 1970).

120

LOO + Water Voxidized

Eh (volts)

Figure 2. Especes de Hg inorganiques en fonction du pH et du E;, (Brookins, 1988).
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1.5 Indices menant a Uhypothese de la présence de mercure

élémentaire dans les sédiments

La présence de Hg” dans les sédiments n’a jusqua ce jour pas encore €té
démontrée. Toutefois, certains exemples de la littérature pourraient nous laisser croire
a une présence de Hg’ dans les sédiments. Comme le montre la figure 3, on observe
en général, et ce, particulierement dans les systemes stratifi€s, que les concentrations
de Hg" sont plus grandes pres de I’interface air-eau alors que celles du HgT et MeHg
présentent plutdt des pics pres des sédiments (Amyot et al., 1997b; Amyot et al.,
1994; Bloom et al., 1991; Morel et al., 1998). Bien qu’on consideére habituellement
qu’il y a peu ou ‘pas de Hg" dans les eaux profondes et anoxiques, il existe plusieurs

exemples de la littérature, tant en milieu océanique que lacustre, qui démontrent le

contraire.
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Figure 3. Profils verticaux des concentrations de Hg" (A), MeHg (B) et HgT (C) dans

I’eau en milieu lacustre. Tirée de Morel et al. (1998).

En milieu océanique, plusicurs études ont démontré une augmentation des

concentrations de Hg gazeux dissous (DGM) dans les eaux profondes (Iverfeldt,
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1988; Kim et Fitzgerald, 1988; Mason et Fitzgerald, 1990; Vandal et al., 1991). Le
DGM est en fait composé de Hg’ et de diméthylmercure, une autre forme de Hg
volatile. Il a toutefois ét€ démontré qu’en milieu lacustre, le DGM est principalement
composé de Hg inorganique, vraisemblablement le Hg® alors qu’en milieu océanique,
le diméthylmercure peut étre davantage présent (Kim et Fitzgerald, 1986). Dans la
plupart des études montrant un pic des concentrations de DGM dans les eaux plus
profondes, cette augmentation coinciderait avec une diminution des concentrations
d’oxygeéne dissous (DO). Kim et Fitzgerald (1988) ont aussi constaté que les
concentrations de DGM étaient positivement corrélées a la consommation apparente
d’oxygene par les microorganismes. Ils ont donc conclu qu’en milieu océanique, la

production de DGM en eau profonde serait reliée a I’activité bactérienne.

Lors d’une étude réalisée dans un lac de la région des lacs expérimentaux en
Ontario, Poulain et al. (2004) ont observé des concentrations €levées de DGM au
fond du lac, lorsque l’hy;;olimnion était anoxique (figure 4A). 1ls ont conclu que ces
pics étaient probablement dus 2 une réduction du Hg?* par des réactions chimiques en
lien a la matiére organique ou par une activité microbienne (Poulain et al., 2004).
Amyot et al. (1994) ont aussi constat€ une légere augmentation des concentrations de
DGM dans I’hypolimnion d’un petit lac acide et oligotrophe qu’ils ont attribuée a
I’action de microorganismes dans les sédiments (figure 4B). Une autre étude menée
dans la Baie St-Frangois du Fleuve St-Laurent, au Québec, a montré qu’en général les
concentrations de DGM augmentaient pres du fond et que cette augmentation était
particulierement accentuée a I’automne (figure 4C ; Garcia et al., 2006). Finalement,

d’autres ont aussi observé une augmentation des concentrations de DGM au fond
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d’un lac tropical pendant la saison séche (Peretyashko et al., 2006). Suite a des

expériences en laboratoire, ils ont conclu que la réduction anoxique du Hg a la

surface des sédiments serait induite par un phénomene biologique.
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Figure 4. Exemples de profils de concentration de DGM en milieux lacustres. (A)

Amyot et al. 1994 ; (B) Poulain e? al., 2004 ; (C) Garcia et al., 2006.

1.6 Mécanismes de réduction du mercure dans les sédiments

Tel que mentionné précédemment, les auteurs qui ont observé une

augmentation des concentrations de DGM ou de Hg’ prés de I’interface sédiments-
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eau ont émis plusieurs hypothéses quant au processus de réduction du Hg en milieu
anoxique. Le potentiel réducteur standard de réduction du Hg étant de +0,85 V,
plusieurs composés se retrouvant en milieu aquatique peuvent potentiellement jouer
le r6le d’agent réducteur (Rolfhus et Fitzgerald, 2004). Conséquemment, plusieurs
mécanismes de réduction ont été proposés. Il a €té envisagé que le Hg pourrait étre
réduit par les bactéries, par le phytoplancton, par des composés contenus dans la

matiére organique ou encore par une réaction impliquant le Fe.

La grande majorité des études qui ont constaté une augmentation des
concentrations de DGM ou de Hg® prés des sédiments émet 1’hypothése que ceci est
principalement di A une réduction bactérienne du Hg®*. 1l a effectivement été
confirmé que les bactéries pouvaient réduire le Hg. Des expériences in situ et en
laboratoire ont démontré qu’un grand nombre de bactéries aérobiques ou
anaérobiques facultatives pouvait convertir le Hg** en Hg’ grice a2 un mécanisme
enzymatique de dé€toxification permettant I’expression du gene merA (Barkay et al.,
1989; Barkay er al., 1991; Robinson et Tuovinen, 1984). Ce géne, qui est présent
dans é.peu prés toutes les bactéries résistantes au Hg, code pour la inercurique
réductase, une enzyme responsable de la réaction d’oxydoréduction (figure 5 ; Barkay
et al., 1991). Pour que ce géne soit transcrit, on admet généralement que des
concentrations de Hg dans I’eau environnante supérieures a 50 pM sont nécessaires,
seuil qui est rarement atteint en milieu aquatique non pollué (Morel et al., 1998).
Toutefois, il a ét€¢ démontré que les bactéries pouvaient maintenir un niveau basal de
transcription de I’opéron merA et ce, méme lorsque les concentrations de Hg dans

I’eau étaient faibles (Yu et al., 1996). D’autres études ont aussi exposé que la
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réduction bactérienne du Hg pouvait se faire par des mécanismes autres que celui
impliquant 1’opéron merA4 (Barkay et al., 1989). Finalement, un autre processus
bactérien, la dégradation réductive du MeHg, pourrait €tre impliqué dans la
production de Hgo en milieu aquatique. L’opéron mer code pour un autre enzyme,
I’organomercurial lyase, qui provoque la déméthylation du Hg a I’intérieur de la
bactérie (figure 5). L’enzyme transforme le MeHg en Hg”" qui sert ensuite de substrat
a la mercurique réductase (Barkay ef al., 1991). Le produit final de cette réaction est
donc le Hg®. On pense par contre, que le MeHg serait principalement dégradé en

milieu aérobique (Compeau et Bartha, 1984; Gilmour et Henry, 1991).
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Figure 5. Processus de transformation bactérienne du Hg impliquant 1’opéron mer

(Barkay 2003).
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D’autres organismes que les bactéries peuvent aussi réduire le Hg. Il a été
démontré que les algues avaient la capacité de réduire le Hg par un mécanisme relié a
la photosynthese (Ben-Bassat et Mayer, 1978). Le f)hytoplancton peut aussi réduire
d’autres métaux se trouvant a ’extérieur de la cellule par des processus enzymatiques
de la surface cellulaire (Jones et al., 1987; Jones et al., 1985). Mason et al. (1995)
font donc I’hypothése qu’un processus similaire puisse étre impliqué dans la
réduction du Hg. De plus, Poulain ef al. (2004) ont montré, par I’incubation in situ de
bouteilles dans la colonne d’eau, que la réduction du Hg diminuait lorsqu’on inhibait
la photosynthese, soit par ’obscurité€ ou en ajoutant du dichlorophenyldimethyl urée
(DCMU). Finalement, il a été expérimentalement démontré que les composés
organiques libérés sous forme d’exsudats par les diatomées Chaetoceros sp. jouaient
un rdle fondamental sur la photoproduction de DGM (Lanzillotta et al., 2004). Les
diatomées ainsi que les algues vertes réduisent le Hg a des taux de 0,1 a 0,5 amol par
cellule par jour (Mason e al., 1995). Ces taux de réduction sont toutefois beaucoup
trop faibles pour contribuer significativement aux taux de réduction observés sur le
terrain. En outre, il est peu probable qu’en condition noire et anoxique, la production

de Hg0 dans les sédiments se fasse par le phytoplancton ou le périphyton.

En milieu anoxique, I’hypothese que la matiére organique soit responsable de
la réduction du Hg est aussi envisagée. Il a été clairement démontré que la matiere
organique, plus particuliéremenf I’acide humique, pouvait initier une réduction
abiotique du Hg lorsque celui-ci était présent a de fortes concentrations (2-20 pmol L

1) et sous certaines conditions (Alberts et al., 1974; Allard et Arsenie, 1991;
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Ravichandran, 2004). Ce processus pourrait étre important en milieu aqueux, tant
dans la colonne d’eau que dans I’eau interstitielle étant donné que la concentration de
matiere humique est habituellement de 1’ordre 1-10 mg L. Puisque la matiére
organique et le Hg forme de forts complexes, Allard et Arsenie (1991) ont proposé
que ces complexes pourraient mener a une réduction du Hg par un mécanisme tel que
le transfert intra moléculaire d’un électron. Ils ont conclu que la plus grande
production de DGM se faisait en syst¢tme anoxique, a pH de 4,5, en absence de
chlorure ainsi qu’en présence de lumiere. Toutefois, des résultats contradictoires on
été obtenus par Ravichandran (2004). 1l na observé aucune réduction de Hg par
I’acide humique lors d’expériences réalisées dans le noir, en milieu anoxique et a des
concentrations de Hg beaucoup plus faibles, du méme ordre que ce qu’on retrouve en
milieu aquatique. Il est aussi possible que des composés provenant de la dégradation
de la matiere orgaﬁique, tels que le peroxyde d’hydrogene (H,0,), puissent réduire le
Hg. Le H,0; peut en effet, soit réduire le Hg, soit 1’oxyder, tout dépendant du pH de
I’eau (Schroeder et‘al., 1991). Sous des conditions neutres-alcalines, la réaction de

réduction serait grandement favorisée.

Finalement, il est possible que le Fe contribue 2 la production de Hg® en
milieu anoxique. Tel que mentionné précédemment, les cycles d’oxydoréduction de
Fe et du Hg sont couplés a I'interface oxique-anoxique des lacs (Peretyazhko, 2002).
Charlet et al. (2002) ont expérimentalement montré qu’en plagant du Fe(Il) en
présence de phlogopite (pour adsorber le Fe) et de Hg**, 80% de celui-ci était réduit

en un peu plus de 2 heures. IIs ont donc conclu que I’adsorption du Fe(Il) sur la
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surface du phlogopite créait des sites tres réactifs pour la réduction du Hg2+ (Charlet

et al., 2002).
1.7. Données existantes et limitation des méthodes d’échantillonnage

Tel qué mentionné précédemment, il existe trés peu de données sur la
spéciation du Hg dans les sédiments. En outre, il existe, a notre connaissance, aucune
étude ayant mesuré les concentrations de Hg’ dans les sédiments lacustres non
perturbés par une activité anthropique quelconque, et ce, méme si le Hg’ peut jouer
un role important dans le processus de méthylation du Hg. Quelques études ont
mesuré les concentrations de Hg0 dans les sédiments perturbés par des activités
minieres. Biester et Nehrke (1997) ont mesuré les concentrations de Hg® dans les
sédiments de la riviere Bilina, en République Tcheque, prés d’une usine de
chloralcali. IIs ont rapporté des concentrations de 560 mg Kg' de Hg’. Cette
observation est tout a fait normale étant donné que la production de chloralcali est
une source importante de Hg0 pour I’environnement. Une autre étude, cette fois-ci
réalisée sur la riviere Camaqui au Brésil, a démontré la présence de Hg’ dans les
sédiments de |’ordre de 50 pg Kg'. Les sédiments étaient en fait contaminés par le
déversement de Hg0 liquide li€ a I’extraction d’or (Pestana et al., 2000). Le Hg0 est en
fait utilis€ en métallurgie pour amalgamer 1’or. Dans une étude similaire, Lechler et
al. (1997) ont rapporté des proportions de Hg” par rapport au HgT supérieures 4 90%
dans des sédiments de la riviere Carson, au Nevada. Cette contamination était liée une

fois de plus a la transformation de 1’or. Finalement, Vandal et al (1995) ont mesuré
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des concentrations de Hg® variant entre 36,5-86,3 pg L dans 1’eau interstitielle des
sédiments du lac Pallette, au Wisconsin. Ils ont par ailleurs rapporté des
concentrations supérieures dans 1’eau sus-jacente aux sédiments. La concentration de

Hg® dans la phase solide des sédiments n’a toutefois pas été déterminée.

L’importante lacune dans les données de concentration du Hg® dans les
sédiments est principalement due a la difficulté de mesurer ce dernier dans les
sédiments. Les méthodes actuellement disponibles sont trés limitées et parfois peu
précises. En effet, plusieurs méthodes d’échantillonnage ont été développées et
adaptées afin de récolter du HgT dans I’eau interstitielle des sédiments. Toutefois, ces

~méthodes sont difficilement applicables a I’échantillonnage du Hg’.

En premier lieu, des méthodes telles que la centrifugation ou la compression
des sédiments peuvent étre utilisées pour extraire I’eau interstitielle des sédiments. Le
Hg® s’y trouvant peut alors &tre mesuré par spectrométrie a fluorescence atomique en
phase gazeuse (Mason et al., 1998). Certains inconvénients sont toutefois li€s a
I’utilisation de cette méthode. Par exemple, puisque les concentrations de Hg0 a
I’interface sédiments-eau sont faibles (de I’ordre de 1 ng/L ; Poulain et al., 2004), une
quantité importante d’eau interstitielle doit etre extraite de la carotte afin qu’il soit

possible d’y détecter le Hg0 lors des analyses, rendant les mesures imprécises.

Le dialyseur est un dispositif que 1’on peut aussi utiliser pour échantillonner
I’eau interstitielle des sédiments (figure 6). Cette méthode se base sur le principe qu’il

y aura échange de constituants entre les chambres du dialyseur et I’eau interstitielle
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des sédiments et ce, jusqu’a I’atteinte d’un équilibre. Le temps d’équilibration non
réaliste est d’ailleurs le principal probleme avec cette méthode (Davison et Zhang,
1994). Toutefois, le principal avantage de cette méthode est qu’elle nécessite
beaucoup moins de temps.de manipulation et de matériel par rapport a la méthode de
centrifugation de carottes, ce qui permet de facilement faire plusieurs réplications
(Carignan, 1984). De plus, sa simplicité limite les risques de contamination (Carignan
et al., 1985). Cette méthode, qui est souvent utilisée dans 1’échantillonnage du HgT
dans les sédiments, est par contre difficilement applicable a celle du Hg’. Comme
mentionné précédemment, le Hg étant présent en trés faible concentration dans I’eau
interstitielle, plusieurs chambres doivent donc étre combinées afin de récolter
suffisamment d’eau. Les résultats obtenus a 1’aide de cette méthode risquent par

contre d’étre difficilement interprétables dii a I’hétérogénéité des sédiments.
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Figure 6. Schéma d’un dialyseur (Tiré de Mason et al., 1998)

La technique du gradient diffusif sur couche mince (DGT) a aussi été adaptée

a I’échantillonnage du HgT dans I’eau interstitielle des sédiments. Cette technique
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mesure les espéces de métaux qui sont captées par une résine échangeuse d’ions
(Chelex) séparée de la solution par un gel diffusif permettant de contréler le transport
de masse (Divis et al., 2005). Les métaux captés par la résine sont considérés comme
biodisponibles (Divis et al.,, 2005). L’avantage de la méthode du DGT,
comparativement aux carottes de sédiments et a la dialyse, est lié¢ aun fait qu’il est
possible de mesurer des profils de concentrations dans le milieu a une résolution
beaucoup plus fine (Zhang et al., 1995). De plus, étant donné que le DGT accumule
constamment le métal, la création d’un facteur de concentration important permet de
mesurer des métaux se trouvant i trés faible concentration dans I’environnement
(Davison et Zhang, 1994). Par contre, cette méthode mesure les concentrations de
HgT dans I’eau interstitielle puisqu’il n’est actuellement pas possible de distinguer les
especes de Hg qui se sont fixées a la résine. L’utilisation de la technique du DGT
n’est donc pas adéquate lors de I’échantillonnage d’une espéce précise de Hg telle

que le Hg®.

Finalement, il est possible d’évalue; la spéciation du Hg dans les sols et
sédiments par pyrolyse, ou thermodésorption. Cette technique se base sur Ia
détermination des formes distinctes de Hg due a leur désorption de la matrice induite
par différentes températures de chauffage (Biester et Scholz, 1997). Cette méthode
consiste a chauffer les sédiments selon un gradient grandissant de température et
d’observer la quantité de Hg. désorbée en fonction de la température. Un
thermogramme est alors obtenu (figure 7). Chaque pic de Hg sur le thermogramme
correspond a une espece de Hg ayant désorbée entre une gamme précise de

températures. La quantité de Hg désorbé entre chaque gamme de température peut
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alors étre déterminée en couplant cette méthode a celle de spectrométrie d’adsorption
atomique. Le Hg0 étant trés faiblement lié 2 la matrice, il est la premi2re espéce 2 étre
libérée, et ce, généralement sous des températures inférieures 4 150-180°C (Biester et

Nehrke, 1997; Biester et Scholz, 1997; Bombach et al., 1994; Windmoller et al.,

1996).
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Figure 7. Exemple de thermogramme de Hg obtenu par la pyrolyse (Tiré de

Windmoller et al., 1996)
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1.8 Implications possibles du mercure élémentaire dans le cycle

sédimentaire du mercure

Si la présence de Hg’ dans les sédiments est démontrée, celui-ci pourrait
interagir avec le milieu environnant de plusieurs maniéres et ainsi avoir un impact sur
le cycle sédimentaire. En premier lieu, étant donné que le Hg" est une forme neutre de -
Hg pouvant diffuser librement a travers la membrane bactérienne, celui-ci pourrait
servir de substrat a la méthylation bactérienne. Ainsi, des conditions favoriéant la
réduction du Hg dans les sédiments pourraient influencer la production de MeHg en
augmentant la biodisponibilité du substrat de cette réaction. Paradoxalement, étant
donné que le Hg” est volatile, des conditions favorisant la réduction de Hg dans les
sédiments pourraient aussi réduire la éharge de Hg des sédiments. Ainsi, la réduction
du Hg’ provoquerait une diminution de la production de MeHg puisque les
concentrations de Hg dans les sédiments seraient diminuées par un flux diffusif vers
la colonne d’eau et ultimement par une volatilisation vers 1’atmosphére. Finalement,
le Hg0 pourrait s’adsorber aux particules plutdt qu’étre libre dans I’eau interstitielle
réduisant ainsi grandement le flux diffusif de Hg vers la colonne d’eau. Dans ce cas,
il y aurait donc augmentation de la charge en Hg dans les sédiments. Une forte
adsorption du Hg® aux sédiments pourrait par contre limiter sa biodisponibilité envers

les bactéries méthylatrices (Luoma, 1983).
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1.9 Objectifs de I’étude

L’objectif global de 1’étude était dev savoir si le Hg® peut étre une forme
importante dans le cycle sédimentaire du Hg et dans la production de MeHg. Ainsi, le
but premier de I’étude €tait d’estimer les concentrations de Hg’ dans les sédiments.
Ensuite, il fallait savoir si le HgO dans les sédiments se trouvait sous une forme libre
dans I’eau interstitielle ou encore adsorbé sur les particules. Finalement, 1’influence
de la concentration d’oxygene, du pH, de la taille des particules et du contenu en
matié;e organique sur I’adsorption du HgO aux sédiments a été évaluée. Ces objectifs
furent réalisés par 1’étude de sédiments provenant de deux lacs typiques du Bouclier

Canadien.
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2. Résumé de la méthodologie

Les détails méthodologiques se trouvent dans I’article suivant la présente

section (Bouffard et Amyot, Soumis).

2.1 Sites d’étude

Deux lacs du Bouclier Canadien présentant des conditions similaires furent
étudiés dans le cadre de ce projet. Le tableau 1 de I’article résume leurs principales
caractéristiques. Le Lac 658 est situé dans la région des lacs expérimentaux, dans le
Nord-Ouest de I’Ontario. Ce lac fait partie d’une importante étude Canado-
américaine nommée METAALICUS. Le principal objectif de ce projet est d’évaluer
I’influence, a I’échelle écosystémique, de différentes sources de contamination sur les
concentrations de Hg dans le lac et dans les organismes par 1’épandage de Hg
isotopique dans le bassin versant, les milieux humides ainsi qu’a la surface du lac
(Harris et al., 2007). Le lac Croche est quant a lui situé a la Station de Biologie des

Laurentides, de 1’Université de Montréal, au Sud du Québec.
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Figure 8. A) Photo aérienne du lac Croche montrant le transect échantillonné
(Source : Richard Carignan. B) Carte géographique montrant une section de la région
des lacs expérimentaux. Le lac 658 est situé dans I’encadré rouge. (Source :

Environnement Canada).

22E chantillonnage

Des sédiments ont été prélevés dans les deux lacs par des plongeurs a I’aide de
carottiers faits d’Acrylonitrile Butadiene Styréne (ABS). Tout le matériel
d’échantillonnage était trempé dans le I’acide nitrique (10%) pendant 24 heures avant
chaque utilisation. Cinq sites situés sur un transect de profondeur (4, 5, 6, 7 et 8

metres) ont €té échantillonnés. Trois carottes de sédiments ont été prélevées a chaque
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site. Pour chaque carotte, seul le premier et dixieéme centimetres de sédiments ont été
conservés, a 1’exception des sédiments provenant de la profondeur de 4 m ou le
cinquiéme centimetre a été prélevé dii a un manque d’accumulation de sédiments a ce

site.
2.3 Analyses

Les parameétres physicochimiques (température, oxygene dissous et pH) furent
mesurés dans la colonne d’eau lors de chaque échantillonnage. De plus, la taille des
particules de sédiments des échantillons fiit mesurée a 1’aide du Lecotrac — Lt100
Laser Size Analyser™ combiné 2:1 la méthode de tamisage humide pour les particules
de diametre su‘périem a 2mm. Finalement, le contenu en matiere organique fiit estimé

par la méthode de perte d’ignition.

2.3.1 Concentrations de mercure élémentaire dans les sédiments

La concentration de Hg" a été mesurée dans ’eau interstitielle ainsi que dans
les sédiments des lacs 658 et Croche. En prerniér lieu, le contenu en Hg0 de ’eau
interstitielle était mesuré en bullant a [’azote les 10 premiers centimetres des
sédiments. Le Hg® se volatilisant de I’eau interstitielle était alors mesuré par
spectrométrie a fluorescence atomique en phase gazeuse (Tekran 2537). Le Hg°
adsorbé aux sédiments €tait quant a lui mesuré a 1’aide d’une méthode basée sur le

principe de thermodésorption et adaptée de Lechler et al. (1997). La

thermodésorption peut étre utilisée pour connaitre la spéciation du Hg dans les sols et
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sédiments étant donné que chaque espece de Hg est libérée de la matrice a différentes
températures de chauffage (figure 7 ; Windmoller ef al., 1996). Apres un séchage par
lyophilisation, les sédiments étaient chauffés au four a 150°C afin de permettre la
désorption et la libération du Hg’ des sédiments. La concentration de Hg’ était
estimée en soustrayant la concentration en HgT résiduelle aprés le chauffage a la
concentration initiale en HgT déterminées par spectrométrie a absorption atomique a

vapeur froide (DMA-80).

2.3.2 E’vall;ation de Uadsorption du mercure élémentaire sur les sédiments

Dans cette section, I’influence de différentes variables sur 1’adsorption du Hg"
aux sédiments du lac Croche a été évaluée. Le temps de contact, la nature des
sédiments ainsi que le pH furent les variables testées. Pour ce fai;e, une quantité
connue de Hg” de I’ordre de 200 pg était ajoutée a un mélange de 1,0 L d’eau ultra
pure ainsi que 1,0 g de sédiments dans un systéme fermé. Suite a un temps de contact
variant entre 10 secondes et 1 heure, le systéme était purgé a 1’aide d’azote. Le Hg”
ne s’€tant pas adsorbé aux sédiments était alors volatilisé et mesuré par spectrométrie
a fluorescence atomique en phase gazeuse (Tekran 2537). Le Hg" adsorbé pouvait
alors étre estimé en soustrayant la quantité de Hg volatilisé au Hg’ injecté dans le

systeme.
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Figure 9. Représentation du systéme utilisé pour évaluer I'influence du temps de
contact, de la nature des sédiments ainsi que du pH sur ’adsorption du Hg’ aux

sédiments.
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Abstract

Mercury (Hg) redox changes in sediments are poorly studied and understood,
even if they potenﬁally control Hg availability for methylation and can alter
sediment/water Hg exchange. Elemental Hg (Hg") concentrations in sediments of two
Canadian Shield lakes were assessed by thermodesorption. Hg0 concentrations in
sediments varied between 6.3-60.3 pg g’ (wet weight) which represented 7.4-28.4%
of total mercury (HgT) concentration. Hg” concentrations were similar in both lakes.
Spiked Hg" was rapidly adsorbed on sediments in controlled adsorption experiments
and surface sediments sampled in summer had a stronger affinity for Hg" than deeper
sediments and sediments sampled in fall. This adsorption was positively correlated to
organic matter content and negatively related to particle grain size and oxygen‘
concentration in overlying water. Changing the solution pH had no significant
influence on Hg’ adsorption on sediments. This study demonstrates that Hg’ is a
prevalent species in sediments, but not in porewater, because of the high sorptive
capacity of sediments towards Hg". Its potential availability towards Hg rnethy}ating

bacteria remains to be determined.

Keywords

Redox chemistry, adsorption, reduction, DGM, bioavailability
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1. Introduction

Mercury (Hg) is a global contaminant that is methylated in lakes and oceans
and bioaccumulates sufficiently in some fish species to cause health risks to human
consumers. Most Hg methylation in lakes occurs in anoxic water and sediments.
Mercury redox changes in sediments are poorly understood, even if they potentially
control Hg availability for methylation. Ionic Hg(II) reduction to Hg' in sediments
and its subsequent transfer toward the water column and atmosphere could decrease
Hg burden in sediments and thus decrease Hg availability for methylating bacteria.
Several authors suggest that methylmercury (MeHg) production mediated by sulfate-
reducing bacteria could be modulated by HgSO, a neutral Hg(Il) complex. However,
Hg’ can also passively diffuse though bacterial membrane and be oxidized
intracellularly (Barkay er al., 1997; Benoit et al., 1999); it could therefore also be

used as a substrate for Hg methylation (Smith et al., 1998).

Even if HgO may play key roles in Hg methylation processes and can lead to
Hg flux exchange at the sediment/water interface, very few studies have measured
Hg0 concentrations in sediment or studied its geochemical interactions with
sediments. However, an increase of HgO concentration near sediment-water interface
has been observed in several lakes which may be indicative of Hg’ formation' and
release from sediments (Vandal et al., 1991; Amyot et al., 1994; Poulain et al., 2004;
Garcia ef al., 2006; Peretyazhko er al., 2006). According to these studies, this
increase could be attributed to Hg reduction in highly reducing environments such as

sediments and anoxic hypolimnion. Some studies have measured Hg’ concentrations
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in impacted sediments from mining activities, but these findings are not directly
applicable to more pristine environments (Azzaria and Aftabi, 1991; Biester and
Nehrke, 1997; Lechler er al., 1997; Pestana et al., 2000). Finally, Vandal et al. (1995)
have measured Hg” in porewater of Palette Lake, in United States. However, there are
no published values of Hg’ concentrations from unperturbed sediments as well as

data on Hg" adsorption to sediments.

This study focused on two specific goals: (i) to estimate natural concentrations

kof Hg® in lake sediments; (ii) to evaluate the effect of oxygen concentration, pH,
particle size and organic matter content on Hg0 adsorption in sediments. Based on the

information found in the literature, it was supposed that Hg’ could be present in

* unperturbed sediments and that some changes in the physicochemical variables such
as an important reduction in oxygen concentration could promote the diffusion of 'Hg0

to the water column.
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2. Experimental section

2.1 Site description and sample collection

Sediment sampling was conducted in two Canadian Shield lakes with similar
characteristics (Table 1). Lake 658 is in the Experimental Lake Area, in north-
western Ontario. Lake Croche is located in southern Quebec. Both lakes are dimictic
and their hypolimnion becomes anoxic in the fall. Lake 658 is part of a whole-
ecosystem project called Mercury Experiment to Assess Atmospheric Loading in
Canada and the United States (METAALICUS). The main purpose of the
METAALICUS project is to evaluate the influence of different sources of isotopic Hg
spikes (added to the watershed, the lake surface and a wetland) on the contamination

of ecosystem compartments and fish (Harris et al., 2007).

Sediments were collected by scuba divers with Acrylonitrile Butadiene
Styrene (ABS) plastic cores of 7.5 centimetre diameter. Cores and Teflon material
were soaked in acid (10%) for 24 hours and thoroughly rinse with ultra-pure water
before each sampling. Sediments were sampled from five different sites along a depth
transect. Three cores were collected at each site at 4, 5, 6, 7 and 8 meters from the
water surface. The first and tenth centimetres of sediment were extracted from the
core. For the 4 meters depth, the fifth centimetre was collected instead of the tenth
because there was not enough sediment accumulation at that site. It was assumed that
sediments from the first centimetre would show physicochemical conditions different

from the deeper sediments because they were in contact with overlaying water still
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containing oxygen while sediments from the tenth centimetre would be anoxic
because of rapid oxygen consumption by bacteria (Santschi et al., 1990). Deeper
sediments would also have undergone diagenesis. Samples were placed in a double
plastic bag in a cooler. The cooler was filled with enough anoxic sediment to cover

bags in order to preserve samples in an anaerobic environment until analysis.

Physicochemical variables (temperature, dissolved oxygen and pH) were
measured in the water columh during sampling with a YSI probe (600QS model).
Sediment grain size was also analysed for each sample by Lecotrac — Lt100 Laser
Particle Size Analyser™ and by wet sieving for particles larger\ than 2 mm. The Folk
and Ward geometric mean (Mg) was used to characterize the particle size of each
sample (Folk‘and Ward, 1957):

InPg +1InPy, +1InF,
3 (1)

M, =ex

where Py represents particle diameter in pm, at the cumulative percentile value of x.
Loss on ignition procedure was used to estimate organic matter content by heating

sediments at 550°C for two hours.
2.2 Estimation of Hg® concentration in porewater and sediments

Hgn concentration in porewater was assessed as follows. The ten superficial
centimetres of sediments were mixed with 300 ml of pre-bubbled ultra-pure water
free of Hg’. The slurry was then bubbled with ultra-pure N, to volatilise Hg’

contained in porewater. Volatilised Hg was measured by gas-phase atomic
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fluorescence spectrometry (Tekran 2537). Preliminary experiments have shown that

adsorbed Hg could not be desorbed and volatilised by this method.

Adsorbed Hg0 was then measured using an approach modified from Lechler et
al. (1997). Briefly, the method consisted of freeze-drying the sediments and
separating them in two parts. Total Hg (HgT) concentration was measured in the first
part by cold-vapour atomic absorption spectrometry with a Direct Mercury Analyser
(DMA-80). The second part was heated at 150°C for two hours to induce
volatilization of Hg® contained in the sample. The choice of temperature was based
on Hg0 thermodesorption temperatures found in the literature (Table 2). This
temperature is also under thermodesorption temperature ranges for all other Hg
species to avoid simultaneous desorption of species other than Hg’. Additional
analyses have shown that a heating time longer than two hours did not cause any
further Hg® desorption. Results obtained with this method were conservative since
Koksoy et al. (1967) have shown that at this temperature, only 70-80% of native Hg0
is volatilized; Finally, the residual I-fg concentration of heated samples was measured
with the DMA-80. Hg® concentration could then be estimated by subtracting residual

Hg from HgT.

Samples were analyzed for Hg0 in triplicate. The detection limits of the
Tekran 2537 and DMA 80 were respectively 4.0 pg and 0.08 ng. Samples of certified
reference material (Tort-2, National Research Council Canada) were analysed for

HgT content regularly during analysis with DMA 80 as a quality control procedure.
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Measured HgT concentrations in standard varied little over time (coefficient of

variation of 3%) and were within the certified range (270 + 60 ng g™).
2.3 Evaluation of Hg’ adsorption on Lake Croche sediments

In preliminary experiments, it wés determined that Hg” adsorption on particle
surfaces was the most important process responsible for Hg® loss from the aqueous
phase in the presence of sediments; no significant intracellular absorption by bacteria
occurred on the time scale of the experiments (Figure S1). Different experiments
were conducted to further evaluate Hg0 adsorption on sediments. First, adsorption
kinetics was assessed. Second, the affinity between Hg” and sediments of the first and
tenth centimetre of each core were compared at different sampling depths and for two
different sampling times (June and September 2007). Finally; Hg adsorption was
evaluated over a range of pH under controlled conditions. The following procedure

was followed in these three types of experiments.

Adsorption kinetics was determined as follows. 1.0 g of sediments was diluted
in 1.0 L of ultra-pure water in an ambef glassware bottle. Only samples from a
sampling depth of 6 meters were used to measure reaction speed. The system was
then purged with ultra-pure N, for five minutes to eliminate any trace of Hg0
contamination from ultra-pure water or sediments. A known amount of aqueous Hg"
was then injected with a syringe by an injection port located under water level to
avoid Hg contact with air. Before each experiment, the exact mass of Hg’ in the

injection was estimated using the mean of triplicate analyses of Hg® contained in 1 ml
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of an aqueous solution of approximately 200 ng Hg L™ injected in 1.0 L of ultra-pure
water. This value was also. used as a control to assess the amount of Hg0 that had
adsorbed on the bottle inner surface. The final concentration in the system was
approximately 200 pg L', which is in the same order of magnitude of Hg’
concentration naturally observed in the water column of temperate lakes (Amyot et
al., 1997b; Poulain et al., 2004). The closed system was stirred for incremental
lengths of time between ten seconds, providing different contact times between
spiked Hg’ and sediments. The system was then purged with ultra-pure N, to
volatilize all unadsorbed Hgo. Volatilized Hg was measured by gas-phase atomic
fluorescence spectrometry. The amount of Hg® adsorbed by the sediments was
calculated as the difference between the initial amount of Hg® spiked and unadsorbed
Hg’. Three analytical replicates of each sample were made when sufficient samples

were available.

Experiments to assess the affinity of different sediments towards Hg0 followed
the same general protocol, except that the contact time was kept constant at five
minutes and that the sediments came from samples taken at depths ranging from 4 to

8 meters.

To evaluate the effect of pH on Hg0 adsorption, contact time was also
maintained constant at five minutes for all samples. Before adsorption experiments,

sediment pH was artificially adjusted from 2 to 11 with HCI or NaOH.
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Adsorption is often described as isotherms (e.g. Langmuir or Freundlich
isotherms) which represent the relationship between a substance concentration in
solution and the amount adsorbed at equilibrium and constant temperature (Stumm
and Morgan, 1996). In this study, our goal was to understand the behaviour of
aqueous Hg0 in the presence of sediments, under conditions relevant to
uncontaminated lakes. Therefore, we chose to study the adsorption of Hg0 levels
commonly observed at lake/sediment interface (Amyot et al., 1997b; Poulain et al.,
2004) and we did not exposed sediments to high Hg” levels likely to cause saturation

of adsorption sites.
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3. Results and discussion
3.1 Hgo concentration in sediments

HgO concentrations of 6.3 — 57.2 ng g" were measured in sediments from
Lake 658 (Figure Ala, b). For Lake Croche sediments, Hg0 concentrations were
between 16.2 — 60.3 ng g (Figure Alc, d). Hg® represented between 7.4 — 28.4% of
HgT for Lake 658 and between 13.0 — 24.9% of HgT in Lake Croche sediments. Hg"
concentrations in porewaters were below our detection limit and therefore represented

less than 0.001% of total Hg in sediments.

To our knowledge, this is the first study demonstrating the presence of Hg’
associated with sediments unimpacted by anthropogenic activities such as gold
mining or chloralkali plants. Some studies have found Hg0 in impacted sediments at
concentrations sometimes higher than 100 ng g'1 (Azzaria and Aftabi, 1991; Biester
and Nehrke, 1997; Lechler et al., 1997; Pestana et al., 2000). The presence of -Hg0 in
these sediments was attributed to Hg” droplet contamination. In contrast to our
results, Biester and Nehrke (1997) found no Hgo in sediments frdm Elbe River
(Germany) which is known for its elevated Hg levels. This difference could be
attributed to prolonged anoxic conditions in hypolimnion of the two lakes, a

phenomenon that is unlikely to occur in a river system.

Hg" measured in unperturbed sediments could come from different sources.

First, like Hg(II), Hg" is bound to organic matter (Trost and Bisque, 1972; Fang,
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1978, 1981). Hg photoreduced near the lake surface could thus be adsorbed to organic
matter and coprecipitate, since particulate matter scavenging is generally assumed to
be an important pathway for trace metal input to sediments (Tessier, 1992; Amyot et
al., 1997b). This precipitated Hg could be stable in sediments since dark Hg oxidation
is slow in aquatic environments in the absence of chloride and oxygen (Vandal et al.,
1995; Amyot et al., 1997a). Hg0 could also be produced in situ in sediments by
several proposed mechanisms for Hg0 reduction in anoxic environments and
sediments. First, ionic Hg could be reduced by bacteria in a reaction linked to the mer
operon as a detoxification process (Barkay et al., 1989; Barkay et al., 1991; Siciliano
et al., 2002). Hg demethylation could release some Hg® even at low rates in anoxic
water (Robinson and Tuovinen, 1984). In a reducing environment such as sediments,
organic matter is also known to reduce Hg (Alberts et al., 1974; Allard and Arsenie,
1991; Schroeder et 'al., 1991). Finally, some authors have shown that Hg(II)/HgO and
Fe(III)/Fe(1I) redox cycles are coupled at the oxic-anoxic interface in lakes (Charlet et
al., 2002; Peretyazhko, 2002; O'Loughlin et al., 2003), potentially leading to elevated

Hg0 levels.
3.2 Comparison of Hg® concentration with sediment depth

Hg® concentrations observed in Lake 658 surface sediments were 2.5 times
higher than in the tenth centimetre (paired t-test, p < 0.01). HgT concentrations were
also two times higher in the first sediment centimetre (paired t-test, p < 0.001).
HgO/HgT ratio showed less variation between surface and deeper sediments, but the

difference was still significant (paired t-test, p < 0.05). For Lake Croche, only Hg’
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concentrations displayed a significant difference between depths (paired t-test, p <
0.05). Hg0 concentrations in the first centimetre were 1.5 times higher than those
observed in deeper sediments. HgT concentrations as well as HgO/HgT ratio were

similar between the first and tenth centimetre (paired t-test, p > 0.05).

The fact that in both lakes, Hg® concentrations were higher in surface
sediments seems to indicate that these sediments have a stronger ability to reduce Hg
and/or retain Hg’. Higher HgT concentrations observed in surface sediments in Lake
658 were in agreement with recent Hg inputs from experimental spikes during the
METAALICUS project. Between years 2001-2003, a total of 22.2 pg m-2 yr'!' of
isotopic inorganic Hg was added to the lake. This Hg has been rapidly exported to
sediments inducing an increase of 5% Hg concentration in the five first centimetres of

“sediment (Harris et al., 2007).

Our results show that Hg0 is a major species in sediments. However, Hg' state
(adsorbed or free in porewater) could greatly modify the relative importance of this
Hg species in methylation processes and Hg cycling in sediments. We therefore

performed additional adsorption experiments.
3.3 Kinetics of Hg® adsorption on sediments
Our experimental results clearly indicate that Hg’ is rapidly . adsorbed to

sediments. Figure A2 is showing a typical result of the adsorption kinetic of Hg’.

Less than one hour is required for all spiked Hg’ (around 200 pg) to be adsorbed on
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only 1 g of sediment. Moreover, maximum adsorption takes place in the first five

minutes when approximately 85% of spiked Hg is already adsorbed to sediments.

Our study is the first to demonstrate Hg’ adsorption on aquatic sediments
although it is known that. Hg® adsorbs to different terrestrial soil types. Soil
adsorption is typically enhanced by humic substances and organic matter (Trost and
Bisque, 1972; Fang, 1978, 1981). Fang (1978) has observed decreasing Hg’
adsorption with increasing water content and beyoﬁd a moisture content of 40%, he
observed no Hg® adsorption. These findings are inconsistent with our results because
we observed Hg" adsorption in sediments with initial water content between 37-95%.
Moreover, in our experimental design, Water content in the slurries was practically
100% since a small amount of sediments was diluted in water. Our results are
consistent with those of Vandal ez al. (1995) who found lower Hg" concentration in
porewater than in overlying water; we argue that lower Hg® levels in porewater may

caused by adsorption on sediments.
3.4 Seasonal variation in affinity between surface and deeper sediments

Spiked Hg’ was rapidly and completely adsorbed on all sediments over a
period of an hour. In order to study the effect.of diffefent environmental conditions
on HgO affinity towards sediments, we conducted short-term, five minutes,
éxperiments where Hg” was exposed to different sediment slurries. This approach
therefore assesses the short-term affinity of sediments towards Hg® rather than the

sediment adsorptive capacity. This contact time was chosen because as mentioned
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above, maximum adsorption occurred in the first five minutes of interaction between

Hg" and sediments.

Differences in Hg® affinity were observed between the first and tenth
centimetres of sediments and between sediménts sampled in summer and fall. In
summer, surface sediments adsorbed more Hg’ than sediments from the tenth
centimetre (Wilcoxon signed-Rank test; p < 0.01; Figure A3a). Howe}ver, this
difference in affinity between surface and deeper sediments was not observed in fall

(Wilcoxon signed-Rank test; p > 0.05; Figure A3b).

One of the main physicochemical differences between surface and subsurface
sediments was the oxygen concentration. Surface sediments were usually oxic
because they were in contact with oxygen from overlying water. Sediments from the
tenth centimetre were undoubtedly anoxic since oxygeh is consumed rapidly by
bacterial respiration. Surface sediments sampled in summer were in contact with
higher oxygen cbncentration from overlying water than sediments sampled in fall.
Thus, the difference in oxygen concentration between surface and deeper sediment
was higher in summer. This variation could explain why surface sediments sampled
in summer exhibited a stronger affinity for Hg0 compared to sediments sampled in
fall. This phenomenon is also observable for ionic forms of other metals for which
sediments at the interface of overlying water usually show a greater adsorption
capacity (Santschi et al., 1990). Oxic sediments contain several compounds that are
known to adsorb trace elements (Santschi ef al., 1990; Tessier, 1992). As an example,

Fe and Mg hydroxide, which adsorb Hg, are present only in oxic sediments (Tiffreau
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et al., 1995). This higher affinity for Hg® shown by surface sediments could thus limit

diffusive transport between sediments and water column.

Decreased Hg” adsorption in surface sediments observed in fall compared to
summer could also be linked to a modification of chemical composition of sediment.
At this time of the year, surface sediments receive an important input of new organic
material because of massive algae sedimentation due to decreasing light intensity,

temperature and nutrients (Wetzel, 2001).
3.5 Physicochemical influences on affinity between Hgo and sediments

Several physicochemical variables were analysed by Spearman correlations to
explain differences in affinity between Hg® and surface sediments from all sampling
depths. Variables used were mean sediment grain size and organic matter content as
well as oxygen concentration and pH of overlying water. Hg” adsorption was greater
for sediments with higher organic matter content (r = 0.85, p < 0.0001), which is
expected because, as mentioned earlier, organic matter is known to adsorb both
Hg(Il) and Hg0 (Trost and Bisque, 1972; Fang, 1978, 1981). Hg0 adsorption was
negatively correlated to mean size of sediment particles (r = -0.75, p < 0.01) and
oxygen concentration (r = -0.72, p < 0.0001) and pH (r = -0.92, p < 0.0001) of the

overlying water.

The negative correlation observed between Hg’ adsorption and mean sediment

particle size is likely due to an increase of surface area available for adsorption with
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decreasing particle size (Stumm and Morgan, 1996). The inverse relation observed
between Hg0 adsorption and oxygen content of overlying Water is consistent with the
assumption that oxygen in sediments would enhance their affinity for HgO. However,
the negative correlation between Hg0 adsorption and pH is in disagreement with what
has been observed for Hg(I). A pH decrease usually induces a decrease in Hg(II)
adsorption because the higher concentration H* protons in solution compete with Hg
for the same adsorption sites on sediment particles (Haitzer e al., 2003). However
this competition of protons for adsorption sites is likely not important for uncharged
Hg’. Alternatively, pH could modify the nature of adsorbtive surfaces. Since pHis a
variable that is correlated with oxygen and oxidant concentrations, this negative
correlation could also be attributable to collinearity between those two variables (r =

0.70, p < 0.01).

3.6 pH influence on Hg® adsorption in a controlled environment

To assess the effect of pH on Hg’ adsorption without the influence of oxygen,
Hg’ adsorption on sediments was evaluated in a controlled environment by
maintaining all variables constant except pH (Figure A4). Unlike Hg(II), we found no
significant effect of sediment pH on Hg” adsorption. This difference in behaviour
between Hg0 and Hg(Il) could indicate that Hgo is adsorbed on different sites than
Hg(II) and H* or by different processes (e.g. physisorption). It also supports the
previous assumption that the strong correlation between Hg0 adsorption and natural
pH in overlaying water was probably linked to the influence of oxygen concentration

on adsorption.
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Our results show a high affinity between Hg” and sediments for all sampled
depths. Therefore, Hg0 is probably mainly bound to sediments in aquatic
environments. This adsorption is likely the result of physisorption via Van der Walls
—type forcés, although future studies should investigate the exact sorptive mechanism
under laboratory conditions. It is thus believed that for the sediments under study,
Hg" bioavailability and diffusion to the water column are low. If so, why does Hg’
concentration increase close to the sediment-water interface in some lakes? A
prolonged anoxia in the hypolimnion and sediments could induce sediment-to-water
Hg" fluxes in several ways. Firstly, anoxic conditions could reduce Hg” and sediment
affinity by dissolution of adsorbent compounds such as Fe and Mn hydroxides
(Iverfeldt, 1988; Santschi et al., 1990; Donahoe and Liu, 1998). This is consistent
with Bongers and Khattak (1972) who demonstrated that anaerobic sediments release
more Hg” than aerobic sediments. It is also consistent with our short-term affinity
experiments that showed a decreased affinity of Hg® under anoxic conditions.
Secondly, Hg reduction of Hg” could be faster than Hg? adsorption or could lead to a
saturation of adsorption sites. Excess Hg could then diffuse into the porewater and
hypolimnion. Thirdly, Hg® flux could be induced by the liberation of adsorbed Hg"
into porewater because of destruction of adsorbent by bacterial degradation of organic
matter (Iverfeldt, 1988). Finally, higher Hg® concentrations observed near to
sediments may not be attributable to a flux, but only to Hg reduction in hypolimnetic

waters where bacterial activity is high.
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Figures captions

Figure Al. Hg’ (black circles) and HgT (empty circles) concentrations in the first (a
and c) and tenth centimetre (b and d) of sediments from Lakes 658 and
Croche. Hatched bars represent the fraction of Hg” concentration to HgT
concentration. Grey squares represent oxygen concentration of overlying

water.
Figure A2. Adsorption of spiked Hg” on surface sediments sampled at 6 m.

Figure A3. Hg’ adsorption on sediments sampled in a) July and b) in September.
Dashed area represents the sampling depths where dissolved oxygen
concentration of overlying water was under 1.0 rﬁg L. Note that data
were normalised for organic matter content to remove its influence on

sediment affinity for Hg".

Figure A4. Influence of pH (modified with HCl and NaOH) on Hg® adsorption to

sediments sampled at 6 m.
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Figure A2
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Table Al

Characteristics of Lakes Croche and 658

Parameters Lake 658 Lake Croche
Latitude 49°43.9’>5N 45°59°30N
Longitude 93°44.2°W 74°00’50W
Surface area (Km?2) 0.084 0.18
Wetland area (Km?2) 0.02 0.00
Maximum depth (m) 13 12.9

Water resistance time (yr) ‘ 4-5 1.3
Catchment area (Km2) 0412 1.07

pH 6.02 - 6.66 5.66 - 6.28
Dissolved organic carbon {mg Lh 9 4.0

60
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Temperatures range for the release of Hg from soil and sediments

Release temperatures Temperature of maximum  References

range release

G 0

180 - (Lechler et al., 1997; Pestana
et al., 2000)

<130 100 (Windmoller et al., 1996)

90-170 150 (Bombach et al., 1994)

30-110 90 (Biester and Nehrke, 1997)

60-160 120 (Biester and Scholz, 1997)

50-200 125 (Biester and Zimmer, 1998)




Supplementary information

Ariane Bouffard

Marc Amyot

Importance of elemental mercury in lake

sediments

6 pages

2 figures
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The influence of bacterial activity on Hg’ sorption

The influence of bacterial activity on Hg’ sorption was tested by evaluating
Hg° adsorption on sediments treated with formaldehyde (0.1%) compared with
untreated sediments. Hg0 interaction with formaldehyde was also tested (Figure S1).
At this concentration, formaldehyde is known to inhibit bacterial activity with a
minimal impact on dissolved nutriments and pH of sediments (Tuominen et al.,

1994).

There was no oxidation or adsorption of Hg? induced by formaldehyde since
all spiked Hg was volatilized and measured. We can also conclude that bacterial
activity has no effect on Hg” adsorption on sediments because there is no significant

difference between Hg® adsorbed on treated or on control sediments (p > 0.05).
Artificial modification of oxygen concentration in sediments

To assess the influence of oxygen concentration in sediments on the
adsorption 6f Hg’, a preliminary experiment has shown that an artificial modification
of oxygen by bubbling a sediment/water slurry with ultra-pure N, or filtered air for 24
hours did not produce any difference in the sediment affinity to Hg" (Figure S2). It
has been concluded that an artificial modification in oxygen concentrations for 24
hours was not sufficient to induce physicochemical changes similar to those resulting

from prolonged anoxia in the hypolimnion of a lake (Santschi ef al. 1990).
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Figures caption

Figure S1. Hg® interaction with formaldehyde (0.1%) and Hg® adsorption on

sediments (control) and sediments treated with formaldehyde (0.1%).

Figure 52. Influence of artificial modification of oxygen concentrations in sediments
on their affinity for Hg®. Black dots represent artificial oxic sediments at
an oxygen concentration higher than 12,0 mg L. White dots represent

artificial anoxic sediments at an oxygen concentration of 0.0 mg L.
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4. Conclusions générales

Cette étude portant sur 'importance du Hg’ dans les sédiments a démontré
pour la toute premiere fois que le Hg® était présent dans les sédiments provenant de
lacs éloignés de toutes sources ponctuelles de Hg’. Ce Hg” représentant une fraction
significative du HgT se retrouvait totalement adsorb€ aux sédiments et donc absent de
I’eau interstitielle. Dans ces conditions, il est donc peu probable que cette forme de
Hg soit biodisponible pour les bactéries et qu’il soit donc un substrat de la
méthylation (Luoma, 1983). Toutefois, les expériences d’adsorption en milieu
contrélé ont démontré que plusieurs variables telles que la concentration d’oxygene
dissous' dans I’eau se trouvant a l’interface des sédiments, le contenu en matiere
qrganique et la taille des particules influencaient la cinétique d’adsorption du Hg’ aux
sédiments. Ainsi, il est possible que certaines conditions telles qu’une anoxie
prolongée de I’hypolimnion puisse contribuer a réduire significativement 1’affinité
entre le Hg’ et les sédiments, le rendant donc davantage disponible pour les bactéries
méthylatrices de Hg. Paradoxalement, cette diminution d’affinité entre le Hg0 et les
sédiments pourrait aussi contribuer a réduire la charge en Hg des sédiments par la
diffusion du Hg” vers la colonne d’eau, .cé qui expliquerait les flux de Hg" des
sédiments vers 1’eau sus-jacente observés par plusieurs auteurs (Amyot et al., 1994;
Garcia et al., 2006; Peretyazhko et al., 2006; Poufain et al., 2004; Vandal et al.,
1991). Ces conclusions sont basées sur 1’étude de sédiments provenant de deux lacs

typiques du Bouclier Canadien. Il serait donc raisonnable de supposer que des
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observations similaires pourraient étre faites dans des systeémes semblables présentant
des caractéristiques communes aux deux lacs échantillonnés telles que la formation
d’un hypolimnion anoxique saisonnier ainsi que des sédiments libres de perturbations

anthropiques importantes.

A la lumitre de ces résultats, nous pouvons conclure que les Hg® est une
espéce importante dans les sédiments. 1l s’avere donc impératif d’approfondir nos
connaissances sur la biodisponibilité du Hg® dans les sédiments afin de mieux
comprendre le cycle sédimentaire du Hg ainsi que les mécanismes de production de
MeHg. Les axes de recherches suivants seraient donc recommandés. Maintenant que |
nous savons que le Hg® est une espece présente dans les sédiments, lieu ol se fait la
majorité de la méthylation, il s’avere important de poursuivre les recherches entamées
par Barkay et al. (1997) ainsi que Smith et al. (1998) afin de démontrer clairement
que le Hg’ peut étre utilisé comme substrat de la méthylation bactérienne dans les
sédiments lacustres. De plus, dans cette méme optique, il serait primordial d’évaluer
la biodisponibilité du Hg" dans les sédiments sous différentes conditions. Pqur ce
faire, on pourrait faire 1’utilisation d’un biorapporteur mer-lux, une bactérie
génétiquement modifiée contenant a la fois I’opéron mer et les génes lux provenant
de bactéries faisant de la bioluminescence. Ainsi, les génes lux sont activés lorsque du
Hg se lie a I’opéron mer, ce qui a pour effet de produire de la lumiére fluorescente
lorsque du Hg est absorbé par la bactérie (Barkay et al., 1998). Cette bactérie pourrait
s’avérer un outil utile permettant d’évaluer si le Hg" adsorbé aux sédiments peut étre
absorbé par les bactéries. L’évaluation de l’influence de différentes variables sur

I’adsorption du Hg’ devrait aussi étre poursuivie afin d’identifier clairement les
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conditions induisant une réduction significative de 1’adsorption du Hg’ dans le but
d’identifier les conditions o un flux de Hg’ serait susceptible d’étre observé.
Finalement, la présence de Hg” dans les sédiments pourrait aussi &tre considérée et
intégrée dans les algorithmes des modeles de spéciation du Hg dans les sédiments tels

que le modele WHAM proposé par Tipping (1994).
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Annexes

Annexe 1. Données brutes de la figure Al. Concentrations de Hg’ dans les sédiments, pourcentage d’humidité des sédiments,
pourcentage de matiére organique dans les sédiments, données physicochimiques (DO, pH, température) de la colonne d’eau aux

périodes d’échantillonnage.

Concentration de HgT dans les sédiments — Lac Croche:

Nom de Masse masse de H Co?centrafion .
Iéchantillon | d'échantillon (g) (ng) 9| deléchantillon | moyenne | écartype
(ng/g ou ppb)

4.3.1cm 0,1306 14,5 110,92

4.31cm 0,0964 11,2 116,28

4.31cm 0,1026 11,8 114,55 113,9 2.7
4.3.10cm 0,1151 15,6 135,31

4.3.10cm 0,0865 11,3 130,48

4.3.10cm 0,1007 11,4 113,61 126,5 11,4
8.3.10cm 0,0415 8,8 212,69

8.3.10cm 0,0454 9.6 210,69

8.3.10cm 0,0479 9,9 207,45 210,3 26
8.3.1cm 0,0388 10,4 267,88




8.3.1cm 0,026 7.0 267,48

8.3.1cm 0,0288 8,1 281,54 272.3 8,0

8.2.1cm 0,046 12,2 264,17

8.2.1cm 0,0342 8,6 252,84

8.2.1cm 0,0353 9,0 255,33 257 .4 6,0

8.1.1cm 0,0405 9,7 238,80

8.1.1cm 0,0403 9,7 240,39

8.1.1cm 0,0452 10,8 238,28 239,2 1.1
7.1.10cm 0,0364 7.5 206,41

7.1.10cm 0,0478 10,3 216,32

7.1.10cm 0,033 6.7 203,33 208,7 6,8

7.2.1cm 0,0326 10,6 324,15

7.2.1cm 0,0297 9,9 332,04

7.2.1cm 0,0309 97 314,86 3237 8,6
7.2.10cm 0,0373 10,0 268,20

7.2.10cm 0,0413 11,0 265,30

7.2.10cm 0,0472 12,9 272,73 268,7 37

7.1.1cm 0,0405 111 273,90

7.1.1cm 0,0394 11,0 279,03

7.1.1cm 0,0386 10,8 280,05 2777 3,3

4.1.1cm 0,0863 55 63,85

4.1.1cm 0,1457 1.9 76,27

4.1.1cm 0,0968 58 59,77

4.1.1cm 0,0094 6,5 69,50 64,4 49
7.Tot.10cm 0,0323 49 150,53
7.Tot.10cm 0,0337 49 145,32
7.Tot.10cm 0,0358 6,0 167,37 154.4 11,5
6.2.10cm 0,041 84 206,10

6.2.10cm 0,0407 8.3 204,29

6.2.10cm 0,0343 7.4 215,60 208,7 6,1

6.2.1cm 0,0465 10.8 231,99

X1



6.2.1cm 0,0319 7.6 237,12
6.2.1cm 0,03 7,2 239,30 236,1 3.8
6.1.1cm 0,0483 11,4 235,77
6.1.1cm 0,0585 18.5 333,67
6.1.1cm 0,0422 10,2 242 19
6.1.1cm 0,0338 7,2 213,83 231 15
6.1.10cm 0,0396 9,1 231,05
6.1.10cm 0,0471 10,8 229,04
6.1.10cm 0,0496 10,4 209,40 223,2 12,0
6.TB.1cm 0,0411 8,7 212,27
6.TB.1cm 0,0302 6,5 215,92
6.TB.1cm 0,0589 14,3 242 05 2234 16,2
6.TB.10cm 0,0495 8,0 160,96
6.TB.10cm 0,04 6,4 160,01
6.TB.10cm 0,037 57 154,31 158,4 36
5.3.10cm 0,0558 8.6 163,63
5.3.10cm 0,0508 8,1 160,35
5.3.10cm 0,0691 9,9 142,64 152,2 8,9
5.1.10cm 0,0924 18,3 197.88
5.1.10cm 0,0586 6,9 117,60
5.1.10cm 0,0695 10,1 145,93
5.1.10cm 0,0437 7,5 170,49 144,7 26,5
5.1.1cm 0,0035 7,6 2160,25
5.1.1cm 0,0034 6,7 1969,43
5.1.1cm 0,0041 10,1 2457 .61
5.1.1cm 0,003 7,3 244362 22577 236,0
4.1.10cm 0,0813 13,7 168,30
4.1.10cm 0,0672 12,9 191,95
4.1.10cm 0,0785 16,5 210,36
53.1cm 0,0363 7.3 200,89
5.3.1cm 0,0363 8.6 236,75

AXli



5.3.1cm

0.0307 11,5 373,78
5.3.1cm 0,0035 0.9 257,45
5.3.1cm 0.0032 0.7 231,48 289,3 73,9
5.2.10cm 0,0617 14,6 236,80
5.2.10cm 0,0566 14,2 251,39
5.2.10cm 0,0615 16,4 266,74 251,6 15.0
5.2.1cm 0,012 25,8 2150,12
5.2.1cm 0,0068 16.8 2463,30
5.2.1cm 0,0065 9,2 1413,74 20091 538.8
4.2.10cm 0.0582 5.5 94,47
4.2.10cm 0,0778 53 68.54
4.2.10cm 0,0663 4,2 63,35
4.2.10cm 0,0604 4,0 66,40 66,1 2,6
4.2.1cm 0,0705 13,2 187,90
4.2.1cm 0,0436 6,2 141,16
4.2.1cm 0,0544 10,1 186,37 171.8 26,6

Concentration de HgT dans les sédiments aprés un chauffage a 150°C pendant 2 heures — Lac Croche:

Concentration

Nom de Masse Masse avant | masse de Hg e .
I'échantillon | d'échantillon (g) | chauffage (g) (ng) d&;f;gﬁ“:gg)n moyenne écartype

4.3.1cm 0,0600 0,0617 50 81,57

4.3.1cm 0,0806 0,0829 7.7 93,32

4.3.1cm 0,0613 0,0631 6,3 100,08 91,7 94
4.3.10cm 0,0647 0,0656 7,2 109,71

4.3.10cm 0,0476 0,0483 42 87,15

4.3.10cm 0,1085 0,1100 9.0 82,02

axlil



4.3.10cm 0,0509 0.0525 8.2 155.29 93 15
8.3.10cm 0,0426 0,0457 7.8 171,47
8.3.10cm 0,04 0,0429 7,3 170,96
8.3.10cm 0,0412 0,0442 7,6 172,52 171.7 0,8
8.3.1cm 0,0375 0,0405 9,3 228,76
8.3.1cm 0,0369 0,0399 9,2 229,52
8.3.1cm 0,0399 0,0431 9,6 221,94 226,7 42
8.2.1cm 0,0382 0,0416 9,2 220,89
8.2.1cm 0,0378 0,0412 8.9 216,81
8.2.1cm 0,0387 0,0421 9.3 219,72 2191 2.1
8.1.1cm 0,0382 0,0411 8,4 203,64
8.1.1cm 0,033 0,0355 7,2 203,61
8.1.1cm 0,0428 0,0461 9,3 201,18 203 1
8.1.1cm 0,0311 0,0338 3,8 112,10
8.1.1cm 0,0392 0,0426 4,6 106,83
8.1.1cm 0,0292 0,0317 3,6 110,60 109,8 27
7.1.10cm 0,0439 0,0470 8,0 169,49
7.1.10cm 0,041 0,0439 7,5 170,20
7.1.10cm 0,0407 0,0436 7.7 176,58 172 4
7.2.1cm 0,037 0,0401 9,3 232,71
7.2.1cm 0,046 0,0499 13,1 262,13
7.2.1cm 0,0505 0,0548 13,0 237,27 2440 15,8
7.2.10cm 0,0399 0,0430 8,9 206,64
7.2.10cm 0,0436 0,0470 9,7 205,78
7.2.10cm 0,0351 0,0378 7,8 206,52 206 0
7.1.1cm 0,0518 0,0563 13,5 239,09
7.1.1cm 0,0363 0,0395 9,3 235,056
7.1.1cm 0,044 0,0478 11,3 235,83 236,7 2.1
4.1.1cm 0,0498 0,0505 2,8 54,56
4.1.1cm 0,0834 0,0845 3,7 43,54
4.1.1cm 0,0424 0,0430 3,7 86,65

axiv



4.1.1cm 0,0492 0,0503 2,5 49 60 492 55
7 Tot.10cm 0,0375 0,0408 45 109,39
7.Tot.10cm 0,0438 0,0477 5,3 110,51
7 Tot.10cm 0,0446 0,0485 5,4 111,74 111 1
6.2.10cm 10,0532 0,0570 9,5 167,48
6.2.10cm 0,0602 0,0645 11,4 177,30
6.2.10cm 0,0581 0,0622 11,0 176,47 173,8 55
6.2.1cm 0,07 0,0745 12,9 173,13
6.2.1cm 0,064 0,0681 12.4 181,49
6.2.1cm 0,0506 0,0538 9.0 166,75 174 7
6.1.1cm 0,0551 0,0589 10,4 176,36
6.1.1cm 0,0709 0,0758 242 319,55
6.1.1cm 0,0639 0,0683 11,8 172,05
6.1.1cm 0,043 0,0465 7.3 156,03 168,1 10,7
6.1.10cm 0,055 0,0584 11,3 192,76
6.1.10cm 0,0392 0,0417 7.1 170,34
6.1.10cm 0,0462 0,0491 9,0 182,54 182 11
6.TB.1cm 0,0515 0,05382711 9,1 168,25
6.TB.1cm 0,0478 0,0500 9,2 184,40
6.TB.1cm 0,0497 0,0519 9,1 175,58 1761 8,1
6.TB.10cm 0,0351 0,0373 59 157,25
6.TB.10cm 0,0396 0,0421 6,5 153,64
6.TB.10cm 0,0341 0,0363 55 152,06 154 3
5.3.10cm 0,0475 0,0497 7.1 143,09
5.3.10cm 0,0485 0,0508 6.6 129,39
5.3.10cm 0,0679 0,0711 9.0 127,24 133,2 8,6
5.1.10cm 0,0495 0,0506 57 112,10
5.1.10cm 0,0417 0,0426 5.6 131,94
5.1.10cm 0,0317 0,0324 338 117,56 121 10
5.1.1cm 0,0041 0,0043 7.5 1754,32
51.1cm 0,0044 0,0046 136 2977,75 935,9 1157 4

AXV



5.1.1cm 0,0075 0,0078 13,8 1770,13

4.1.10cm 0,0818 0,0830 14,1 170,25

4.1.10cm 0,0508 0,0515 8,0 154,34

4.1.10cm 0.0432 0,0438 6,2 141,57 155,4 14,4
5.3.1cm 0,0644 0,0661 16,7 252,88

5.3.1cm 0,0468 0,0480 10,4 216,80

5.3.1cm 0,0537 0,0551 14,4 261,60 244 24
5.2.10cm 0,0305 0,0311 8.5 274,52

5.2.10cm 0,0499 0,0508 10,4 205,27

5.2.10cm 0,0413 0,0421 9,3 220,18

5.2.10cm 0,0369 0,0382 8,4 220,45 2153 8,7
5.2.10cm 0,0029 0,0030 4,0 1313,17

521cm 0,0032 0,0033 3,7 11086,77

5.2.1cm 0,004 0,0042 7,8 1862,72

5.2.1cm 0,0046 0,0048 9,0 1898,36 1691 328
4.2.10cm 0,0771 0,0783 10,1 129,48

4.2.10cm 0,0512 0,0520 3,8 72,74

4.2.10cm 0,0573 0,0582 2.8 48,92

4.2.10cm 0,0607 0,0619 6,7 110,58 77 31
4.2.1cm 0,0341 0,0352 44 126,32

4.2.1cm 0,038 0,0392 4,9 125,49

4.21cm 0,0434 0,0448 5,9 131,49 127,8 3,3

. AXVI



Estimation de la concentration de Hg0 dans les sédiments — Lac Croche:

Nom de HgTot (ng/g) HgTot - Hg(0) (ng/g)
I'échantillon Hg(0) (ng/g) | Hg(0)/HGT (%)
moyenne écart type | moyenne écart type

4.3.1cm 113,9 2,7 91,7 : 9.4 22,3 19,5
4.3.10cm 126,5 11,4 93 15 33,5 26,5
8.3.10cm 210,3 26 1717 0,8 38,6 18,4
8.3.1cm 272.3 8,0 2267 42 45,6 16,7
8.2.1cm 257.4 6,0 219,1 2,1 38,3 14,9
8.1.1cm 239,2 1.1 109,8 2,7 129,3 54,1
7.1.10cm 208,7 6,8 172 4 36,6 17,5
7.2.1cm 323,7 8,6 2440 15,8 79,6 24,6
7.2.10cm 268,7 3,7 206 0 62,4 23,2

- 7.1.1cm 2777 3,3 236,7 2,1 41,0 14,8
4.1.1cm 64,4 4,9 49,2 5,5 15,1 23,5
7.Tot.10cm 154,4 11,5 111 1 43,9 284
6.2.10cm 208,7 6,1 173,8 5,5 34,9 16,7
6.2.1cm 236,1 3,8 174 7 62,3 26,4
6.1.1cm 231 15 168,1 10,7 62,5 27,1
6.1.10cm 223,2 12,0 182 11 41,3 18,5
6.TB.1cm 2234 16,2 176,1 8,1 47,3 21,2
6.TB.10cm 158,4 3,6 154 3 41 2,6
5.3.10cm 152,2 8,9 1332 8,6 18,9 12,4
5.1.10cm 144,7 26,5 121 10 24,1 16,7
5.1.1cm 22577 236,0 935,9 1157 .4 1321,8 58,5
5.3.1cm 289,3 73,9 244 24 456 15,7
5.2.10cm 2516 15,0 215,3 8,7 36,3 14,4

xavii



5.2.1cm 2009,1 538,8 1691 328 3176 15,8
4.2.10cm 66,1 26 77 31 -11,3 -17,1
4.2.1cm 1718 26,6 127.,8 3,3 44,0 25,6

Concentration de HgT dans les sédiments — Lac 658:
Nom de Masse masse de Hg (:iolqg::at:‘atﬂlc::‘ moyenne | écartype

I'échantillon | d'échantillon (g) (ng) (nglg ou ppb)

4m.2.1.Hg 0,0582 9,2 158,8

4m.2.1.Hg 0,0539 8,50 157,6

4m.2.1.Hg 0,0524 8,77 167,4 161,3 54

4m.2.10.Hg 0,056 57 101,4

4m.2.10.Hg 0,0521 55 105,7

4m.2.10.Hg 0,0555 5,98 107,8 105,0 3.2

7m.2.1.Hg 0,0557 11,8 211,0

7m.2.1.Hg 0,0498 9,9 198,6

7m.2.1.Hg 0,063 13,34 2117 207 1 7.4

7m.1.10.Hg 0,0523 3,81 72,9

7m.1.10.Hg 0,0495 3,31 66,9

7m.1.10.Hg 0,0451 2,97 65,8

7m.1.10.Hg 0,055 3,7 68,0 68,4 3.1

7m.3.1.Hg 0,0419 8,61 205,5

7m.3.1.Hg 0,0642 13,6 212,0

7m.3.1.Hg 0,0688 15,0 218,4 212,0 6,4

7m.3.10.Hg 0,0503 3,6 70,8

XA Vlii



7m.3.10.Hg 0,0443 3,1 69,0
7m.3.10.Hg 0,0521 3,8 72,5 70,8 1,8
7m.2.10.Hg 0,0441 3,3 75,7
7/m.2.10.Hg 0,0453 3,1 69,4
7m.2.10.Hg 0,0531 4,0 74,5 73,2 3,4
7/m.1.1.Hg 0,0452 59 130,1
7m.1.1.Hg 0,0512 6,5 126,7
7m.1.1.Hg 0,0482 6,2 128,2 128,3 1,7
5m.1.10.Hg 0,0275 27 97,3
5m.1.10.Hg 0,0468 4,65 99,3
5m.1.10.Hg 0,0458 4,63 101,1 99,3 1,9
5m.3.10.Hg 0,0411 5,49 133,7
5m.3.10.Hg 0,0464 6,20 133,6
5m.3.10.Hg 0,0415 5,34 128,6 132,0 2,9
5m.2.1.Hg 0,0521 9,0 172,8
5m.2.1.Hg 0,051 9,6 187,2
5m.2.1.Hg 0,0462 8,0 172,4 177,56 8,4
5m.3.1.Hg 0,0447 6,3 140,4
5m.3.1.Hg 0,0535 7,6 142,7
5m.3.1.Hg 0,045 6.3 140,9 1413 1,2
5m.1.1.Hg 0,0442 8,27 187,0
5m.1.1.Hg 0,0453 8,1 177,9
5m.1.1.Hg 0,043 7,5 174,9 180,0 6,3
8m.3.10.Hg 0,0445 6,8 163,7
8m.3.10.Hg 0,0483 7,68 169,0
8m.3.10.Hg 0,0432 6,78 1671 156,6 2,7
8m.1.1.Hg 0,04 9,43 2359
8m.1.1.Hg 0,0467 10,82 231,6
8m.1.1.Hg 0,0499 11,71 234,6 234,0 2,2
8m.1.10.Hg 0,0389 5,4 138,9
8m.1.10.Hg 0,0399 52 129,4 134,2 6,7
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8m.2.10.Hg 0,0391 57 144,6

8m.2.10.Hg 0,043 6,0 138,8

8m.2.10.Hg 0,0474 6,7 141,3 141,56 29
8m.2.1.Hg 0,0477 11,2 235,3

8m.2.1.Hg 0,0421 9,70 230,5

8m.2.1.Hg 0,0498 11,5 2317 232,5 2,5
6m.1.10.Hg 0,049 48 98,7

6m.1.10.Hg 0,0542 57 105,8

6m.1.10.Hg 0,0403 3,3 82,5 95,7 11.9
6m.3.1.Hg 0,0637 13,0 204,8

6m.3.1.Hg 0,0526 11,71 2226

6m.3.1.Hg 0,0574 11,99 208,9 2121 9.3
6m.2.1.Hg 0,0473 9,02 180,7

6m.2.1.Hg 0,0482 9.4 195,5

6m.2.1.Hg 0,0464 9,4 202,2 196.1 58
6m.3.10.Hg 0,0441 3,5 79,9

6m.3.10.Hg 0,0427 3.4 80,5

6m.3.10.Hg 0,052 4,5 85,7 82,0 3,2
6m.1.1.Hg 0,055 10,8 196.9

6m.1.1.Hg 0.0506 9,9 194.8

6m.1.1.Hg 0,052 10,1 194,2 195,3 1.4
6m.2.10.Hg 0,0496 3,92 79,1

6m.2.10.Hg 0,0533 4,33 81,2

6m.2.10.Hg 0,0466 3,79 81,3 80,5 1,2
4m.1.10.Hg 0,0436 4,5 102,2

4m.1.10.Hg 0,0518 4,99 96,3

4m.1.10.Hg 0,0537 4,97 92,6

4m.1.10.Hg 0,0531 5,00 94,2 96,3 42
4m.3.10.Hg 0,0481 4,52 94,0

4m.3.10.Hg 0,0469 44 94,3

4m.3.10.Hg 0,0482 44 92,0 934 1,2
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4m.3.1.Hg 0,0556 9.4 168,6
4m.3.1.Hg 0,0496 8,4 168,4
4m.3.1.Hg 0,0484 7,9 163,4 166,8 3,0
4m.1.1.Hg 0,0487 82 167,6
4m.1.1.Hg 0,0506 8,1 160,9
4m.1.1.Hg 0,0497 8,20 165,1 164.5 3.4

Concentration de HgT dans les sédiments aprés un chauffage a 150°C pendant 2 heures — Lac 658:

Concentration

. Nom 4.:1e ' Mas.se Masse avant | masse de Hg de I'échantillon | moyenne écartype
I'échantillon | d'échantillon (g) | chauffage (g) {ng) (nalg ou ppb)

6m.2.10.Hg 0,0388 0,0403 3,5 87,4

6m.2.10.Hg 0,0412 0,0428 1,86 43,4

6m.2.10.Hg 0,0407 0,0422 3,00 711 79,3 11,6
6m.3.10.Hg 0,0336 0,0355 29 80,4

6m.3.10.Hg 0,0395 0,0417 27 64,4

6m.3.10.Hg 0,0323 0,0341 2,70 79,1 746 8,9
7m.2.10.Hg 0,0368 0,0396 2,7 69,3

7m.2.10.Hg 0,0384 0,0413 24 58,0

7m.2.10.Hg 0,0409 0,0440 2,93 66,7 64,7 59
6m.3.1.Hg 0,0436 0,0465 8,11 174,5

6m.3.1.Hg 0,0352 0,0375 578 154,2

6m.3.1.Hg 0,0361 0,0385 5,41 140,7 156,5 17,0
6m.1.1.Hg 0,0436 0,0460 5,62 122,2

6m.1.1.Hg 0,0556 0,0587 7.8 132,8

6m.1.1.Hg 0,0453 0,0478 7,0 145,6 133,5 11,7
5m.3.10.Hg 0,0337 0,0359 3,8 105,1
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5m.3.10.Hg 0,049 0,0523 5,3 101,3

5m.3.10.Hg 0,0483 0,0515 5.6 108,1 104.8 3,4
7m.1.1.Hg 0,0479 0,0507 5,6 109,8

7m.1.1.Hg 0,0337 0,0357 3.6 102,2

7m.1.1.Hg 0,0448 0,0475 46 97,3 103,1 6,3
6m.1.10.Hg 0,0384 0,0405 3,6 87.8

6m.1.10.Hg 0,0409 0,0431 3,7 85,7

6m.1.10.Hg 0,0423 0,0446 3,7 82,4 85,3 27
7m.3.1.Hg 0,0449 0,0477 7,0 146,4

7m.3.1.Hg 0,0445 0,0473 7,4 156,1

7m.3.1.Hg 0,0639 0,0679 10,3 151,2 1561,2 4,8
7m.3.10.Hg 0,0433 0,0460 2,7 59,6

7m.3.10.Hg 0,0413 0,0439 2,5 56,6

7m.3.10.Hg 0,0386 0,0410 2,6 62,3 59,5 2,8
7m.1.10.Hg 0,0561 0,0596 3,9 65,2

7m.1.10.Hg 0,046 0,0489 3,0 61,3

7m.1.10.Hg 0,0338 0,0359 2,2 61,2 62,6 23
5m.1.10.Hg 0,0314 0,0336 2,8 83,1

5m.1.10.Hg 0,0401 0,0429 3,7 85,2

5m.1.10.Hg 0,0383 0,0410 3,42 83,5 83,9 1,1
6m.2.1.Hg 0,0495 0,0528 7,4 140,1

6m.2.1.Hg 0,048 0,0512 7,29 142,4

6m.2.1.Hg 0,053 0,0565 8.1 143,7 1420 1,8
5m.3.1.Hg 0.0371 0,0402 55 1371

5m.3.1.Hg 0,05 0,0541 7,26 134,1

5m.3.1.Hg 0,0465 0,0503 6,54 129,8 133,7 3,7
8m.2.1.Hg 0,0502 0,0546 11,7 213.8

8m.2.1.Hg 0,0419 0,0455 9,07 199,2

8m.2.1.Hg 0,0361 0,0392 7,66 195,2 202,7 9,8
5m.2.1.Hg 0,0353 0,0380 6,1 159,8

5m.2.1.Hg 0,0617 0,0664 9.2 138,9
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5m.2.1.Hg 0,0554 0,0596 7,94 133,2 144,0 14,0
8m.2.10.Hg 0,045 0,0492 59 119,0
8m.2.10.Hg 0,0347 0,0379 4.4 116,3
8m.2.10.Hg 0,0405 0,0443 4,91 110,9 115,4 4.1
8m.3.10.Hg 0,0306 0,0332 4,61 138,7
8m.3.10.Hg 0.0403 0,0438 5,75 131.3
8m.3.10.Hg 0,0385 0,0418 5,48 1311 1337 4,3
5m.1.1.Hg 0,0336 0,0361 548 152,0
5m.1.1.Hg 0,0408 0,0438 6,8 1554
5m.1.1.Hg 0,0493 0,0529 7,2 135,2 147.5 10,8
8m.1.10.Hg 0,0412 0,0445 5,6 125,4
8m.1.10.Hg 0,0407 0,0440 47 107,4
8m.1.10.Hg 0,0436 0,0471 52 1111 114,6 9,5
8m.1.1.Hg 0,0506 0,0546 11,6 210,0
8m.1.1.Hg 0,0297 0,0321 6.3 197,7
8m.1.1.Hg 0,0473 0,0510 9,8 192,4 200,0 9,0
4m.1.10.Hg 0,0479 0,0496 44 88,3
4m.1.10.Hg 0,0569 0,0589 4,6 78,3
4m.1.10.Hg 0,0444 0,0460 3,3 71,8
4m.1.10.Hg 0,0488 0,0506 3.9 771 78,9 6,9
4m.3.10.Hg 0,0422 0,0423 3,58 84,7
4m.3.10.Hg 0,036 0,0361 2,85 79,1
4m.3.10.Hg 0,0353 0,0354 2,9 80,7 81,5 29
4m.3.1.Hg 0,0376 0,0378 52 136,5
4m.3.1.Hg 0,0477 0,0479 6,17 128,8
4m.3.1.Hg 0,0536 0,0538 6.8 126,9 130,7 51
4m.1.1.Hg 0,0428 0,0445 5,65 124,8
4m.1.1.Hg 0,0591 0,0615 7,85 127,8
4m.1.1.Hg 0,0608 0,0632 7,26 114,8 122,4 6,8
4m.2.1.Hg 0,0478 0,0500 6,83 136,6
4m.2.1.Hg 0,038 0,0397 5,25 1321
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4m.2.1.Hg 0,0436 0,0456 57 124,2 131,0 6,3
4m.2.10.Hg 0,0427 0,0438 41 94,3
4m.2.10.Hg 0,0421 0,0432 4.1 94,0
4m.2.10.Hg 0,0436 0,0447 4,0 90,4 92,9 2,2
7m.2.1.Hg 0,0479 0,0497 8,7 175,1
7m.2.1.Hg 0,0534 0,0554 10,2 184,7 179,9 6,8
Estimation de la concentration de Hg0 dans les sédiments — Lac 658:
Nom de HgTot (ng/g) HgTot - Hg(0) (ng/g)
I'échantillon Hg(0) (ng/g) | Hg(0)/HgT (%)
moyenne kcart type moyenne kcart type
4m.1.1.Hg 164,5 3,4 122,4 6,8 421 25,58
4m.1.10.Hg 96,34 4,2 78,9 6,9 17,5 18,12
4m.2.1.Hg 161,3 54 131,0 6,3 30,3 18,77
4m.2.10.Hg 105,0 3,2 92,9 2,2 12,1 11,83
4m.3.1.Hg 166,8 3,0 130,7 51 36,1 21,63
4m.3.10.Hg 93,44 1,2 81,5 29 12,0 12,80
5m.1.1.Hg 180,0 6,3 147,5 10,8 32,4 18,03
5m.1.10.Hg 99,3 1.9 83,9 1,1 15,3 15,44
5m.2.1.Hg 177,5 8,4 1440 14,0 33,5 18,87
5m.3.1.Hg 141,3 1,2 133,7 3,7 7.6 5,41
5m.3.10.Hg 132,0 2,9 104,8 34 27,1 20,57
m.1.1.Hg 195,3 1.4 133,5 11,7 61,8 31,63
6m.1.10.Hg 95,7 11,9 85,3 2,7 10,4 10,88
m.2.1.Hg 196,1 5,8 142,0 1.8 54,1 27,57
6m.2.10.Hg 80,5 1,2 79,3 11,6 1,2 1,54
|6m.3.1.Hg 2121 9,3 156,5 17,0 55,6 26,22
bm.3.10.Hg 82,0 3,2 74,6 8.9 7, 9,01
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7m.1.1.Hg 128,3 17 1031 6,3 25,2 19,66
7m.1.10.Hg 68,4 3.1 62,6 2.3 58 8,51
7m.2.1.Hg 2071 7.4 179,9 6,8 27,2 13,12
7m.2.10.Hg 73,2 3,4 64,7 5,9 8,5 11,63
7m.3.1.Hg 211,98 6,4 151,2 4,8 60,8 28,67
7m.3.10.Hg 70,79 1.8 59,5 2,8 11,3 15,96
8m.1.1.Hg 234,03 2,2 200,0 9,0 34,0 14,53
18Bm.1.10.Hg 134,18 6,7 114,6 9,5 19,6 14,57
8m.2.1.Hg 232,5 2,5 202,7 9,8 29,8 12,80

m.2.10.Hg 141,55 2,8 115,4 4,1 26,1 18,47
8m.3.10.Hg 156,6 2,7 133,7 4,3 22,8 14,59
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Pourcentage d’humidité dans les sédiments — Lac 658:

Moyenne des

Nom de I'échantillon [% d’Humidité Féplicats Ecart type
m.3.1 (1) 94,1962
bm.3.1 (2) 94,5281
m.3.1(3) 94,5062 94 4102 0,19
m.3.10 (1) 92,3716
m.3.10(2) 90,8587
m.3.10 (3) 92,3738 92,3727 0,002
m.2.1 (1) 92,8869
m.2.1(2) 92,4295
m.2.1(3) 92,7170 92 6778 0,23
m.2.10 (1) 91,7268
m.2.10 (2) 90,2609
m.2.10 (3) 90,6434 90,8770 0,76
m.1.1(1) 94,2946
bm.1.1 (2) 91,8555
6m.1.1(3) 92,2567 92 0561 0,28
om.1.10 (1) 92 4216
m.1.10 (2) 92,6288 92 4752 0,08
5m.3.1 (1) 94,3229
5m.3.1 (2) 93,1899
5m.3.1 (3) 94,4435 94,3832 0,09
5m.3.10 (1) 91,5523
5m.3.10 (2) 91,6618
5m.3.10 (3) 91,4888 91,5676 0,09
5m.1.10 (1) 90,9488
5m.1.10 (2) 91,2585 91,1037 0,22
5m.2.1 (1) 94,4679
5m.2.1 (2) 94,4278
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5m.2.1 (3) 93,8756 94,2571 0,33
5m.1.1 (1) 94,5612
5m.1.1 (2) 94,1848
5m.1.1(3) 93,5551 94,1004 0,51
4m.1.10 (1) 91,8504
4m.1.10 (2) 90,9254
4m.1.10 (3) 89,0428 91,3879 0,65
4m.3.10 (1) 88,7208
4m.3.10 (2) 85,7337
m.3.10 (3) 88,9535 88,8372 0,16
4m.3.1 (1) 92,3179
4m.3.1 (2) 91,8315 |
m.3.1 (3) 92,0471 92,0655 0,24
4m.1.1 (1) 93,2931
4m.1.1 (2) 92,9206
m.1.1 (3) 92,8338 93,0158 0,24
4m.2.1 (1) 95,1313
4m.2.1 (2) 94,7520
4m.2.1 (2) 94,6617 94,8483 0,25
4m.2.10 (1) 89,0788
4m.2.10 (2) 88,9572 89,0180 0,09
7m.1.10 (1) 92,5001
7m.1.10 (2) 91,8004
7m.1.10 (3) 91,9428 92,0811 0,37
7m.3.1 (1) 94,0649
7m.3.1 (2) 93,9061
m.3.1(3) 93,7007 93,8906 0,18
7m.2.1 (1) 93,9683
7m.2.1(2) 93,7097
7m.2.1(3) 93,6134 93,7638 0,18
7m.2.10 (1) 92,0942
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7m.2.10 (2) 90,9640 91,5291 0,80
7m.1.1 (1) 92,1038

7m.1.1 (2) 91,9574

7m.1.1 (3) 92,2504 92,1039 0,15
7m.3.10 (1) 92,4008 <

7m.3.10 (2) 92,4949

7m.3.10 (3) 92,4307 92,4421 0,05
8m.3.10 (1) 92,9744

8m.3.10 (2) 93,0437 93,0091 0,05
8m.3.10 (3) 92,9832

8m.2.10 (1) 92,8918

8m.2.10 (2) 92,8679 92,9143 0,06
8m.2.1 (1) 93,8071

Bm.2.1 (2) 93,7819

8m.2.1 (2) 93,9480 93,8457 0,09
8m.1.1 (1) 95,6751

8m.1.1 (2) 95,5284

8m.1.1 (3) 95,5677, 95,5904 0,08
Bm.1.10 (1) 93,3258

8m.1.10 (2) 93,3954

8m.1.10 (3) 93,1670 93,2961 0,12

XXaviii



Pourcentage de matiére organique — Lac 658:

Nom % MO

6m.3.1 38,5655
6m.3.10 38,3393
6m.2.1 39,2280
6m.2.1 (2) 37,2449
6m.2.10 34,6616
6m.1.1 36,4576
6m.1.10 38,1454
5m.3.1 36,9482
5m.3.10 33,3813
5m.1.10 34,9915
5m.2.1 36,4923
5m.2.1 (2) 36,3830
5m.1.1 37,6234
4m.1.10 35,2117
4m.1.10 (2) 36,4671
4m.3.10 33,4170
4m.3.1 34,0472
4m.1.1 34,7841
4m.2.1 36,0877
4m.2.10 34,1256
7m.1.10 41,7012
7m.1.10 (2) 42,8642
7m.3.1 37,5703
7m.2.1 39,8038
7m.2.10 39,6899
7m.1.1 - 38,0491
7m.3.10 43,0758




8m.3.10 43,5665
8m.2.10 44,6671
8m.2.1 45,5307
8m.1.1 44,8346
8m.1.1 (2) 44,3384
8m.1.10 46,7958

Données physicochimiques de la colonne d'eau du lac Croche au moment de I'échantillonnage (septembre 2007) :

Profondeur (m) | Température (°C) [ DO (mg/L) |pH
0 17,67 10,4 5,82
1 17,49 10,55 5,82
2 17,39 10,52 5,81
3 17,21 10,59 5,82
4 16,56 10,67 5,83
5 14,34 9,56 5,72
6 10,78 2,88 5,31
7 8,52 0,9 5,27
8 6,99 0,25 5,44
9 6,41 0,17 5,61
10 6,14 0,15 5,64
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Données physicochimiques de la colonne d'eau du lac 658 au moment de I'échantillonnage (septembre 2007) :

Profondeur (m) | Température (°C) | DO (mg/L) |pH
0 15,5 8,84
1 15,5 8,7
2 15,4] - 8,6
3 15,3 8,45
4 14,3 475
5 9,8 1,18 6,66
6 7,1 1,21
7 6,5 0.4 6,17
8 5,9 0,29
9 5.4 0,25 6,02
10

53 0,22
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Annexe 2. Données brutes de la figure A2. Pourcentage de Hg’ adsorbé sur les sédiments en fonction du temps de réaction lors de

différents essais.

temps 20' 20' oxique |20' oxique |[20' oxique
(min) 20' oxique |anoxique |' " "
0,000 41,438 51,438 22,520
0,167 41,039 58,562
0,333 43,701 57,231
0,667 50,966 | |
0,833 61,509
1,333 51,016 69,544
2,500 66,085 77,637
5,000 80,328 89,381
10,000 , 94,329 94,891
20,000 99,024 100 | 87,4483727 94,835 94,686
40,000 100 100 | 97,6223725 97,678 98,292
60,000 100
80,000 100

100

Les données des expériences d’adsorption en conditions anoxiques et oxiques ont été combinés afin d’augmenter le nombre de points

sur la courbe. Quatre réplications ont été faites pour les sédiments en conditions oxiques.
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Annexe 3. Données brutes de la figure A3. Adsorption du Hg sur les sédiments de surface et profonds prélevés a 1’été et a I’automne.

Concentrations d’oxygene dissous dans |’eau sus-jacent les sédiments.

Eté 2007

Adsorption corrigé

Hg(0) capté Contenu en MO | par le contenu en MO )

Nom de I'échantillon | (pg) (9)  (ng/g de MO) Moyenne | Ecart type
8.1.1 18,833 0,020 0,95436717

8.1.2 - 25,298 0,020 1,28198272

8.1.3 24,278 0,020 1,23029396 1,156 0,2
8.10.1 17,483 0,032 0,5396313

8.10.2 7,485 0,032 0,23103245

8.10.3 5,955 0,032 0,18380738 0,318 0,2
4.1.1 74,108 0,011 7,02390853

4.1.2 76,913 0,011 7,28976462

4.1.3 68,31 0,011 6,47437782 6,929 0,4
451 6,608 0,055 0,11908503

4.5.2 3,8625 0,055 0,06960743

4.5.3 8,8125 0,055 0,15881307 0,116 0,0
7.1.1a 108,218 0,022 4,83602569

7.1.2a 95,468 0,022 4,26625608

7.1.3a 97,62 0,022 4,36242425 4,488 0,3
7.10.1b 26,573 0,033 0,80834172

7.10.2b 31,635 0,033 0,96232606

7.10.3b 27,69 0,033 0,84232049 0,871 0,1
7.1.1¢c 42,015 0,030 1,39073161

7.1.2¢c 58,478 0,030 1,93567067




7.1.3¢c 48,495 0,030 1,80522503 1,644 0,3
7.10.1d 41,288 0,033 1,25588814
7.10.2d 58,53 0,033 1,78035244
7.10.3d 62,205 0,033 1,89213777 1,643 0,3
5.1.1a 68,235 0,033 2,07293298
5.1.2a 56,258 0,033 1,70907985 ‘
5.1.3a 55,598 0,033 1,6890295 1,824 0,2
5.10.1b 17,685 0,039 0,45608443
5.10.2b 12,6 0,039 0,32494565
5.10.3b 13,538 0,039 0,34913605 0,377 0,1
5.10.1¢c 32,16 0,039 0,82938509
5.10.2¢ 42,135 0,039 1,08663373
5.10.3c 28,838 0,039 0,74371291 0,887 0,2
5.1.1d 67,605 0,026 2,56747617
5.1.2d 54,428 0,026 2,06704523
5.1.3d 61,253 0,026 2,3262424 2,320 0,3
6.1.1¢c 52,358 0,028 1,87986657
6.1.2c 53,58 0,028 1,92374138
6.1.3¢c 59,363 0,028 2,13137476 1,978 0,1
6.10.1b 6,053 0,039 0,15404036
6.10.2b 46,913 0,039 1,19387001
6.10.3b 37,38 0,039 0,95126854 0,766 0,5
6.1.1d 62,055 0,027 2,28218399
6.1.2d 72,668 0,027 2,67249611 ‘
6.1.3d 67,058 0,027 2,46617829 2,474 0,2
1* chitfre : profondeur
2° chiffre : cm échantillonné
3% chitire : réplicat analytique

4° position :

réplicat de terrain
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Adsorption corrigé par

Hg(0) capté | Contenu en MO | le contenu en MO .
Nom de I'échantillon (pg) (9) (ng/g de MO) Moyenne | Ecart type
4.1.1.1 22,0 0,028 0,8
4.1.1.2 10,2 0,028 0,4
4.1.1.3 11,7 0,028 0,4 0,525 0,2
4.1.5.1 64,0 0,032 2,0
4.1.5.2 58,7 0,032 1,8
4.1.5.3 65,2 0,032 2,0 1,968 0,1
4.2.1.1 -1,4 0,030 0,0
4212 0,0 0,030 0,0
4.2.1.3 19,3 0,030 0,6 0,196 0,4
4.3.1.1 0,0 0,034 0,0
4.3.1.2 0,0 0,034 0,0
4.3.1.3 0,0 0,034 0,0 0,000 0,0
4.3.5.1 8,8 0,047 0,2
4.3.5.2 1,5 0,047 0,0
4.3.5.3 6,1 0,047 0,1 0,116 0,1
51.1.1 26,9 0,034 0,8
5.1.1.2 15,6 0,034 0,5
5.1.1.3 7,8 0,034 0,2 0,491 0,3
5.1.10.1 39,3 0,040 1,0 '
5.1.10.2 32,4 0,040 0,8
5.1.10.3 38,4 0,040 1,0 0,921 0,1
52.1.1 -1,4 0,045 0,0
5.2.1.2 0,0 0,045 0,0
5213 6,6 0,045 0,1 0,038 0,1
5.2.10.1 19,4 0,043 0,4
5.2.10.2 7,8 0,043 0,2
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5.2.10.3 0,2 0,043 0,0 0,209 0,2
5.3.1.1 25,7 0,033 0,8
5.3.1.2 18,6 0,033 0,6
5.3.1.3 25,0 0,033 0,8 0,704 0,1
5.3.10.1 41,2 0,043 1,0
5.3.10.2 36,4 0,043 0,9
5.3.10.3 35,1 0,043 0,8 0,882 0,1
6.1.1.1 60,8 0,025 2,4
6.1.1.2 63,9 0,025 2,5
6.1.1.3 61,2 0,025 2,4 2,462 0,1
6.1.10.1 32,3 0,030 1,1
6.1.10.2 26,6 0,030 0,9
6.1.10.3 6,3 0,030 0,2 0,728 0,5
6.2.1.1 40,6 0,027 1,5
6.2.1.2 46,0 0,027 1,7
6.2.1.3 48,4 0,027 1,8 1,684 0,1
6.2.10.1 22,9 0,035 0,7
6.2.10.2 22,8 0,035 0,7
6.2.10.3 16,3 0,035 0,5 0,590 0,1
6.3.1.1 44,9 0,024 1,9
6.3.1.2 42,4 0,024 1,8
6.3.1.3 46,3 0,024 1,9 1,874 0,1
6.3.10.1 21,6 0,034 0,6
6.3.10.2 32,8 0,034 1,0
6.3.10.3 34,7 0,034 1,0 0,864 0,2
71.1.1 87,4 0,023 3,9
71.1.2 82,9 0,023 3,7
71.1.3 76,4 0,023 3,4 3,632 0,2
7.1.101 46,1 0,034 1,3
7.1.10.2 51,8 0,034 1,5
7.1.10.3 46,7 0,034 1,4 1,411 0,1
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7.2.1.1 70,3 0,028 25
7.21.2 72,7 0,028 2,6
7.21.3 72,7 0,028 2,6 2,561 0,1
7.2.10.1 68,6 0,031 22
7.2.10.2 62,9 0,031 2,0
7.2.10.3 61,8 0,031 2.0 2,049 0,1
7.3.1.1 69,3 0,027 2.6
7.3.1.2 69,6 0,027 2,6
7.3.1.3 69,9 0,027 2,6 2,604 0,0
7.3.10.1 60,6 0,031 1,9
7.3.10.2 60,8 0,031 1,9
7.3.10.3 63,8 0,031 2,0 1,969 0,1
8.1.1.1 64,2 0,031 2,1
8.1.1.2 61,8 0,031 2.0
8.1.1.3 60,5 0,031 1,9 2,001 0,1
8.1.10.1 30,7 0,031 1,0
8.1.10.2 32,4 0,031 1,0
8.1.10.3 38,9 0,031 1,2 1,086 0,1
8.2.1.1 73,7 0,026 2,8
8.2.1.2 67,6 0,026 2,6
8.2.1.3 69,2 | 0,026 27 2,691 0,1
8.2.10.1 48,2 0,031 1,6
8.2.10.2 45,5 0,031 1,5
8.2.10.3 453 0,031 1,5 1,516 0,1
8.3.1.1 17,1 0,027 0,6
8.3.1.2 14,5 0,027 0,5
8.3.1.3 21,0 0,027 0,8 0,649 0,1
8.3.10.1 0,0 0,033 0,0
8.3.10.2 0,0 0,033 0,0

0,0 0,033 0,0 0,000 0,0

8.3.10.3
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1% chiffre : profondeur

2° chiffre : réplicat de terrain
3° chiffre : cm échantillonné
4° chiffre . réplicat analytique



Annexe 4. Données brutes de la figure A4. Influence du pH sur I’adsorption du Hg® sur les sédiments.

pH % Hg(0) adsorbé

2,14 64,216
3,17 68,566
4.1 70,378
4,4 72,052
5,1 73,287
5,15 71,268
5,28 71,1086
5,5 70,832
6,05 70,962
6,48 69,455
7,2 69,596
7,86 73,333
9,45 69,504
10,93 71,382
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Annexe 5. Données brutes de la figure S1. Influence de la stérilisation par formaldéhyde des sédiments sur I’adsorption de Hgo.

Hg(0) injecté

186,045
182,618
183,533
191,205
185,85025
Formol
Hg(0) non Hg(0) Hg(0) adsorbeé / Hg(0)
adsorbé adsorbé injecté
185,528 0,32225 0,17339229
181,995 3,85525 2,07438516
185,775 0,07525 0,04048959
moyenne 0,76275568
écart type 1,13784652
Sédiments
Hg(0) non Hg(0) Hg(0) adsorbé / Hg(0)
adsorbé adsorbé injecté
31,868 153,98225 82,8528614
33,945 151,90525 81,7352949
35,393 150,45725 80,956173
moyenne 81,8481098
écart type 0,95336354




formol +

Sédiments
Hg(0) non Hg(0) Hg(0) adsorbé / Hg(0)
adsorbé adsorbé injecté
41,318 144,53225 77,7681225
36,278 149 57225 80,4799832
36,795 149,05525 B0,2018023
moyenne 79,4833026
écart type 1,49188755
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Annexe 6. Données brutes de la figure S2. Influence d’une modification artificielle des concentrations d’oxygene dissous sur

I’adsorption du Hg sur les sédiments.

tps (min) | 20' oxique |20' anoxique
0 41,438 51,438
0,16666667 41,039 58,562
0,33333333 43,701 57,231
0,66666667 50,966
0,83333333 61,509
1,33333333 51,016 69,544
25 66,085 77,637
5 80,328 89,381
10
20 99,024 100
40 100 100
60 100




Annexe 7. Analyse en composantes principales (ACP) des variables influengant I’adsorption de Hg® sur les sédiments

nom Adsorption MO (%) | DO (mg/L) T (°C) pH taille des
(pg/g dw) particule (um)

411 0,182 47255 10,67 16,56 5,83 177.8

421 0,186 59734 10,67 16,56 583 129,9

431 0,272 9,8748 10,67 16,56 583 88,46

511 1,116 34,36 9,56 14,34 572 40,71

521 0,923 33,348 9,56 14,34 5,72 47,77

5.3.1 1,028 29,6906 9,56 14,34 572 92,79

6.1.1 2,843 45,2292 2,89 10,78 5,31 30,16

621 2,524 45,8373 2,89 10,78 5,31 39,64

6.3.1 2,615 45,9122 2,89 10,78 5,31 39,88

711 3,074 46,0188 0,9 8,62 5,27 38,7

7.21 2,525 45,0176 0,9 8,62 5,27 38,36

7.31 3,025 53,6337 0,9 8,62 5,27 28,53

8.1.1 2,357 43,3749 0,25 6,99 5,44 38,52

8.2.1 2,792 45,5868 0,25 6,99 5,44 38,58

8.3.1 1,986 48,6447 0,25 6,99 544 26,74
Variable by Variable Spearman Rho Prob>|Rho| Plot

MO (%) Adsorption (pg/g dw) 0,8464 <,0001 | |
DO (mg/L) Adsorption (pg/g dw) -0,7201 0,0025 | = _-_Efs |
DO (mg/L) MO (%) -0,7747 0,0007 [ NG
T(°C) Adsorption (pg/g dw) -0,7201 0,0025 [ I
T(°C) MO (%) -0,7747 0,0007 B o

TCC) DO (mgiL) 1,0000 0000 [
pH Adsorption (pg/g dw) -0,9165 <,0001 | :

pH MO (%) -0,8401 <,0001 T B ]
pH DO (mg/L) 0,7000 0,0037 ™ = Sl ' ] ]
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pH T (°C) 0,7000
taille des particule (um) Adsorption (pg/g dw) -0,7500
taille des particule (um) MO (%) -0,8179
taille des particule (um) DO (mg/L) 0,8620
taille des particule (um) T(°C) 0,8620
taille des particule (um) pH 0,7638
ACP de Type II : Corrélation entre les vecteurs
-1.0 -0.5 0.0 0.5 1.0
| | | | |
411
N -
- taille
4.2
Gy '
N "
borption. _
g o [P
431 PO
T
521
o~ 5.1.1
| I I |
-2 -1 0 1 2

Axe 1

1.0

0.5

0.0

-0.5

-1.0

0,0037
0,0013
0,0002
<,0001
<,0001
0,0009

|
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Principal Components / Factor Analysis

Principal Components: on Correlations

Eigenvalue
Percent

Cum Percent
Eigenvectars
Adsarption (pg/g
dw) 2

MO (%) 2

T(°C) 2

pH 2

taille des particule
(um) 2

3,8858
77,7150
77,7150

-0,46302

-0,43822
0,45350
0,46374
0,41577

0,4118
8,2353
85,9504

0,01819

0,42595
-0,22086
-0,13976

0,86598

0,3315
6,6292
92,5796

0,27979

0,64133
0,51522
0,48208
-0,11213

0,2750
5,5006
98,0802

0,63847

-0,35141
0,51070
-0,39637
0,22572

0,0960
19198
100,0000

0,54713

-0,30289
-0,46830
0,61311
0,11701





