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CITATION

«L’homme compte sur le mercure pour améliorer son bien-&tre. Dans la manipulation et
I’emploi du mercure ou de ses composés, il en a égaré des doses impressionnantes [...]
A Minamata, au Japon, les hommes ont découvert avec stupeur que le mercure, sous sa
forme organique, pouvait réduire les humains 2 1’état de loque et, bien souvent, les tuer.
La maladie provoquée par le mercure organique porte désormais le nom de « Maladie de
Minamata ».

L’omniprésence de la mort dans 1’ére modermne nous a, d’une certaine maniére, blindés
contre cette réalité. Entre la mort naturelle et celles provoquées artificiellement par les
hommes, on ne fait plus la différence. Outre la guerre, les humains ont introduit dans leur
milieu d’autres sources d’anéantissement, comme la pollution par exemple. Et on a tenu
pour acquis que cette nouvelle fagon de mourir était aussi inévitable que la guerre ou les
épidémies. Alors, le mercure, lui qui a laissé a peine un millier de cadavres « officiels »
dans son sillage depuis le début du siécle ...

Pourtant 1l faut se secouer et ouvrir grand les yeux.»

(Dossier Mercure. De Minamata & Matagami, Elliott ef al., 1976)
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RESUME

Le présent projet porte sur la spéciation et la toxicité du mercure (Hg) dans des sols
prélevés a proximité d’usines chlore-alkali.

Le Hg est un métal particulier avec une toxicité redoutable. Comme c’est le cas pour
d’autres métaux, sa toxicité est liée a sa spéciation. Sous la forme inorganique,
généralement majoritaire dans une matrice, le Hg®" a une toxicité similaire aux autres
métaux traces bivalents. Par contre les composés organiques, dont les composés
organiques alkylés les plus simples (méthyl-mercure et diméthyl-mercure), sont au moins
d’un ordre de grandeur plus biodisponibles et donc plus toxiques. De plus, il est difficile
de prédire le devenir du Hg et ses effets toxiques dans des sols contaminés, car sa
spéciation est liCe aux caractéristiques physico-chimiques du sol et au vieillissement de la
contamination, rendant son comportement différent dans chaque type de sol.

Le probléme de la détermination de la spéciation représente donc une des plus
importantes étapes dans ’évaluation du potentiel toxique d’un sol contaminé par le Hg.
Mais a cause du fait qu’il n’y a pas encore de méthode standardisée, le probléme n’est
toujours pas résolu. De la méme facon, la toxicité du Hg est connue pour certaines
especes chimiques prises individuellement (ex. HgCl,, CH3;HgCl) mais elle est beaucoup
plus difficile a évaluer pour des sols industriels contaminés.

Ainsi, les deux objectifs principaux de la présente etude sont de: 1) determiner la
spéciation du Hg dans des sols contaminés suite a I’activité d’usines chlore-alkali a I’aide
d’extractions sélectives et d’une procédure d’extraction séquentielle appropriée et
2) évaluer la relation entre la spéciation du Hg dans le sol, la teneur dans les tissus des
organismes exposés et la réponse écotoxique.

Pour répondre & ces objectifs, une revue de littérature a été réalisée, comprenant une
revue des méthodes de détermination de la forme chimique et une sélection des
organismes cibles pour les tests écotoxicologiques. Trois échantillons de sols contaminés
au Hg ont été prélevés aux Pays-Bas, en Belgique et en France et fournis a la Chaire
Industrielle CRSNG en Assainissement et Gestion des Sites Contaminés par les

compagnies Solvay et Total Fina EIf. Ces sols ont d’abord été caractérnisés pour leurs
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propriétés physico-chimiques. En paralléle, une procédure d’extraction séquentielle
(PES), adaptée de diverses techniques de la littérature, a été développée. La procédure,
qui comprend quatre étapes, a été validée et appliquée afin de déterminer la forme
chimique du Hg dans les trois sols a I’étude. Séparément, sur des échantillons frais du sol,
les formes du Hg (Hg total, Hg volatil et méthyl-mercure) ont été déterminées.

La procédure servant & déterminer le fractionnement et la spéciation du Hg dans le sol
comprend donc: 1) une analyse du Hg total (THg) 2) une analyse du Hg volatil (Hg',
HgCl, et Hg lié 4 la matiére organique) 3) une analyse du méthyl-mercure (CH;Hg") et 4)
une extraction séquenticlle de 4 fractions, soit les composés solubles dans I’eau (F1), les
composés échangeables (F2), les composés organiques (F3) et les composés résiduels
(F4). Deux variantes de la PES, qui sont différentes au niveau des solvants utilisés pour
Pextraction de la fraction F2 ont été testées: conditions alcalines en présence d’agents
complexants (EDTA) — variante 1 de la méthode ou conditions acides avec des cations
échangeables (Ca*")- variante 2 de la méthode.

Afin d’évaluer le potentiel écotoxicologique et la biodisponibilité¢ du Hg dans les sols, des
tests d’inhibition de la germination et de la croissance de I’orge (Hordeum vulgare) et de
mortalité de ver de terre (Eisenia andrei) ont été réalisés. Les effets toxigues ont été
mesurés tout au long des tests sur I'orge (145) et sur le ver de terre (21j) et 4 7, 14 et 21j
des €chantillons ont été prélevés et analysés pour déterminer les concentrations du Hg
dans les tissus. Les facteurs de bioconcentration du Hg (BCF) ont été calculés par le
rapport entre la concentration du Hg des tissus et la concentration du Hg total dans le sol.
Les parametres de mesure des effets toxiques dont la CEsg & 14 (germination), la Clys et
la Clso 2 7 et 14j (longueur des tiges) et la Clys et Ia Clsp & 7 et 145 (longueur des racines)
pour I’orge, de méme que la CLsg a 7, 14 et 21j pour le ver de terre ont été aussi calculés.
Dans la troisieme étape du projet, des corrélations spéciation — biodisponibilité - toxicité
ont été établies a I’aide d’une matrice de corrélation.

La caractérisation physico-chimique des sols indique des sols sableux avec un pH alcalin
(7,90-9,11), des concentrations élevées des chlorures (5-35 mg/kg) et des teneurs trés

faibles en mati¢re organique (0-1,82%). Il est ressorti que sur les trois échantillons de sol
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a I’étude, le Sol 3 présentait une concentration de Hg beaucoup plus élevée que les deux
autres (11 500 mg/kg par rapport & 568 et 295 mg/kg pour les Sols 1 et 2 respectivement).
De plus, la forme chimique du Hg dans les Sols 1 et 3 est trés différente de celle du
Sol 2 : dans les deux premiers, respectivement 88% et 98% du Hg total se trouve sous
une forme volatile (éliminé par un simple chauffage a2 180°C pendant 48 h), alors que
dans le Sol 2, seulement 14 % du Hg présent est volatil. Enfin, de fagon générale, les
concentrations de méthyl-mercure ne représentaient qu’une petite fraction du Hg total
(soit 9,49 pug/kg, 0,24 ngkg et 19,3 pg/kg respectivement pour chacun des trois
échantillons, ce qui représente 0,167%, 0,008% et 0,017% du Hg total).

Quant a la distribution des fractions, selon les résultats obtenus et dépendamment de la
variante de la PES, les pourcentages les plus élevés de Hg mobile (soluble et
échangeable) étaient retrouvés dans le Sol 1 (11,9-40,7%) par rapport a des valeurs
moyemnes (3,2-12,0%) pour le Sol 2 et les valeurs les plus faibles pour le Sol 3 (2,6-
4,9%). Pour les deux variantes de la PES, la contribution la plus importante & la somme
de ces deux fractions (F1+F2) était la deuxiéme extraction (F2) avec des résultats qui
varient entre 11,1-39,6% (Sol 1), 3,1-12,0% (Sol 2), et 2,1-4,4% (Sol 3) du Hg total. La
fraction échangeable et la somme des fractions soluble et échangeable étaient trés bien
corrélées avec le rapport des chlorures/Hg total. La fraction résiduelle est majoritaire
allant de 65,6-70,8 % (Sol 3) a 87,7-106% (Sol 2) et 73,5-116 % (Sol 1). Cette fraction
est peu stable pour certains sols a cause des forts pourcentages de Hg volatil
Globalement, la mobilité du Hg variait selon I’ordre suivant: Sol 1 > Sol 2 > Sol 3.

La procédure développée s’est avérée tirés satisfaisante du point de vue de la
reproductibilité des résultats et du pourcentage de récupération des especes (bilan de
masse). En effet, le rapport de la somme des fractions récupérées par rapport & la
concentration du Hg obtenue par digestion totale de ’échantillon (% de récupération)
variait de 70,5+2,1 to 130:6% selon les échantillons.

Les résultats des tests écotoxicologiques ont indiqué des effets d’inhibition de la
germination et de la croissance de 1’orge en présence des concentrations plus élevées de

mercure total, Trés peu de variation sur I'inhibition de la germination des graines de 'orge
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était observée dans les sols 1 et 2 avec respectivement 5,6% et 11% d'inhibition de la
germination. En méme temps (a 14j), une baisse importante de la germination (40%) était
observée dans le Sol 3. Dans ce dernier sol, la germination a ét¢ totalement inhibée a 7j et
des graves symptomes de stress causés par le Hg ont été observés a 14 (des plantes
chlorotiques trés peu développées). L'inhibition de la croissance (%) de lorge
comparativement au sol témoin a la fin des tests était différente, avec une toxicité plus
faible du Sol 2 (15,2 pour les parties aériennes des plantes et 31,0 pour les racines),
moyenne pour le Sol 1 (20,2 pour les parties aériennes des plantes et 63,7 pour les
racines) et plus importante dans le Sol 3 (38,8 pour les parties aériennes des plantes et
92,2 pour les racines). Le Sol 1 était alors plus toxique que le Sol 2 mais moins toxique
que le Sol 3. L’analyse du Hg dans les tissus indiquait des concentrations plus élevées
dans T'orge du Sol 1 (4200 mg Hg/kg dans les parties aériennes des plantes et 6560 mg
Hg/kg dans les racines) avec des BCF respectivement de 7.41 et 11.6 que dans le Sol 2
(21 mg Hg/kg ou 0.07 dans les parties aériennes des plantes et 510 mg Hg/kg ou 1,73
dans les racines) ou le Sol 3 (1750 mg Hg/kg ou 0,152 dans les parties aériennes des
plantes et 2090 mg Hg/kg ou 0,182 dans les racines).

Les bioessais avec le ver de terre ont produit des résultats généralement en accord avec
ceux de 'orge. Aucune mortalité n'était observée dans les sols 1 et 2 mais des forts
pourcentages ont été enregistrés dans le Sol 3 (5%, 85%, et 100% a 7, 14, et 21j). Les
concentrations du Hg dans les tissus des vers de terre a 21 jours de méme que les BCF
¢taient plus élevés dans le Sol 1 (1410 mg Hg/kg ou 2,48) que dans le Sol 2 (178 mg
Hg/kg ou 0,605). Pour les deux organismes I’analyse directe des concentrations du Hg
dans les tissus des organismes s’est révélée un bon indicateur d'exposition au mercure
avec les concentrations les plus élevées du Hg dans les tissus des organismes du Sol 1
apres 21 jours. L'orge était 'organisme le plus sensible probablement a cause des BCF
plus élevés (jusqu'a 7,41 dans les parties aériennes des plantes et 11,6 dans les racines)
comparativement aux vers de terre (Jusqu'a 2,48).

Des corrélations ont été établies entre le Hg mobile (la somme des fractions soluble et

échangeable) dans le sol et la toxicité sur les deux organismes, entre le mercure mobile et
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les concentrations du Hg dans les tissus des organismes apres 1’exposition, de méme
qu'entre la toxicité et les BCFs. Les effets toxiques sur ’orge sont significativement
corrélés 4 la concentration du Hg mobile, tandis que les effets toxiques sur le ver de terre
sont le mieux corrélés & la concentration du mercure total et a4 la concentration du
mercure soluble dans I’eau. Cependant les teneurs du Hg dans les tissus de ’orge apres
14 jours d’exposition et les BCF sont significativement corrélés au mercure mobile des
sols, tandis que pour le ver de terre ils sont significativement corrélés a la concentration
du mercure total et & la concentration du mercure soluble dans I’eau.

Basé donc sur les résultats des tests ecotoxicologiques, pour les sols 1 et 2, plus la
concentration en Hg mobile est élevée, plus les concentrations du Hg dans les tissus sont
élevées (aussi bien que le BCF) et plus la toxicité pour ’orge est élevée. Cependant, le
Sol 3, avec la concentration la plus élevée du Hg mobile a manifesté la toxicité la plus
élevée sur les deux organismes mais une bioconcentration limitée a 14 jours d’exposition
pour I’orge suggérant I’existence d’un seuil dans I’assimilation du Hg.

L'étude indigue que pour le mercure des sols contaminés suite & l'activité d’usines chlore-
alcali, les concentrations du Hg mobile sont utiles pour ’estimation des effets toxiques
sur Vorge, tandis que pour l’estimation des effets toxiques sur le ver de terre les
concentrations totales et la concentration de Hg soluble dans I’eau sont des paramétres

importants.
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ABSTRACT

This project focuses on the evaluation of Hg speciation and Hg toxicity in soils highly
contaminated by emissions from chlor-alkali plants.

Hg is a non essential trace metal which is generally considered as very toxic in the
environment. In nature, it is present in many chemical forms. The conversion between
these forms controls its environmental distribution and its stability.

Hg speciation in soil is thus a very important factor influencing its transport in other
media such as water, air and biota. The toxicity, bioaccumulation, and environmental
mobility of Hg in soil depend on the species present.

The major fraction of the total Hg content of contaminated soils is composed of inorganic
Hg(Il) species, which have a similar toxicity with other trace heavy metals and are
bioavailable and toxic if water soluble. The organomercury compounds however, even in
very low concentrations (less than 2% of total Hg in soil) are more toxic and easily
bioaccumulated because they are at least an order of magnitude more mobile than
inorganic Hg compounds. Furthermore, it is difficult to predict the fate of Hg in
contaminated soils, because its speciation is strongly influenced by the physicochemical
characteristics of soils and by weathering.

The evaluation of Hg speciation is a very important stage in the assessment of potential
hazards of a contaminated soil and is required to understand the behaviour of Hg.
Nevertheless, there is no standardized method. In addition, the toxicity of Hg as alkyl
mercury species (e.g. CH3HgCl) and as soluble inorganic species (e.g. HgCl) is
relatively well known but it is more difficult to evaluate Hg toxicity in real contaminated
industrial soils.

The two main objectives of the present study are: 1) to determine the speciation of Hg in
soils contaminated by emissions of chlor-alkali plants using single and sequential
extractions and; 2) to correlate Hg speciation with toxic effects in a contaminated soil.
The study was performed with three soil samples impacted by Hg emissions from chlor-
alkali plants m Europe. All samples were provided by the Solvay and Total Fina EIf

companies. The physicochemical characteristics of the soils were examined to investigate



Xil

the factors responsible for Hg speciation. A four-siep novel sequential extraction
procedure (SEP) was developed and investigated in order to assess Hg partitioning in
highly contaminated field soils. Total, volatile, and methyl Hg concentrations were also
determined using single extractions.

The proposed procedure for the fractionation and speciation of the soil-Hg differentiates
the Hg compounds into the following four fractions: F1: water-soluble; F2: exchangeable
(2 alternative procedures were tested); F3: bound to organic matter, and F4: residual Hg.
Two alternative SEPs have been tested that used two chemical extractants of the
exchangeable fraction which was extracted under alkaline conditions with a complexing
agent (0.5M NHsAc-EDTA (pH = 8.4), (alternative 1) and under slightly acidic
conditions with 1M CaCl, (pH = 5) (alternative 2).

In order to evaluate the toxicity of Hg-contaminated soils, germination and growth
inhibition of barley (Hordeum vulgare) and mortality of earthworms (Eisenia andrei)
were assessed. During the bioassays, toxic effects (germination and the grow inhibition
for barley and mortality for earthworms) were observed on barley (14 days) and on
earthworms (21 days) and 7-day, 14-day, and 21-day random samples were analyzed for
Hg which were used to establish the biconcentration factors (BCFs). The BCFs were
calculated as the ratio of body (earthworms) or specific tissue (aerial plants and roots of
barley) and soil total Hg concentrations. The endpoints as ECsy and ICys and ICso values
for roots and shoot lengths of barley and LCs for earthworms were also calculated.

Toxic effects as well as BCFs were subjected to correlation analysis against the soil-Hg
partitioning levels, total Hg, methylmercury and volatile Hg. All statistical treatments of
the data were performed using the STATISTICA software.

The soil characterization revealed extremely contaminated (295 + 18.3 to 11500 + 457
mg Hg/kg) coarse-grained sandy soils having an alkaline pH (7.90-9.11), high chloride
concentrations (5-35 mg/kg) and very low organic carbon content (0-1.82%). Methyl Hg
concentrations were low (from 0.24 & 0.02 to 19.3 + 1.47 pg/kg) in all soils. Sequential
extractions indicated that the majority of the Hg was associated with the residual fraction

F4). In Soils 1 and 3, however, high percentages (88-98%) of the total Hg were present
( , , high p ges ( ) g p
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as volatile Hg. Therefore, in these two soils, a high proportion of volatile Hg and hence,
Hg", was present in the residual fraction. The mobile fraction of mercury (sum of water
soluble and exchangeable fractions) represents a low percentage of total Hg and was most
abundant in Soil 1 (11.9-40.7%), compared with Soil 2 (3.2-12.0%) or Soil 3 (2.6-4.9%)
for the 2 SEP alternatives respectively. For both alternatives, the most important
contribution to the sum of these two fractions was the second extraction (F2) with the
results varying for total Hg between 11.1-39.6% (Soil 1), 3.1-12.0% (Soil 2), and 2.1-
4.4% (Soil 3). The exchangeable Hg fraction (F2) and the sum of water soluble and
exchangeable Hg fractions (F1 + F2) were both strongly correlated with the ratio of
chlorides to total Hg. In all soils, the largest Hg proportion was found within the residual
fraction which ranged from 65.6-70.8 (Soil 3) to 87.7-106% (Soil 2) and 73.5-116% (Soil
1). In naturally occurring conditions, the residual fraction represents the least available
form of Hg but in this specific case, this result is misleading due to the presence of very
high concentrations of volatile Hg in certain soils. Indeed, the mobility of the Hg varies
according to the order: Soil 1 > Soil 2 > Soil 3.

The developed SEP was reproducible and efficient for highly contaminated field samples
with recovery (calculated as the sum of extracted Hg fractions divided by the
independently determined total Hg concentration) between 70.5+2.1 to 130+6%.

Results of ecotoxicological tests indicated inhibition effects on germination and growth
of barley in the presence of higher concentrations of total Hg. In non dilutes Soils 1 and
2, only minor germination inhibitions of 5.6 and 11% respectively, were observed. At the
same time (14d), an important decrease in seed germination (40%) was observed in Soil
3. In this soil, the 7d germination was totally inhibited and morphological symptoms
(plants became severely chlorotic with yellow leaves and stunted growth) appeared as
characteristic stress features at 14d. The 14d growth inhibition of barley compared with
the control sample was different in the three soils and showed the lowest toxicity in Soil 2
(15.2% for shoots and 31.0% for roots), average in Soil 1 (20.2% for shoots and 63.7%
for roots) and the highest in Soil 3 (38.8% for shoots and 92.2% for roots). Soil 1 was

therefore more toxic than Soil 2 but less toxic than Soil 3.
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The tissue-Hg concentrations and BCFs revealed higher values in barley grown in Soil 1
(4200 mg Hg/kg or 7.41 in aerial plants and 6560 mg Hg/kg 11.6 in roots) than in Soil 2
(20.6 mg Hg/kg or 0.07 in aerial plants and 510 mg Hg/kg or 1.73 in roots) or in Soil 3
(1750 mg Hg/kg or 0.152 in aerial plants and 2090 mg Hg/kg or 0.182 in roots).

The bioassays with earthworms were generally consistent with those obtained with
barley. No mortality was observed in Soils 1 and 2 but strong percentages were recorded
in Soil 3 (5%, 85%, and 100% at 7, 14, and 21d). The tissue-Hg concentrations and the
corresponding BCFs at 21 days were higher in Soil 1 (1410 mg Hg/kg or 2.48) than in
Soil 2 (178 mg Hg/kg or 0.605). For both organisms, direct analysis of tissue-Hg
concentrations was a good indicator of mercury exposure with the highest tissue-Hg
concentrations found in Soil 1. However, barley was the most sensitive organism
probably because of higher BCFs (up to 7.41 in aerial parts and 11.6 in roots) compared
to earthworms (up to 2.48) which entailed higher toxicity.

Relationships were established between soil-extractable Hg and toxicity on two
organisms, between the mobile mercury and the tissue-Hg concentrations after exposure,
as well as between soil-extractable Hg and the BCFs. Toxic effects on barley were
significantly positively correlated with the concentration of mobile Hg (water soluble and
exchangeable fractions), while toxic effects on earthworms were significantly positively
correlated with total mercury and with water soluble mercury concentrations. However,
tissue-Hg concentrations in barley and the BCFs are most highly correlated to the fraction
(%) of mobile mercury in soils, while for the earthworms better correlations were found
with the total mercury concentrations and the soluble mercury concentrations.

Based on ecotoxicological results, in Soils 1 and 2, the higher the mobile Hg fraction the
higher the tissue-Hg concentrations (as well as the BCFs) and the higher the toxicity. Soil
3, with the highest concentration of mobile Hg, had the highest toxicity but showed
limited bioconcentration suggesting a threshold of toxicity for uptake.

The study indicates that for Hg contaminated soils in the vicinity of chlor-alkali plants,

the mobile concentrations are useful for estimating toxic effects on barley, whereas for
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estimation of toxic effects on earthworms, the total concentrations and the water soluble

fraction are more important.
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CHAPITRE I

INTRODUCTION

1.1 Problématique

Le Hg est encore de nos jours utilisé dans différentes activités industriclles. Parmi les

principaux utilisateurs et par conséquent, générateurs du Hg dans ’environnement, se

trouve 1’industrie chimique productrice de soude caustique et de chlore, secteur important
de I’industrie chimique minérale depuis longtemps. La fabrication des produits caustiques
et de chlore & partir des solutions concentrées de chlorure de sodium (ou en moindre

mesure de potassium) utilise trois procédés : I’électrolyse a diaphragme, I’électrolyse a

Hg et P’électrolyse 4 membrane échangeuse d’ions. Les procédés d’électrolyse a

diaphragme (cellule de Griesheim, 1885) et d’électrolyse @ Hg (cellule de Castner-

Kellner, 1892) ont été introduits 4 la fin du 19° siécle. La technique de la cellule a

membrane échangeuse d’ions a ét¢ mise au point beaucoup plus récemment (1970).

Chacun des trois procédés cités fait appel & une méthode différente pour séparer le chlore

qui se forme a l'anode, de la soude caustique et de ’hydrogene qui sont produits,

directement ou indirectement, a la cathode. La répartition géographique des procédés
d’¢électrolyse utilisés dans le monde est assez diversifiée :

v en Europe Occidentale, I’électrolyse a Hg représentait en juin 2000 55% de la
capacité de production de chlore (22% pour ’électrolyse a diaphragme, 20% pour
I’¢lectrolyse & membrane échangeuse d’ions et 3% pour d’autres procédés);

v aux Etats-Unis, Pélectrolyse a diaphragme représente 75% de la capacité de
production de chlore;

v" au Japon, I’électrolyse & membrane échangeuse d’ions représente plus de 90% de la
capacité de production de chlore (AIDA Industrie, 2002).

Le principal probléme posé par la technique & diaphragme est celui de I'amiante. La

technique 2 membrane échangeuse d’ions présente des avantages écologiques

intrinséques (pas d’amiante, pas de Hg, meilleur rendement énergétique). Cependant cette

technique a €t¢ trés peu utilisée pour U'instant en Europe a cause des €quipements et



installations de la plupart des usines existantes, installés dans les années 70, qui ont une
durée de vie de 40-60 ans et a cause de I’absence d’une nouvelle capacité de production.
Dans les usines chlore-alkali utilisant des cathodes de Hg liquide, le Hg forme un
amalgame avec sodium, amalgame qui dans la réaction avec de 1’eau produit I’hydroxyde
de sodium (NaOH) et I’hydrogene gazeux (H,), selon la réaction suivante:
2 NaHg+2 H,O -+ 2NaOH+2 Hg +H;
Durant le processus de fabrication, le Hg empéche la réaction de Phydrogéne dégagé
avec le chlore, le sodium et ’eau, réaction qui tendrait a former de ’eau de javel
indésirable. Le Hg® est ensuite récupéré et réutilisé dans le procédé. Cependant, les hautes
températures impliquées, 1’évaporation continue des cellules électrolytiques et les
limitations inhérentes a la technologie font en sorte que la récupération n’est pas totale
(Calasans et Malm, 1997).
Les usines chlore-alkali qui utilisent des cathodes de Hg liquide représentent ainsi une
source majeure de pollution pour ’environnement, en raison de leur perte de Hg (rejeté
dans les déchets solides, liquides, dans I’atmosphere, par les fissures des murs, du
plancher, de la tuyauterie ou a partir des produits). Globalement, les sources potentielles
des émissions du Hg dans I’environnement suite a ’activité d’usines chlore-alkali 8 Hg
sont présentées dans la Figure 1.1.
La contamination a proximité d’usines chlore-alkali utilisant le procédé d’électrolyse a
Hg a été largement présentée dans la littérature (Bull et al., 1977; Linberg et Turner,
1977, Turner et Linberg, 1978; Baldi et Bargagli, 1984, Baldi et d’Amato, 1986; Maserti
et Ferrara, 1991; Gonzales, 1991; Panda et al., 1989, 1990 et 1992; Lodenius et Tulisado,
1984; Lodenius, 1998; Rule et Iwashchenko, 1998; Biester and Scholz, 1997; Biester and
Nehrke, 1997; Biester et al., 1999; Biester ef al., 2000; Biester et al., 2002; Rémy et al.,
2003).
Plusieurs facteurs peuvent avoir un effet sur ’environnement, notamment:
v le comportement final des déchets liquides, solides ou gazeux (volatilisation,
sorption);

v la dilution de Peffluent lors de son entrée dans les eaux en aval;



v Tentrée de I’effluent dans une source d’eau potable ou dans des eaux poissonneuses;
v les fluctuations de V’évacuation de polluants prioritaires a partir de sources
industrielles (McBeath, 1985).

La contamination se produit principalement par des ¢émissions contenant du Hg
élémentaire, Hg0 (Masserti et Ferrara, 1991; Gonzales, 1991, Biester et al., 2002; Rule et
Iwaschenko, 1998 ; Lodenius, 1998). Sous cette forme, le Hg est extrémement volatil,
quasiment insoluble et peut réagir avec les oxydes métalliques et la mati¢re organique.
En raison de ses propriétés, il a tendance a se volatiliser ou a rester dans les horizons de
surface du sol ol se trouve la matiére organique, ce qui le rend peu mobilisable dans le
sol. En fonction de la composition du sol, le Hg’ peut aussi subir des réactions
d’oxydation qui le transforment dans sa forme bivalente, Hg’". La forme Hg*' est le
précurseur nécessaire pour la formation de composés beaucoup plus solubles (HgCly,
Hg(OH);) et par conséquent plus mobiles en fonction de la composition et des
caractéristiques physico-chimiques des sols contaminés (Steinnes, 1990; Schuster, 1991;
Yin et al, 1996). Les composés du Hg peuvent étre mobilisés jusqu’a la nappe
phréatique, la contaminant. Le Hg®" peut subir aussi d’autres réactions (méthylation et
déméthylation) dont les produits de réaction sont des composés beaucoup plus dangereux
tels le méthyl-mercure/éthyl-mercure, qui présentent une toxicité trés élevée, méme a tres
faibles concentrations. Ces réactions se produisent par ’entremise de bactéries
anaérobies/aérobies ou parfois par voie chimique (Stein et al., 1996, Davis et al., 1997).
Les usines chlore-alkali faisant appel aux cathodes liquides (Hg’) seront remplacées
surtout par des usines utilisant le procédé & membrane échangeuse d’ions. En Europe,
méme dans des conditions ot seulement 5% de la pollution atmosphérique au Hg est
générée par cette industrie, les gouvernements ont décidé de remplacer le procédé
d’électrolyse au Hg d’ici 2010.

Cependant, la pollution reste en place et les sites environnants des usines chlore-alkali,
qui ont regu de grandes quantités de Hg(Il) et CI' déchargés directement sur le sol,
indiquent avec évidence que la plus grande partie du Hg est restée sous forme

inorganique insoluble des décennies plus tard (Davis et al., 1997).
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Mais les composés organiques sont ceux qui posent les problémes les plus alarmants.
Cela signifie qu’il n’y a pas de corrélation directe entre la concentration totale du Hg
dans une matrice contaminée et le risque que représente celle-ci mais plutét une
corrélation entre la concentration de certaines especes et le risque impliqué (Hempel et
al., 1995). 1l est donc d’une importance fondamentale d’évaluer la spéciation du Hg dans

la phase solide dans la plupart des études environnementales.

1.2 Hypothése de recherche

L’hypothése sur laquelle repose ce projet est que ’application d’une nouvelle variante
d’extraction séquentielle permettra la séparation des fractions du Hg chimiquement
disponibles (bioaccessibles). Ces fractions seront corrélées a la fraction biodisponible et

aux effets toxiques observés lors de bioessais.

1.3 Objectifs
Pour vérifier 'hypothése du projet, ci-dessus mentionnée, les objectifs fixés ont été:
1. effectuer une caractérisation physico-chimique détaillée des échantillons de sols
recus, contaminés par les émissions des 3 usines chlore-alkali;
2. déterminer la spéciation du Hg dans les sols a I’aide d’une procédure d’extraction
séquentielle appropriée;
3. évaluer la corrélation entre la spéciation du Hg et la réponse écotoxique obtenue

d’un sol contaminé.
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CHAPITRE II

REVUE DE LITTERATURE - LE MERCURE DANS
I’ENVIRONNEMENT

Le Hg est un métal naturellement présent dans I’écorce terrestre, dans les roches et les
sols. En raison de sa couleur argentée et sa division en fines gouttelettes par simple
agitation, son appellation courante est « argent vif » - « quicksilver ».

Selon 1a classification périodique de Mendeleiev, le Hg est un métal lourd situé dans le
groupe des métaux transitionnels (IIB secondaire). Ses propriétés physicochimiques sont
toutefois différentes des autres éléments naturels du méme groupe, en étant un métal
unique en ce sens quil est liquide & la température ambiante et le seul métal dont la
température d'ébullition soit inférieure a 650° (357°) (Kerry et Alloway, 1998).

La terminologie « métaux lourds » a été extensivement utilisée par le passé pour décrire
les métaux considérés comme polluants pour ’environnement. Pour n’importe quel
métal, avoir une densité relative a I’eau plus élevée que cing suffisait pour étre qualifié de
métal lourd. Récemment, cette terminologie a été remplacée par une nouvelle qui
consideére plutdt la chimie que la densité relative des métaux pour les classer d’ainsi.
L’approche est plus logique parce qu’il y a des métaux qui ne sont pas lourds selon leur
densité mais qui sont des polluants importants pour ’environnement (ex. Al, avec une
densité relative de 1,5) (Walker et al., 1996).

Le Hg est un métal lourd selon les deux classifications. Son cycle englobe le devenir, le
comportement et le fransport dans !environnement. L’association des deux
caractéristiques essentielles du Hg (sa haute pression de vapeurs et son long temps de vie
en atmosphere) (Tableau 2.1) est responsable de sa distribution globale (Kerry et

Alloway, 1998).



Tableau 2.1 Caractéristiques physico-chimiques du mercure (Pichard, 2000)

s e é A
Parametre Typ (_ie comp.os’e Valeur Etendue Référence
mercuriel considéré
Masse molaire (g/mol) élémentaire, Hgo 200,59 ?A?E]}){%l((l ?;);2’9)
1z R [}
¢lémentaire, Hg 356,7 356,6-356.9 HSDB (1998), INRS
ol vt (1997), IPCS (1991),
Point d’ébullition (°C) MERCK (1989), Pascal
inorganique: HgCly 302 302-304 (1962) ’
. 0,16-0,27
e 0 N o , N
bression de vapeur (Pa) élémentaire, Hg 0,17 a20°C 20-25°C HSDB (1998),
P inorganique: HgCly 0,009 2 20°C Schroeder (1991, 1998)
organique: CH3HgCl 1,8a25°C
élémentaire, Hg0 13,546 2 20°C Lide (1998), Pascal
Densité i (1962), Othmer (1981),
ensite (mg m ) inorganique: ch‘z 5’4 320°C MERCK (1989),

Ullmann®

Tension superficielle (N/m)

élémentaire, Hg®

485 x 107 325°C

(484-485) x 107

HSDB (1998), IPCS

25°C (1991), Lide (1998)
Viscosité dynamique (Pa-s) ¢lémentaire, He® 1,55 » 107 3 20°C ”52“’22380' 20- lf§958§‘99”’ Lide

élémentaire, HgD 56,7 x 10~ 2 20°C (49,6-63,9) » 10" Helper (1975),
. inorganique: HgCl, 69 000 2 20°C 66 000-72 000 Schroeder (1991,
Solubilité {mg/1) 1998), HSDB (1998),
organique: CH;HgCl 60002 25°C 5 000-6 000 Sin (1983), MERCK
(1989)
élémentaire, Hg° 42
. . Schroeder (1998),
Kow inorganique: HgCl, 0,5 0,5-3,3 Mason (1995)
organique: CHsHgCl 2,5 1,7-2,5
Coefficient de partage sol-eau: Kq Bockting (1992),
(Vke) Hg total 170 19-300 Buchter (1989)
Coefﬁct.em de partage matiéres en 523 Stortelder (1989)
suspension-eau: log Ky
Coefficient de partage sédiment- 55 Milieu marin Coquery et al. (1995)
eau: log K, 5,05 Eau douce Stortelder (1989)
: s
&lémentaire, Hg® 72.10%a200c | T1aTTx10
20-25°C
36571107 Schroeder (1998)
Constante de Henry (atm.m”/mol) inorganique: HgCh 3,6 <104 20°C > ;0 ’252 : USEPA (1997),
0-25°C | hverfeldt (1985)
organique: CHiHgCl 6,6 x 1072 25°C 46 3265’068 19
" N " PR n - [} -2
Coezfﬁm‘ent (ze diffusion dans Pair eléme'ntalre, Hg 3,07« 10-2 USEPA (1996)
{em?/s) 4 25°C organique: CH;HgCl 5.4x10
Coefficient de diffusion dans ’eau s . 0 -6
(cmz /5) 4 25°C élémentaire, Hg 6,3« 10 USEPA (1996, 1997)
élémentaire, Hg”
(adsorption cutanée de 1,2 0,8-1,5 Hursch (1989)
vapeur) 7
Perméabilité cutanée {cm/h) ]norganique‘ chl 5 B ) USI:PA (1992),
g dans 17 ? 10° 94 10435 107 Friberg (1961),
( 1ssox.ls ns Peau) Skog (1964)
Organique: CH;HgDCD 3.10° | 2.10°-4,10°

{dissous dans 'eau)

HgCl, — chiorure de mercure, CHsHgCl — chlorure de méthyl-mercure, CH;HgDCD —- méthyl-mercure dyciandiamide




2.1 Sources

Les sources du Hg dans ’environnement sont naturelles et anthropogéniques. Parmi les
sources naturelles (70% des émissions) on peut citer les roches, le sol, 'eau et la
poussiere volcanique. Les plus importantes sources anthropogéniques (10-30% des
émissions) proviennent de divers processus industriel tels que les activités minieres de
séparation de P'or de ’argent de leurs minéraux, exploitation du cinabre (HgS), la
combustion des combustibles fossiles, P'activité d’usines chlore-alkali, les centrales
thermiques alimentées au charbon, les incinérateurs, etc. (Stein er al, 1996). Les
concentrations maximales de Hg dans P'environnement se trouvent dans les zones a
proximité de sites industriels tels que les usines chlore-alkali (Panda et al., 1990). Les
déchets solides d’usines chlore-alkali, disposés en surface ou enterrés, constituent [’une

des principales sources de Hg terrestre (Panda et al., 1989).

2.2 Composés

Du point de vue chimique, le Hg existe dans trois états de valence: 0 (élémentaire), +1

(mercureux) et +2 (mercurique) sous forme de composés inorganiques et organiques.

L’interconversion entre ces formes donne la mobilit¢é de Hg dans [’environnement

(Hamasaki et al., 1995).

Le Hgse combine trés facilement avec d'autres molécules, que ce soit des métaux

(amalgames), des molécules inorganiques (sels) ou organiques (carbone).

Les plus importants composés inorganiques du Hg sont : sulfure de Hg (HgS), oxyde de

Hg (HgO), chlorure de Hg (HgCl,), iodure de Hg (Hgl,) et nitrate de Hg (Hg(NOs),).

Parmi les composés organiques, les groupes les plus importants sont:

v' alkoxyalkylés : CH3;0C,HsHgOCOCH; (acétate de méthoxy ¢&thyle Hg) et
CH;0OC,H4HgCl (chlorure de méthoxy ¢thyle Hg);

v arylés . CgHsHgOH (hydroxyde de phényle Hg) et CeHsHgOCOCH; (acétate de
phényle Hg);

v' alkylés : Hg(CHs), (diméthyl-mercure), Hg(C,Hs), (diéthyl-mercure) et le chlorure de
méthyl-mercure/éthyl-mercure (CIHgCH; ou CIHgC,Hs) (Picot et Proust, 1998 et
2000).



Dans le sol, le Hg peut se présenter sous les formes suivantes :
v" dissout (ion libre ou complexe soluble);
li¢ par des forces électrostatiques (adsorption non spécifique);

v
v" 1ié par des forces covalentes (adsorption spécifique);
v lié aux substances organiques,

v

précipite (le sulfure, le carbonate, Phydroxyde, le phosphate) (Schuster, 1991).

2.3 Spéciation

Concept

L'introduction du concept de "spéciation” a révolutionné l'analyse élémentaire et date d’il
y a 30 ans, mais la notion est omniprésente actuellement en chimie de I'environnement,
en écotoxicologie et en toxicologie. Il s'agit de créer des méthodes d'analyse permettant
de remplacer la mesure de la concentration totale d'un élément dans un échantillon par sa
spéciation, c'est-a-dire la séparation, 'identification et le dosage individuel des "formes"
de I’¢élément dans ’échantillon (Michalke et Schramel, 1999; Ure et Davidson, 2002). Par
extension, la spéciation peut aussi décrire I’approche analytique des especes chimiques et
la distribution de ces espéces dans un échantillon ou dans I’environnement.

La distribution du Hg dans I’environnement, comme c’est le cas pour d’autres métaux est
fonction de sa spéciation. Celle-ci dépend des formes physiques et chimiques, des
interactions entre ces formes, entre ces formes et d’autres composés et c’est elle qui
détermine le transport, la transformation et les mécanismes d’enlévement (stabilisation
dans des sédiments, déposition atmosphérique humide ou séche) (Picot et Proust, 1995).
Selon Bernhard ef al. (1986), la spéciation référe généralement aux formes moléculaires
d’un élément ou d’un groupe d’atomes de différents éléments dans une matrice donnée.
Ainsi le terme spéciation peut comprendre :

v' la distribution parmi les entités, au niveau moléculaire dans une matrice donnée;

v les processus responsables d’une distribution observable (la distribution des espéces);
v les méthodes analytiques utilisées (I’analyse des especes).

La spéciation est aussi définie par les aspects suivants :
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v processus d’identification et de quantification des différentes espéces, formes ou
phases présentes dans un matériel ou

v description des quantités et du type des especes, formes ou phases (Michalke et
Schramel, 1999).

Dans les deux cas, les especes, les formes ou les phases sont définies comme: 1)

fonctionnelles, 2) opérationnelles ou 3) des composés chimiques spécifiques ou des états

d’oxydation.

1) La spéciation fonctionnelle est définie par la fonction des composés, par exemple les

composés disponibles pour les plantes. Les techniques pour I’analyse sélective d’un
extrait du sol peuvent permettre d’identifier et de quantifier les especes disponibles pour
les plantes ou plus généralement d’identifier et de quantifier les espéces corrélées avec
les concentrations retenues dans les tissus des plantes, en fonction de la croissance, le
développement ou ’état de santé.

2) La_spéciation opérationnelle est définie a I'aide des procédures de fractionnement

physique ou chimique, appliquées aux échantillons, pour isoler les fractions séparées en

vue de les mesurer. Généralement, les techniques chimiques utilisées pour déterminer la

spéciation opérationnelle sont des procédures d’extraction séquentielles (PES). Les

techniques physiques concernent la séparation de 1’échantillon solide en fractions de
différentes granulométries ou la séparation de la solution du sol par filtration,
centrifugation ou la dialyse.

Les procédures chimiques visent I’analyse d’une seule fraction ou de plusieurs fractions.
La fraction unique peut étre: la concentration totale du métal déterminée par une
digestion forte, la conceniration pseudo totale du métal déterminée avec de 'eau régale
(la concentration maximale mobilisable du métal), la concentration du métal retenu dans
les tissus des plants ou la concentration du métal mobilisée par un lavage en colonne (la
somme des fractions les plus mobiles).

La PES est la méthode la plus utilisée pour la séparer plusieurs fractions en simulant
Penléevement des «réservoirs» du métal potenticlement mobile suite & des possibles

modifications dans P’environnement du sol (pH, Eh).



11

3) La troisieme forme de la spéciation est définie en fonction des composés ou les formes
chimiques précises d’un ¢lément déterminés par des techniques trés sensibles et surtout
tres sélectives. 11 s’agit du type de spéciation le plus difficile a réaliser quantitativement
(Ure et Davidson, 2002).

Picot et Proust (1995) parlent aussi d’une spéciation biologique, qui concemne la
formation d’une nouvelle espece a partir d’une autre (grice au processus dynamique de
I’évolution) et d’une spéciation chimique, qui regroupe des aspects distincts de nature
statique (identifier et quantifier les espéces chimiques) et dynamique (passer une espéce
chimique a une autre espéce par un processus reéactionnel).

Facteurs influencant la spéciation

Généralement, les plus importants ayant de I'influence sur la spéciation du Hg dans les
sols contaminés sont :

v les caractéristiques physico-chimiques du Hg;

v' la composition et les caractéristiques physico-chimiques du sol,

v' lasource et le vieillissement de la contamination.

Analyse

A présent, il est généralement reconnu que 1’évaluation de la spéciation des métaux
lourds représente une étape critique dans le processus d’assainissement et d’évaluation de
la biodisponibilite et du danger potentiel pour I’environnement (Sauve, 2003).

Malgré d’importants progrés faits pendant les 30 derniéres années au niveau des
techniques pour mesurer la spéciation des métaux, il y a encore beaucoup du travail a
faire dans ce domaine parce que la plupart des méthodes disponibles offrent surtout une
évaluation opérationnelle de la spéciation (Filella et al., 2002). Les futures recherches
devront s’orienter dans le sens de la standardisation des schémas de détermination de la
spéciation et du développement des nouvelles méthodes analytiques permettant de
corréler directement la spéciation a la biodisponibilite.

Pour instant il n’y a pas encore une méthode standardisée pour évaluer la spéciation des

métaux. Cependant la procédure d’extraction séquentielle (PES) est un outil intéressant
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pour déterminer la spéciation des éléments mineurs (polluants métalliques) et des
composés majeurs, cristallisés ou non (Ure et Davidson, 2002).
Bien que les extractions séquentielles soient, d'une fagon générale, sujettes a de
nombreuses critiques (définies de fagon opérationnelle, manque de sélectivité,
changement de spéciation pendant les extractions, difficulté 2 relier les agents
d'extractions a des fractions géochimiques bien définies), ce sont les techniques qui
permettent de donner des indications sur le type d'association existant entre le métal et la
matrice et sur la forme chimique du métal (Tessier et Campbell, 1988 et 1991; Ho et
Evans, 2000; Sladek et Gustin, 2003).
Les PES permettent de savoir sous quelle forme chimique les métaux se retrouvent dans
les sols (Wasay et al., 1998; Zagury, 1997). Les métaux peuvent exister en solution dans
I’eau des pores, adsorbés aux particules de sol par adsorption chimique (liaison
covalente) ou par échange cationique, complexés par la matieére organique, adsorbés ou
inclus dans les carbonates et les oxydes ou enfin inclus a D'intérieur de la matrice
cristalline des minéraux primaires et secondaires. Les PES utilisent une série d’agents
d’extraction plus ou moins sélectifs, de fagon a ce que les métaux lourds soient extraits
des particules solides en détruisant le lien entre les métaux et les solides.

Pour évaluer la spéciation du Hg, dans la littérature on trouve plusieurs groupes de

meéthodes, dont les principales sont :

v" les adaptations des PES traditionnelles (Di Giulio and Ryan, 1987; Lechler et al,
1997; Wallschlédger er al., 1998) plus ou moins élaborées (Revis ef al., 1989 et 1990 ;
Sakamoto et al., 1992 et 1995 ; Tomiyasu et al., 1996 et 2000)

v"  les techniques de désorption thermique (MTD, mercury-thermo-desorption) (Biester
and Scholz, 1997; Biester and Nehrke, 1997; Biester ef al., 1999; Biester et al., 2000)

v" la spectroscopie d’absorption des rayons X (Kim et al., 2000).

Toutefois chaque groupe de méthodes présente des limites dont les principales

concernent les aspects suivants en rélation avec la présente étude:
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v" les PES ont été appliquées sur des échantillons des sols ou des sédiments ayant une
faible contamination au Hg ou dans lesquels le Hg était présent majoritairement sous
une forme de HgS;

Ainsi, D1 Giulio et Ryan (1986) ont appliqué une PES sur des sols organiques (40-193 pug

Hg/kg) et des sédiments (8-20 ug Hg/kg). Lechler er al. (1997) ont travaillé sur des

¢chantillons des résidus miniers, sols et sédiments avec < 5 mg Hg/kg. Wallschldger ef al.

(1998) ont travaillé sur des sols et des sédiments avec des concentirations moyennes de

3,56 mg Hg/kg et 0,34 mg Hg/kg respectivement. Sakamoto et al. (1992 et 1995) et

Tomiyasu et al. (1996 et 2000) ont appliqué des PES pour séparer le Hg total dans

quelques fractions dont organique, inorganique et résiduelle pour des échantillons de

sédiments avec des concentrations de Hg allant de 0,086-257 mg/kg mais qui était présent

sous une forme majoritaire de HgS (38,4-96,1% du Hg total). Revis ef al. (1989 et 1990)

ont séparé¢ certaines fractions de Hg telles que le Hg inorganique (HgS), organique et

résiduel pour des sols contenant 0,5-3000 mg Hg/kg.

v" les pourcentages de récupération du Hg total sont trés variables mais généralement
peu satisfaisants;

Ainsi, on trouve des variantes de PES ayant des pourcentages de récupération de Hg
allant de 106 % jusqu’a 181+ 14 % (Di Giulio et Ryan, 1987; Wallschldger et al.,
1998). Wallschldger ez al. (1998) suggerent la possibilité de perte des composés volatiles
du Hg (qui n’ont pas ét€ analysés dans leur étude) pour expliquer les faibles pourcentages
de récupération du Hg (65,8+26,4% du Hg total pour les sols et 44,1426,4 du Hg total
pour les sédiments), tandis que Di Giulio et Ryan (1987) essaient d’expliquer leur trés
¢levés pourcentages de récupération (allant jusqu’a 181%) par des possibles erreurs
d’analyse au niveau de chaque fraction extraite ce qui devient une erreur cumulée a la fin
de I’analyse.

v" les échantillons de sol ou de sédiments ont été chauffés (a 180°C pendant 48 h) avant
de commencer 1’application de la PES et la fraction résiduelle n’a pas été analysée
mais obtenue par différence entre 1a concentration du Hg total et la somme des autres

fraction séparées antérieurement (Lechler ez al., 1997);
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v" les PES ont été généralement appliquées sur des échantillons de sols ou de sédiments
avec une provenance de plusieurs activités industrielles (surtout 1’activité miniere de
séparation de cinabre ou des métaux précieux dont 1’or et ’argent) mais pas d’usines
chlore-alkali probablement a cause de fortes concentrations des composés volatiles,
dont Hg' et qui rendent difficilement I’application de la technique;

v" le manque d’estimation de la mobilité du Hg dans la phase liquide.

Les résultats obtenus par les méthodes de désorption thermique (Biester and Scholz,

1997; Biester and Nehrke, 1997; Biester er al., 1999; Biester er al., 2000) donnent

sculement des informations sur la stabilit¢ thermique du Hg et de ces principaux

composés et sur les émissions potentielles en fonction de la température.

v’ la nécessité de coupler les résultats de spéciation obtenus a P’aide de la méthode de
spectroscopie d’absorption des rayons X (Kim et al., 2000) avec d’autres techniques
de détermination de la spéciation pour évaluer la solubilité, la réactivité et la mobilité
potentielle du Hg.

En conclusion aucune procédure de la littérature n’a été trouvée suffisamment adaptée

pour étre appliquée sans modification sur les trois sols a I’étude.

2.4 Propriétés du Hg

Les plus importantes réactions ou processus qui contrdlent la distribution des composés
du Hg dans ’environnement sont : la volatilisation, la méthylation / déméthylation, les
réactions redox, la précipitation/ dissolution et la sorption/ désorption, dépendamment de
la complexion (Stein et al, 1996). Les sols et les sédiments peuvent affecter la
distribution du Hg dans I’environnement en agissant comme source de dispersion du Hg
dans le milieu environnant (par la volatilisation dans I’air, le lessivage du sol par I'eau,
Pingestion du Hg par la flore et la faune a partir du sol ou des sédiments) et comme lieu
de déposition pour le Hg de I’atmosphere ou de I’eau (Schuster, 1991). Ce sont surtout
les sols qui peuvent agir comme source a trés long terme de pollution terrestre & cause de
leur tendance a retenir les métaux lourds (Panda et /., 1989). La tendance du Hg a
s’associer avec plusieurs ligands (OH", CI', §%), fait en sorte qu’une fois introduit dans

Penvironnement, on peut le retrouver dans le sol sous la forme de chlorure de Hg
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(HgCly), d’hydroxyde de Hg (Hg(OH),) ou de sulfure de Hg (HgS). Les solubilités de
HgCl, et de Hg(OH), sont élevés par rapport a celles des composés du Hg et leur
présence entraine un effet d’augmentation de la mobilité du Hg. Quant au soufte, a cause
de la forte affinité du Hg pour les ligands faibles (S*,SH"), le composé qui en résulte
(HgS) est treés peu soluble et extrémement stable (Schuster, 1991).

D’autres parameétres du sol sont importants pour le devenir du Hg dans un sol contaminé
dont : le pH, le contenu en matiére organique et le contenu en argile (Yin et al., 1996;
Rule et Iwaschenko, 1998).

I est difficile de prédire le devenir du Hg dans des matrices contaminées parce que sa
spéciation est fortement liée aux caractéristiques physico-chimiques du sol contaming, a
la source et au vieillissement de la contamination, rendant son comportement différent
dans chaque type de sol. Des changements dans ’environnement du sol au cours du
temps, tels que la dégradation de la matieére organique, la modification du pH, du
potentiel redox peuvent modifier la mobilité des métaux. L’¢tendue de la contamination

est donc un probléme spécifique au site (McLean et Bledsoe, 1992).

2.4.1 Solubilité
Les principales propriétés de mercure de méme que celles des ses principaux composeés

sont présentées dans le Tableau 2.1. La solubilit¢ du Hg de méme que celle de ses
composés est trés bien corrélée a la structure chimique. Les sels mercureux Hg (I) sont
ainsi peu solubles dans I’eau, tandis que les sels mercuriques Hg (II) sont les plus
solubles, notamment le chlorure (HgCl,) et 'hydroxyde (Hg(OH),) sont les plus solubles
(au moins 10 fois plus solubles que le Hg®) (Lindberg et Straton, 1998). Le sulfate de Hg
et le nitrate de Hg sont solubles en milieu acide et s’hydrolysent par dilution en sels
basiques. L’iodure (Hgl,) et le sulfure (HgS) sont presque insolubles. Cependant la
solubilité du HgS (10>* mol*/1?) dans I’eau est augmentée par un facteur de 3.6%¥107 par
une solution 1M de chlorures (environ 35000 pug Cl/g), tandis que la solubilité de
Hg(OH), est augmentée de 10° fois dans les memes conditions (Schuster, 1991). Le
radical méthyl-mercure peut former des liaisons avec des ligands minéraux et/ou

organiques. La liaison du méthyl-mercure avec des ligands minéraux aboutit a la
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formation des dérivés organomercuriels avec des anions (OH, CI, Br, T, Sz'), qui sont
plus ou moins hydrosolubles et liposolubles. La liaison du méthyl-mercure avec des
ligands organique permet la formation des dérivés organiques qui sont insolubles dans
Peau et volatils comme le dyméthyl-mercure qui lui, par contre, est totalement
liposoluble. Le méthyl-mercure peut étre insoluble, liposoluble ou hydrosoluble dans
différents milieux (Picot et Proust, 1998). D’aprés Kerry et Alloway (1998), la solubilité
aqueuse des composés du Hg variant selon la relation, le plus soluble étant le HgCl, :

Hg" < Hg,Cl, < CH;HgCl < HgCl,.

2.4.2 Volatilisation

Le Hg volatilisé du sol provient de trois sources principales : (1) le dépdt de surface
(déposition séche ou humide), (2) les gisements exploités (a cause de ’oxydation et des
précipitations) et (3) le Hg géogénique incorporé dans la matrice du sol et libéré a cause
des changements climatiques. Selon Schliiter (2000), la volatilité des composés du Hg

varie selon la séquence suivante, le HgCl, étant le moins volatile:

Hg" =(CH;),Hg >>> CH;3HgCl > Hg(OH), > CH3;HgOH >HgCl,

Dong, le Hg0 et le (CHg)zHg+ sont de loin les formes les plus volatiles. Selon le méme
auteur, les autres formes du Hg sont moins volatiles (la constante de distribution air/eau
est au moins 500 fois plus faible). Elles peuvent toutefois s’évaporer du sol par co-
distillation avec 1’eau évaporée (Schliiter, 2000).

Les facteurs qui influencent la volatilisation du Hg sont: les caractéristiques physico-
chimiques du sol, la capacité de sorption, les concentrations totales de Hg, la spéciation,
Pacidité du sol (le pH), les conditions météorologiques, la température du sol et de Iair et
la végétation présente (Gustin et al., 1997, Schliiter, 2000; Grigal, 2002). La
volatilisation du Hg augmente avec la diminution du contenu en matiere organique
soluble et le contenu en argile, avec 'augmentation du pH et de 'humidité du sol
(jusqu’a 1/3 bars de la capacité de rétention au champ) (Schliiter, 2000). Elle est aussi
inversement corrélée avec la capacité d’adsorption d’un sol et elle est une fonction
directe de la spéciation du Hg. La volatilisation est plus élevée quand le sol contient des

composés solubles (HgCl, ou le Hg(NOs),), que quand le sol contient des composés
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moins solubles (HgO) ou presque insolubles (HgS) (McLean et Bledsoe, 1992; Schliiter,
2000).

Selon Zhang et Lindberg (1999), la volatilisation repose sur un processus en trois étapes :
la réduction du Hg(II) en Hg(0), la diffusion ou le transport du Hg(0) a la surface du sol
et la diffusion ou le transport du Hg(0) a travers la couche qui sépare le sol de
I’atmosphére. La réduction du Hg(I) en Hg(0) peut suivre une voie biotique ou
abiotique. Quand la forme de rejet dans le sol est la forme ¢élémentaire (ex. les usines
chlore-alkali), le Hg se retrouve directement dans le sol sous une forme gazeuse, en
solution, ou adsorbé.

Conformément aux résultats de I’étude de Grigal (2002) sur le bilan du Hg dans les sols
boréaux et tempérés, la plus importante voie de dispersion du Hg est la volatilisation (qui
compte pour environ 80% des taux des pertes annuelles), tandis que la séquestration dans
la matrice du sol et les pertes par le lixiviat du sol comptent pour le reste (environ 20%).
Les taux de volatilisation du Hg des sols naturels sont généralement < 0,2 pg/m*/h
(Schiiiter, 2000). Les émissions du Hg des sols contaminés varient de 30 & 160 ng/m*/h et
peuvent atteindre jusqu’a 2000 ng/m*/h (Lindberg et al, 1991, Gustin ez al., 1991).

La volatilisation du Hg des sols contaminés par les émissions d’usines chlore-alkali varie
de 12-991ng/m’ (Lindberg et Turner, 1977) & 1000 ng/m’ (or 36+4 kg/an) (Rule et
Iwashchenko, 1998).

2.4.3 Méthylation / déméthylation

Le Hg est un métal lourd redoutable dont la toxicité augmente sous forme organique des
composés méthylés extrémement toxiques (Picot et Proust, 1995). Ce sont surtout les
composés de type alkyle Hg qui causent le plus de préoccupations en raison de leur
toxicité, de leur potentiel de bioaccumulation et de leur nature rémanente. Il est capital
alors de comprendre quelles sont les variables qui influent sur la formation du méthyl-
mercure.

La méthylation s'effectue principalement dans des environnements aquatiques a pH faible

avec des concentrations élevées en matiére organique (Horvat et al., 1999).
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Dans les sols, le pH joue un rdle important sur le contrble du processus d’adsorption des
diverses formes de Hg sur P’argile ou sur les particules de matiére organique, et donc
influence la disponibilit¢ des ions mercuriques. La décomposition de la matiere
organique, surtout dans les sols trés riches (ex. marécages et tourbitres) peut favoriser la
croissance des populations microbiennes, réduire les niveaux d'oxygeéne, et par
conséquent rendre le milieu anoxique et ainsi favoriser la biométhylation et la production
du méthyl-mercure (Grigal, 2003 et 2003). Le taux de ce processus augmente avec la
température qui favorise la productivité biologique, et diminue pendant I'hiver. Les
bactéries sulfato-réductrices sont aussi considérées comme responsables de la
méthylation du Hg (Morel et al., 1998 ; Grigal, 2003) surtout a la surface du sol.

Pour la formation des composés organiques a partir de la forme inorganique du Hg,
quelques hypothéses ont été avancées dont: une voie biologique (pour le méthyl-
mercure/éthyl-mercure), le transport latéral ou vertical de ’eau de surface ou 'eau
souterraine contaminée ou une voie chimique (réaction entre des polluants organiques et
le Hg) (Hempel e al., 1995). Selon Hamasaki et al. (1995), le méthyl-mercure peut étre
le produit de P’activité des microorganismes par une méthylation biologique (les
conditions non aérobies sont les plus favorables) et/ou une meéthylation non biologique
soit la méthylation chimique (photochimique et non photochimique). Une grande variété
de microorganismes participe 4 la conversion de Hg*" en méthyl-mercure dans certaines
conditions anaérobies que l'on trouve, par exemple, dans des zones humides et des
sédiments de riviére, ainsi que dans certains types de sol.

Selon Nriagu (1979), la méthylation biologique du Hg est favorisée dans des conditions
anaérobies et dans une moindre mesure dans des conditions aérobies, conformément aux
réactions suivantes :

(1) Hg”" + RCH; - CH;Hg' + R’

(2) 2CH;Hg" + H,S — (CH,),Hg + HgS + 2H"

La proportion du méthyl et diméthyl-mercure formés dépend de la concentration du Hg
total et du pH du systéme. Ainsi la formation du méthyl-mercure (équation 1) est

favorisée par des conditions acides et des concentrations élevées de Hg. La formation du
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diméthyl-mercure (équation 2) est favorisée par des conditions neutres ou alcalines, des
faibles concentrations de Hg et en présence d’agents de complexation forts tel que H,S.
Le méthyl-mercure peut étre le résultat de la méthylation bactérienne du Hg inorganique
présent dans !’atmosphére, dans I’eau, dans le sol ou de I’activité des bactéries présentes
dans les branchies/intestins des poissons. Le composé est présent partout ot il y a du Hg
inorganique. Cependant la plupart des données sur les sites contaminés au Hg concernent
les concentrations de Hg total, a cause de trés faibles concentrations du méthyl-mercure.
Récemment Bloom ef al. (2003) ont trouvé des taux nets de méthylation pour tous les
composés du Hg (incluant le HgS pur, un composé presque insoluble et considéré tres
peu disponible biologique/chimique), une fois déchargés dans ’eau.

Aucune évidence expérimentale n’indique la formation du CH;Hg" dans les sols naturels
non contaminés ou dans I’eau (Schliiter, 2000).

Dans les sols contaminés par contre, le méthyl-mercure est habituellement présent a des
concentrations de 0.01-2% du Hg total, tandis que le diméthyl-mercure est présent 2 des
concentrations 10° fois moins élevées. Cest une raison pour laquelle ce demier composé
est en général, ignoré (Davis et al, 1997). De plus, le diméthyl-mercure est moins
toxique que le méthyl-mercure et la plupart des méthodes analytiques communes ne
peuvent pas le déceler a cause de trés faibles concentrations dans une matrice
contaminée. De plus, comme il est extrémement volatil, sa volatilisation peut se produire
pendant n’importe quelle étape de ’analyse {échantillonnage, réservation d’échantillon,
homogénéisation, digestion de la matrice, extraction) (Puk et Weber 1994; Kerry et
Alloway, 1998).

Selon Grigal (2003), les teneurs en méthyl-mercure dans le sol peuvent représenter
jusqu’a plus de 5% du Hg total mais plus de 70% des observations identifient des teneurs
<1% avec une moyenne de 0,6%. D’apres d’autres sources, la proportion de méthyl-
mercure peut varier dans le lixiviat du sol entre 0,15 et 15% (Grigal, 2002).

Les taux des méthylation ne peuvent pas €tre mesurés en temps réel. On dispose surtout
de valeurs des taux nets de méthylation a cause des difficultés inhérentes dues au

changement continu du rapport production/ consommation (Kerry et Alloway, 1998).
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2.4.4 Réactions redox
La distribution des especes du Hg dans le sol est fonction du son pH et de son potentiel

redox. Dans des conditions oxydantes (350-400 mV), telles que les conditions normales
dans les sols, le Hg peut se retrouver sous des formes trés solubles a cause de sa forte
tendance a s’associer avec des ions hydroxyle et chlorure. L’oxydation peut se produire
dans I’eau, dans le sol et dans les sédiments par réactions abiotiques ou biotiques (Stein et
al., 1996). Des conditions moyennement réductrices (100 3 -100 mV) peuvent causer la
précipitation du Hg sous la forme de sulfure, HgS. Dans des conditions réductrices fortes
(-100 & -300 mV), les composés organiques et inorganiques du Hg peuvent étre dégradés
en sa forme élémentaire, HgO ou, a des pH élevées en un composés trés stable (HgSZZ)
(Schuster, 1991).

2.4.5 Précipitation / dissolution

Le Hg sous ses formes Hg mercureux (Hg,”") et mercurique (Hg®") peut étre immobilisé
dans le sol par la formation de précipités. Le Hg mercureux précipite avec les chlorures,
le phosphate, le carbonate et I’hydroxyde. Aux concentrations de Hg généralement
trouvées dans les sols naturels non contaminés (< 0.2 mg Hg/kg), seuls les phosphates
sont stables. Le Hg mercurique s’hydrolyse dans un intervalle de pH de 2 a 6 et Hg(OH);
se forme aux alentours de pH 6. A des concentrations de Hg(II) qui dépassent 107 mg/kg,
I’hydroxyde peut précipiter. Dans des conditions normales de pH dans le sol (faiblement
acides), la distribution du Hg(Il) est donc une fonction de la solubilit¢ du Hg(OH),
(Schuster, 1991; Grigal, 2002). Selon MclLean et Bledsoe (1992), Hg(Il) dans les sols
alcalins précipite avec les carbonates et I'hydroxyde pour former des phases solides
stables. Hg(Il) peut aussi former des complexes solubles avec la matiére organique
dissoute. A pH acide et en présence de concentrations élevées de chlorures, le chlorure de
Hg va se former. La présence d’autres composés tels que le chlorure, 'hydroxyde et les
complexes solubles avec la matiére organique dissoute peuvent contribuer a
I’augmentation de la mobilité du Hg dans le sol.

2.4.6 Déposition humide / séche

Le Hg" peut quitter I’atmosphére sous forme de dépositions humides ou séches

(Lodentus, 1984; Lodenius, 1998). Selon les résultats obtenus, la déposition séche semble
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une voie plus importante pour la sortie du Hg” de I’atmosphére que la déposition humide
et les dépositions nettes de Hg de I’atmosphere en provenance d’usines chlore-alkali
varient de 1200 pg/m*/an (humide + séche) a 11160 pg/m*/an (humide) et 200320
pg/m*/an (seche).

2.4.7 Sorption / désorption

Un autre mécanisme de rétention du Hg dans le sol, & part la précipitation, est
I’adsorption, considérée comme le plus important processus impliqué dans le devenir du
métal sous la forme des traces dans le sol (Yin ef al., 1996). Le contenu en Hg adsorbé
par un sol est fonction de la capacité d’échange cationique (CEC) du sol, qui varie en
fonction du contenu et le degré de décomposition de la matiére organique et les
proportions relatives des différents minéraux dans la fraction minérale du sol (Kerry et
Alloway, 1998). En effet, la matiere organique est la principale source de la CEC d’un
sol, contribuant pour plus de 200 méq/ 100 g de matiére organique dans les sols minéraux
de surface. Cependant, la matiere organique diminue avec la profondeur du sol, et les
constituants minéraux du sol deviennent une surface plus importante de sorption en
profondeur. I.’adsorption est corrélée avec la matiere organique et le contenu d’argile du
sol (McLean et Bledsoe, 1992). Dans les sols industriels contaminés par les usines
chlore-alkali, la présence de matiére organique peut étre ainsi une indication d’un trés
long temps de résidence du Hg dans les environs (Rule et Iwashchenko, 1998). Des
parametres comme le pH (Rule et Iwashchenko, 1998; Schliiter, 2000; Biester et al.,
2002) et les concentrations de chlorures (Schuster, 1991; Yin ef al., 1996) interferent
avec P'adsorption du Hg par la matiere organique. Le contenu en maticre organique
dissoute augmente d’une maniere significative avec ’augmentation du pH, ce qu
entraine une augmentation de la mobilité du Hg dans les sols riches organiques et avec un
pH alcalin, sous la forme des complexes solubles. Une concentration trés élevée de
Hg(Il) peut toutefois causer une diminution de l’adsorption a cause d’une surface
d’adsorption disponible limitée de la matiere organique (Yin et al., 1996). Une inhibition
de la mobilité des complexes solubles formés par le Hg avec la matiére organique dans

des sols contenant a la fois beaucoup de matiere organique et de Pargile a été trouvé par
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Biester et al. (2002b), ce qui suggere une adsorption entre les charges positives des
cations métalliques des complexes organo-minéraux et les surfaces chargées
négativement des argiles.

Le Hg(Il) se comporte différemment que la plupart des métaux lourds dans le sens ot son
adsorption est plus élevée en milieu acide (Yin et al., 1996). Ainsi, dans les sols naturels
moyennement acides (pH < 4,5 a 5), la mati¢re organique représente le matériel
adsorbant effectif pour le Hg inorganique, tandis que dans les sols avec un pH neutre, les
oxydes de Fe et les minéraux argileuse deviennent plus efficaces pour [’adsorption
(Schuster, 1991). Une adsorption maximale (86-98%) du Hg(II) par la matiére organique
dans un domaine de pH de 3 a 5 a été mise en €vidence par Yin ef al. (1996) pour 15 sols
différents ainsi qu’une diminution considérable de 1’adsorption pour un pH > 5 (a cause
de I’augmentation de la solubilisation de la matiere organique). Dans les sols minéraux
par contre, ’adsorption semble réduite a des valeurs de pH faibles soit a cause d’une
affinité plus prononcée du Hg pour la matiere organique que pour les composés
morganiques du sol, soit a cause d’une surface spécifique d’adsorption moins étendue.
Cependant Biester ef al. (2002b) ont trouvé qu’il existait une inhibition de la mobilité des
complexes solubles du Hg par les argiles méme dans les sols avec des contenus €levés de
la matiére organique. Les chlorures, qui sont présents dans tous les systémes naturels
peuvent représenter un agent de complexion tres mobile et persistant pour le Hg. De plus,
la plupart des résultats expérimentaux suggérent que la présence des chlorures réduit
I’adsorption surtout dans les sols minéraux. Toutefois, le pH influence la concentration
des complexes de HgCl, formés. Ainsi, la concentration des chlorures nécessaires pour la
mobilisation partielle ou totale du Hg(ll) augmente avec le pH, résultant dans la
compétition du OH et de CI, ce qui entraine une diminution de I’adsorption (Schuster,
1991).

2.4.8 Persistance des composés émis par usines chiore-alkali

La forme de rejet la plus importante d’usines chlore-alkali dans I’atmosphere est la forme
&lémentaire (Hg®). A part cette forme qui est la plus volatile et la plus répandue, dans

I’atmosphére existent d’autres composés du Hg dont le Hg inorganique (Hg™"), dans des



23

composés tels que HgCl, et Hg(OH), et le Hg organique sous la forme du meéthyl-
mercure et du diméthyl-mercure peuvent étre retrouvés (Stein ef al., 1996). Le diméthyl-
mercure, qui lui aussi est volatil, est trés instable et rapidement dégradé en Hg” avec un
temps de résidence allant de quelques jours a quelques semaines. Le Hg’, ayant une durée
de vie entre 2 mois et 3 ans, peut rester dans P'atmosphére pendant irés longtemps
(Pichard, 2000). Ainsi, il peut alimenter le circuit du Hg dans la nature par dépositions
humide ou s¢che (Lodenius, 1994 et 1998).

Dans le sol, les formes les plus stables du Hg sont la forme élémentaire (Hg) et 1a forme
bivalente (Hg”") (Kerry et Alloway, 1998). Hgo est trés peu soluble (environ 50 pg/L) et
ainsi trés peu mobilisable. Il a alors la tendance a rester dans les horizons de surface du
sol, étant adsorbé par les oxydes métalliques et la matiére organique (Schuster, 1991; Yin
et al., 1996). Dans les sols contaminés par les émissions d’usines chlore-alkali, le Hg’
peut se volatiliser, surtout durant les périodes de températures ¢levées (Lindberg et
Tumer, 1977; Rule et Iwashchenko, 1998) et méme a température ambiante (Baldi et
Bargagli, 1984; Bloom et al., 2003). Le temps pendant lequel le Hg se volatilise des sols
contaminés par les usines chlore-alkali est encore inconnu mais des données de sites
contaminés corrélées avec des données thermodynamiques suggerent qu’il est plus long
que 100 ans (Lindberg et Tumer, 1977). Les formes monovalente (Hg22+) et divalente
(Hg™) se retrouvent liées a des radicaux inorganiques et organiques. Hg,™" est trés peu
stable dans des conditions oxydantes et se transforme rapidement en Hg2+. Le Hg™*
trouvé dans les rejets liquides d’usines chlore-alkali est surtout HgS, un composé tres
stable et trés persistant. Mais des réactions ultérieures dans le sol font en sorte que le Hg
peut se retrouver aussi sous une forme organique dont le méthyl-mercure et I’éthyl-
mercure et/ou une forme inorganique dont HgCl, et Hg(OH),. Contrairement au Hg’,
sous ces formes, le Hg est plus mobile a cause d’une solubilité plus élevée et par
conséquent moins persistant dans le sol. Il peut étre transporté dans les eaux de surface et
souterraines ol il peut se bioaccumuler et bioconcentrer dans les organismes vivants. Ces

concentrations se bioamplifiant au long de la chaine trophique (Kerry et Alloway, 1998).
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2.4.9 Biodegradabilité
A Pinstar des autres familles de contaminants (ex. contaminats organiques), les métaux

lourds, dont le Hg, ne sont pas biodégradables parce qu’ils ne peuvent pas étre
décomposés en des produits moins toxiques par les microorganismes. La détoxification
par les organismes consiste a «cacher» la forme active du métal dans une protéine comme
la métallothionéine (des liaisons covalentes avec le soufre) ou phytochélatine, ou en
la «déposer» a long terme sous une forme des particules (insolubles). Les métaux
essentiels pour la croissance ont une concentration requise pour assurer le développement
et la reproduction normale des organismes. Les métaux non essentiels comme le Hg ne
I’ont pas, et en plus de leur toxicité, ils peuvent également affecter les organismes par
Pinduction de déficiences de métaux essentiels en compétitionant pour des sites libres

dans la structure des molécules biologiques importantes (Walker ez al., 1996).

2.4.10 Biodisponibilité
Selon Sauvé (2003), la biodisponibilité exprime d’une maniére générale « disponible

pour les organismes vivants ». Elle peut référer soit a ’ingestion ou a I’assimilation d’une
substance par certains organismes vivantes soit a des effets toxiques avec/ sans
I’assimilation simultanée de la substance.

La biodisponibilité est définie comme la fraction absorbée par un organisme par

ingestion, inhalation ou contact dermique suite a I’exposition au contaminant (Dock er

al., 1998) ou la fraction d’un composé présent qui, une fois émis dans ’environnement,

peut étre absorbée par un organisme et causer un effet biologique (Stein ef al., 1996).

La biodisponibilité peut étre évaluée par différentes techniques, soit :

v' chimiques en évaluant la fraction la plus mobile (soluble et échangeable) d’un
contaminant et supposée la plus accessible pour un organisme cible;

v' biologiques en évaluant soit les effets toxiques soit les concentrations retenues dans
les tissus apres 1’exposition au contaminant.

Ces derni¢res techniques utilisent des biomarqueurs, des bioindicateurs et des

biomoniteurs, termes utilisés souvent comme synonymes (Kerry et Alloway, 1998).

Selon Kelsey et Alexander (1997) I’évaluation de la biodisponibilité par une approche

biologique est réalisable a 1’aide d’une méthode utilisant:
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v un microorganisme capable de biodégrader le contaminant ou;

v' n’importe quel organisme capable de présenter un effet toxique manifeste
lorsqu’expos¢ au contaminant ou d’assimiler le contaminant jusqu’a un niveau ou il
peut entrainer un effet toxique.

Les différents effets, allant de la biodégradation & la réponse toxique ou la

bioaccumulation, sont toujours une mesure de la fraction biodisponible mais associées a

deux fractions distinctes du contaminant : une fraction facilement mobilisable (soluble

dans I’eau et échangeable) (premier cas) ou une fraction intrinseéque (la somme des
fractions extractibles a I’aide des solvants) (deuxiéme cas).

Pour prédire la biodisponibilité du Hg, Davis et al. (1997) indiquent les tests 1) in vivo,

réalisées avec un organisme vivant et 2) in vitro, réalisées sans récepteur cible mais en

laboratoire simulant la dissolution des composés du Hg pendant le passage le long du
tractus digestif d’un animal choisi.

La plupart des tests in vivo étudient parallelement les effets d’un composé soluble

(HgCl,) et d’un composé insoluble (HgS) parce que la cinétique de dissolution entraine

différentes biodisponibilités et bioconcentrations. Dans des études réalisées sur des

souris, Sin ef al. (1983) ont trouvé une bioaccumulation 10 fois plus élevée de HgCl, que
de HgS, tandis que Revis ef al. (1990) ont rapporté une absorption intestinale de 2,1% de
dose administrée de HgCl, par rapport a 0,4% pour celle de HgS.

Dans le contexte de I’étude de la biodispomibilité du Hg, des termes tels que la

bioaccumulation, 1a bioconcentration et la bioamplification sont trés importants‘.

La bioaccumulation signifie I’absorption d’un composé par un organisme et ¢’est une

premiére indication de la biodisponibilité du composé. Les différents organismes peuvent
retenir les métaux dans des concentrations variables en fonction de la biodisponibilité du
métal, de I’organisme considéré et du niveau de la contamination. La bioaccumulation est
exprimée par le facteur de bicaccumulation (BAF), calculé par le rapport des
concentrations de la substance dans les tissus de 'organisme et la concentration de la

substance dans la nourriture plus environnement (I’eau, ’air, le sol).
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La bioconcentration est exprimee par le facteur de bioconcentration (BCF) qui est calculé

par le rapport des concentrations de la substance dans les tissus de ’organisme et la
concentration de la substance dans ’environnement (I’eau ou ’air ou le sol) (Walker et
al., 1996; Sandoval et al., 2001).

La bioamplification est le processus par lequel le prédateur concentre une substance a un

niveau supérieur de celui ou il se trouve dans sa proie (Cossa et Ficht, 1999).

Le Hg inorganique et le méthyl-mercure sont bioconcentrés par les organismes vivants. 11
existe des variations relativement importantes aux niveaux des effets toxiques pour une
méme espéce d’organisme, le plus souvent dues a la différence d’age ou de régime
alimentaire. Mais de plus fortes variations existent entre les différentes espéces
(Lodenius, 1994). Dans le cas du méthyl-mercure il s’agit surtout d’une bioamplification
qui commence par un individu et continue par le transfert entre individus. Les
concentrations augmentent ainsi au fur et a mesure que ’on progresse dans la chaine
trophique pouvant aboutir de 10°-107 fois plus élevées par rapport & la concentration
ambiante (e.g. poissons).

La biodisponibilité des métaux a été corrélée a leur concentration totale et a ’activité de
I’ion libre dans le lixiviat du sol, & la fraction échangeable, a la fraction assimilée par les
organismes vivants, et plus recemment a la fraction qui cause la reponse toxique (Naidu,
2003).

Généralement, la PES donne des informations sur la partition du métal dans la matrice
solide et offre une estimation des fractions plus ou moins chimiquement accessibles et
donc la possibilité de prédire la mobilité potentielle des contaminants. Toutefois les
résultats de Ia PES ne sont pas suffisants pour évaluer la biodisponibilité. La fraction
bioaccumulée est corrélée a ces fractions (surtout a la somme des fractions soluble dans
P’eau et échangeable) mais elle est une fonction de la fraction biodisponible. La
bioaccumulation est un mécanisme spécifique de rétention des contaminants pour les
plantes et les invertébrés, dérivant de leur systeme d’alimentation. La proportion de
fraction biodisponible, qui dans des conditions données (pH acide ou basique, sur le

tractus digestif, métabolisme spécifique) peut entrainer un effet toxique reste toujours
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une inconnue. Cette corrélation n’est pas facile & établir parce que la fraction
bioaccumulée peut étre potentiellement toxique, sans avoir, nécessairement, une réponse
toxique manifeste.

2.4.11 Toxicité

Le Hg est un métal lourd naturel non essentiel pour les organismes vivants.
Contrairement & beaucoup d’autres éléments minéraux, le Hg est toxique sous presque
toutes ses formes, tant inorganiques qu’organiques, et la spéciation prend ici toute son
importance (Picot et Proust, 1998). Sa toxicité vient de son extréme volatilité, de sa
relative solubilité dans l'eau et les graisses, et de sa capacité a se lier avec d'autres
molécules qu'il va modifier ou dont il va transformer les fonctions. Sous sa forme
inorganique, généralement majoritaire dans une matrice, le Hg a une toxicité moindre.
En effet, les composés inorganiques n’ont pas la capacité d’étre bioconcentrés. Par
contre, d’une maniére générale, tous les composés organiques sont plus dangereux (au
moins un ordre de grandeur plus biodisponibles et donc plus toxiques) que les composés
inorganiques, surtout les composés alkylés car ils sont plus volatils, plus stables dans les
milieux biologiques et plus toxiques (Hempel et al., 1995; Picot et Proust, 2000;
Boening, 2000). Parmi les composés organiques, les composés alkylés sont plus toxiques
que les composés arylés, le poids plus élevé des derniers limitant leur mobilité a travers
les membranes biologiques. De plus, les composés alkylés sont plus stables que ceux
arillés, qui peuvent facilement étre transformés en Hg inorganique. Parmi les plus
toxiques, on compte les ions méthyl-mercure et diméthyl-mercure qui sont de loin les
plus toxiques composés du Hg et peuvent &tre crées a partir d’espéces minérales moins
toxiques. Le méthyl-mercure est généralement présent dans de trés faibles concentrations
daﬁs une matrice contaminée (moins de 1% du Hg total) (Revis ef al., 1989, 1990,
Hempel et al, 1995; Hamasaki ef al., 1995). Malgré ce fait, sa grande capacité de
bioaccumulation dans les tissus adipeux fait en sorte qu’il représente un danger potentiel
pour Pécosysteme a cause de sa forte bioaugmentation dans les organismes vivants
(Davis et al., 1997).

La toxicité des composés organiques varie selon Hempel et al. (1995) dans I’ordre:
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Méthyl-mercure >Ethyl-mercure, Phényl-mercure >Nitromesol, Tolyl-Hg* >Hg"".

La toxicité du méthyl-mercure est aussi différente en fonction du composé dans lequel il
se retrouve. Ainsi la toxicité du chlorure de méthyle-mercure (CH;HgCl) est deux fois
supérieure a celle du hydroxy méthyle-mercure (CH;HgOH) (Kungolos et al., 1999).
Pour les microorganismes, le Hg représente un risque majeur, méme a de trés faible
concentration. Par exemple, le Hg inorganique produit des effets toxiques & ume
concentration d’environ 5 pg/l dans le milieu de culture alors que des concentrations de
Hg organique 10 fois moins ¢levées peuvent exercer les mémes effets. Pour les
microorganismes et les organismes plus évolués, plusieurs mécanismes de protection sont
disponibles contre les effets toxiques du Hg. Ceux-ci augmentent la résistance a 1’action
du Hg en rendant I’ion incapable de perturber I’activité normale de la cellule. Les plus
importants sont : (1) élimination par désassimilation, (2) réduction enzymatique de métal
a la forme ¢élémentaire, une forme moins toxique, (3) formation de complexes avec des
polymeres enzymatiques (ex. métallothionéine), (4) liaisons entre le Hg et la surface de la
cellule, (5) précipitation de complexes inorganiques insolubles (des sulfures et des
oxydes) a la surface de la cellule et (6) biométhylation et transport ultérieur par diffusion
a travers la membrane cellulaire rendant ainsi le Hg plus toxique pour les organismes
consommateurs (Wood, 1984).

Sur les récepteurs aquatiques, les effets toxiques du Hg varient en fonction de la
concentration et commencent a partir de 1 mg/l Hg inorganique dans l’eau et a des
concentrations beaucoup plus faibles de Hg organique (pour les plantes aquatiques).
Parmi les invertébrés, la susceptibilité est variable. Les organismes les plus sensibles sont
les organismes en stage larvaire (Boening, 2000). Une ¢étude réalisée sur des oiseaux
adultes a relevé que la concentration moyenne de Hg dans leurs tissus variait selon leur
position dans la chaine trophique. Ainsi les plus faibles concentrations de Hg étaient
contenues dans les oiseaux végétariens (6,64 mg/kg, p/p), puis dans les oiseaux se
nourrissant d’invertébrés (12,4 mg/kg), puis dans les omnivores (26,6 mg/kg), dans les
oiseaux se nourrissant de poissons (40,2 mg/kg) et finalement dans les nécrophages (54,4

mg/kg) (Zillioux et al., 1993). Les effets sur les récepteurs terrestres sont différents mais
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avec quelques exceptions, les plantes terrestres sont généralement insensibles aux effets
toxiques des composés du Hg.

Chez Phomme, les effets toxiques du méthyl-mercure sont diversifiés variant du manque
de coordination & une affectation des organes vitaux et jusqu’a la mort. C’est le cas de la
ville de Minamata au Japon, ol les émissions du Hg dans les eaux usées d’une usine
d’acétaldéhyde (utilisant comme catalyseurs des composés inorganiques du Hg, 3 savoir
des sulfates et des chlorures) entre 1956 et 1968 ont entrainé des concentrations
extrémement élevées du Hg dans les poissons et conséquemment ’ingestion de doses
fatales de Hg par la population des pécheurs de la zone.

Il n’existe pas encore un test universel pour évaluer d’une maniére approprice la toxicité
de tous les contaminants, a cause d’une tres large variété d’effets toxiques produits.
Cependant, ['utilisation d’une batterie des tests avec des organismes appartenant a
plusieurs niveaux trophiques faisant intervenir différentes routes d’ingestion du Hg
semble une option raisonnable (Hempel et al., 1995; Castillo et al., 2000).

Les organismes vivants jouent un rdle important dans le processus d’identification des
facteurs qui contrdlent la toxicit¢ du Hg et sa biodisponibilité, et peuvent méme étre
utilisés pour évaluer le potentiel écotoxicologiques des sols (Hinton et Veiga, 2001).
Parmi les groupes d’organismes utilisés pour étudier les effets toxiques en corrélation
avec la forme du Hg et les concentration retenues dans les tissus, on trouve des plantes
dont I’ail Allium (Panda et al., 1989, 1990 et 1992) et orge Hordeum vulgare (Davis et
al., 1978; Panda er al., 1992) et des invertébrés dont le ver de terre Eisenia fetida
(Cocking et al., 1994; Hinton et Veiga, 2001).

L’étude de Lodenius (1994) présente I’assimilation du Hg par les organismes terrestres et
fait ressortir une plus forte accumulation du Hg par les jeunes plantes et surtout du Hg
morganique que du Hg organique. Une excrétion effective du Hg par plusieurs
invertébrés semble inhiber la bioaccumulation dans leurs tissus. Des concentrations de
Hg allant de 0,5 a 5 mg/ kg peuvent entrainer la mortalité¢ et des taux plus élevés de

reproduction du ver de terre. Les concentrations dans les tissus semblent diminuer avec
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I’age, et les especes plus petites assimilent et excrétent plus vite que les plus grandes.
L’assimilation est favorisée par de basses températures du sol et des pH faibles.

Plantes. Dans le monde végétal, en fonction de D'espéce, le Hg absorbé se trouve
principalement dans les racines ou dans les feuilles. En regle générale, les plantes
concentrent peu de Hg (Picot et Proust, 1998).

Selon Stein et al. (1996), ’assimilation du Hg par les plantes terrestres implique trois
routes : 1’absorption directe des vapeurs du Hg par les feuilles, la déposition
atmosphérique et I’absorption par les feuilles et I’assimilation par les racines.

Toutefois dans la Iittérature, on trouve des résultats vraisemblablement contradictoires.
Ainsi, dans certaines études 'accumulation du Hg dans les parties aériennes des plants a
¢té observée mais sans attribuer clairement la provenance de la contamination (de
I’atmosphere ou du sol) (Suszcynsky and Shann, 1995; Grigal, 2002) ou supposant une
source exclusivement atmosphérique (Gaggl et al., 1991 ; Fleck et al., 1999). Dans
d’autres études, ’assimilation du Hg du sol a ét¢ attribuée aux racines qui ont retenu la
plupart du Hg bioconcentré par la plante en agissant comme d’importantes barriéres
contre le transport du métal vers les parties aériennes de la plante (Panda et al., 1992;
Edwards et al., 1998).

Lindberg et al (1992) ont trouvé par contre que le Hg absorbé est transféré
majoritairement aux parties aériennes de la plante et conséquemment, que le feuillage
concentre quelques fois plus de Hg que les racines. Par ailleurs, il y a des études ol une
réémission du Hg par les plantes a été trouvée (Lindberg, 1998; Lodenius et al., 2003).
Schwesig et Krebs (2003) justifient ces résultats par le fait que la plupart des études ont
¢té réalisées avec des niveaux de contamination spécifiques aux sols contaminés et dans
une moindre mesure aux sols non contaminés. Dans leur étude, ils trouvent des
concentrations de Hg plus élevées dans les racines que les parties aériennes (et donc un
transfert est possible et méme une réémission du Hg).

Boening (2000) indique "accumulation du Hg dans les tissus des plantes comme une
fonction du type de sol (par exemple un sol organique va diminuer 1’assimilation du Hg)

et de la concentration du Hg dans le sol.
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Plusieurs organismes ont été utilisés pour évaluer la pollution causée suite & activité
d’usines chlore-alkali. Les concentrations du Hg ont été analysées dans I’herbe, le ver de
terre et les petits mammiferes (Bull er al., 1977) et dans trois types de coniféres (Maserti
et Ferrara, 1991), a proximité d’usines chlore-alkali. Les résultats ont indiqué des
concentrations significativement plus élevées dans tous les tissus des organismes a
proximité de ’activité industrielle (0,5 km). Gonzales (1991) a échantillonné des plantes
(Mimosa pudica) autour d’une usine de chlore-alkali (0,5 km) et a trouvé que c¢’était un
bioindicateur trés approprié pour le suivi de la pollution atmosphérique par le Hg.

Parmi les plantes, les plus forts concentrateurs de Hg du sol sont les lichens et les
bryophytes {(e.g. mousses) a cause de leur grande capacité de rétention du Hg provenant
d’usines chlore-alkali (par déposition humide ou séche), ce qui peut étre expliqué par des
valeurs élevées de la CEC de ces plantes (Calasans et Malm, 1997, Lodenius, 1994 et
1998; Fernandez et al., 2000; Rea ef al., 2000; Rea et al., 2001).

Le principal but du choix de ’orge comme organisme cible pour I’évaluation des effets
toxiques du Hg dans le présent travail est le potentiel d’introduction du mercure dans la
chaine alimentaire via les produits agricoles. Comme pour d’autres plantes, le Hg retenu
dans les racines peut étre transféré dans le temps aux parties aériennes et méme aux
graines de I'orge (Davis et al., 1978; Panda et al., 1992). La capacité de bioconcentration
du Hg dans les tissus de 1’orge permet également d’obtenir une indication sur la
concentration du métal biodisponible dans le sol (Panda et al., 1992).

Ver de terre. En ce qui le concerne le ver de terre, son réle est mieux connu dans la
mesure ot il est un invertébré simple et trés ¢tudié en raison de sa présence partout dans
le monde, de son mode simple de vie et du fait qu’il constitue la source de nutrition pour
plusieurs organismes supérieurs (les insectes, les poissons, les oiseaux, les reptiles et de
petits mammiféres). Il représente un organisme appropri¢ pour I’étude des écosystemes
terrestres du fait de sa situation de récepteur direct des polluants et de sa représentativité
biologique pour ’étude de ’accumulation du Hg dans la chaine alimentaire. Sa tolérance
est différente de celle des plantes, il est plus résistant parce qu’il posséde des mécanismes

de désintoxication et d’¢limination spécifiques et, par conséquence, il concentre moins de
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Hg dans ses tissus (Lodenius, 1994). Les essais de survie du ver de terre Eisenia fetida
(Abasi et Soni, 1983; Edwards et al., 1998; Sandoval et al., 2001; Hinton et Veiga, 2002),
. la reproductibilité, ’incorporation et I’élimination du Hg (Fischer et Koszorus, 1992), la
bioconcentration du Hg (Cocking er al., 1994) ont été utilisés pour évaluer la toxicité des
sols contaminés. I’accumulation du Hg a ¢té trouvée plus importante dans les sols
faiblement acides que dans les sols neutres. Dans la plupart des études, les sols industriels
contaminés étudiés contenaient des concentrations de Hg relativement faibles allant de
0.422-2.43 mg/ kg (Edwards e al., 1998) a 28,6-33,1 mg/kg (Cocking et al., 1994).

Toutefois dans une étude réalisée sur des sols artificiellement contaminés avec des
concentrations du Hg plus élevées (250-500 mg HgCly/kg), une meilleure tolérance par
rapport a d’autres études a €té trouvée pour le ver de terre FEisenia fetida (Fischer et
Koszorus, 1992). Leurs résultats n’indiquent aucune mortalité pendant 8 semaines pour
une contamination avec 500 mg HgCly/ kg introduite dans le sol 2 semaines avant d’y

mettre les vers.
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CHAPITRE III

MERCURY SPECIATION IN HIGHLY CONTAMINATED SOILS
FROM CHLOR-ALKALI PLANTS USING CHEMICAL
EXTRACTIONS

Le chapitre III reproduit le contenu d’un article soumis le 18 septembre 2003 a la revue
« Journal of Environmental Quality ». Aprés le titre original, les auteurs, le résumé et la
problématique de la contamination des sols par le Hg provenant d’usines chlore-alkali,
Pimportance de la spéciation du Hg est abordée et les principales méthodes d’évaluation
de la spéciation sont présentées. La partition et la spéciation du Hg dans des sols
industriels de chlore-alkali fortement contaminés sont encore mal documentées, ce qui
nous amene au but de cette étude. La section suivante présente la méthodologie appliquée
avec des détailes sur la composition et la caractérisation physico-chimique des sols, les
extractions simples des différentes especes de Hg (Hg total, méthyl-mercure, Hg volatil)
et les deux variantes d’une nouvelle procédure d’extraction séquentielle mise au point
lors de ’étude. Pour les analyses effectuées, des détailes supplémentaires sont offerts
dans les protocoles utilisés qui sont disponibles dans I’Annexe 1. Les principaux résultats
obtenus et leur interprétation permettent d’établir une corrélation entre certaines
caractéristiques des sols et la spéciation du Hg (qui sont différentes de 1a littérature dans
la mesure ot ’on a travaillé avec des sols possédant des caractéristiques trés particulieres
et des niveaux extrémes de contamination), de suggérer les principales voies de
dispersion du Hg a court terme et d’y introduire guelques éléments spéculatifs concernant
le devenir du Hg dans les sols étudiés a long terme. A la fin, sont présentées des

conclusions concernant ce chapitre du projet.
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3.1 Abstract

A four-step novel sequential extraction procedure (SEP) was developed and investigated
in order to assess Hg partitioning in three highly contaminated soils from chlor-alkali
plants. Total, volatile, and methyl Hg concentrations were also determined using single
extractions. The physicochemical characteristics of the soils were examined to investigate
the factors responsible for Hg speciation. Hg was separated into four geochemical
fractions defined as water soluble (F1), exchangeable (F2) (two chemical extractants
were tested), organic (F3) and residual (F4). The soil characterization revealed extremely
contaminated (295 + 18.3 to 11500 + 457 mg Hg kg™') coarse-grained sandy soils having
an alkaline pH (7.90 - 9.11), high chloride concentrations (5-35 mg kg') and very low
organic carbon content (0-18.2 g kg™). Methyl Hg concentrations were low (from 0.24 +
0.02 to 19.3 + 1.47 pg kg™") in all soils. Sequential extractions indicated that the majority
of the Hg was associated with the residual fraction (F4). In Soils 1 and 3, however, high
percentages (88-98%) of the total Hg were present as volatile Hg. Therefore, in these two
soils, a high proportion of volatile Hg and hence, Hg’, was present in the residual
fraction. The non-residual fraction (sum of F1, F2, and F3) was most abundant in Soil 1
(14 - 42%), suggesting a higher availability of Hg in this soil. The exchangeable Hg
fraction (F2) and the sum of water soluble and exchangeable Hg fractions (F1 + F2) were
both strongly correlated with the ratio of chlorides to total Hg. The developed SEP was

reproducible and efficient for highly contaminated samples. Recovery (calculated as the
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sum of extracted Hg fractions divided by the independently determined total Hg
concentration) ranged between 70.5 £ 2.1 to 130 + 6 %.

Abbreviations: SEP, sequential extraction procedure; CAPs, chlor-alkali plants;

3.2 Introduction

Chlor-alkali plants (CAPs) which use metallic Hg for the electrolytic production of
chlorine and caustic soda are potential sources of Hg pollution. Extensive research on the
role of CAPs in global and regional Hg cycling has concluded that their contribution may
be of limited importance on a global scale but are of particular concem to local and
regional arcas (Maserti and Ferrara, 1991; Rule and Iwashchenko, 1998). However, until
very recently, little has been reported about the binding and mobility of soil Hg derived
from emissions of CAPs (Biester et al., 2002). Furthermore, mercury binding forms and
speciation in highly contaminated soils from CAPs has not yet been reported.

The contamination of soils in the vicinity of a CAP is due to emissions containing
elemental Hg (Hg") which is almost insoluble and can react with metallic oxides and
organic matter (Schuster, 1991; Stein et al., 1996). Therefore, its mobilization in the soil
is generally of minor importance although it can be reemitted in the atmosphere
especially during periods of high temperature (Rule and Iwashchenko, 1998) or can be
oxidized under acidic conditions and transformed into its bivalent form, Hg** (Hempel et
al., 1995). Divalent Hg is a necessary precursor for the formation of compounds with
increased solubility and mobility like HgCl, and Hg(OH), or increased bioavailability
such as methyl Hg or ethyl Hg. Therefore, as for other metals, Hg speciation is essential
because it controls its solubility, volatility, reactivity, bioavailability, and finally, its
toxicity (Stein et al., 1996). The toxicity of Hg is well known for some species (ex.
HgCl,, CH3HgCl) but it is much more difficult to assess in real samples from
contaminated sites. Furthermore, differences in the solubility of the various species of Hg
affect the concentration of Hg available to the exposure pathway. The determination of
speciation is an important step in the evaluation of the toxicity potential of Hg-
contaminated soils from CAPs, and a strong need exists for appropriate solid phase

speciation schemes.
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Published groups of methods for the determination of Hg speciation include sequential
extraction procedures (SEPs) (Di Giulio and Ryan, 1987; Lechler et al, 1997;
Wallschliger et al., 1998; Bloom et al., 2003), short extraction techniques (Tomiyasu et
al., 2000), pyrolitic extractions usually called mercury-thermo-desorption techniques
(MTD) (Biester and Nehrke, 1997; Biester and Scholz, 1997), a combination of MTD
with a partial sequential extraction (leaching test) (Biester et al., 2002) or x-ray
absorption spectroscopy (XAS) (Kim et al., 2000).

Despite some criticism (technique validation, operational definition, limited selectivity
and possible redistribution of metals) dealing with the interpretation of SEPs (Nirel and
Morel, 1990), their use has continued to be recognized as a valuable tool, provided they
are used with discrimination and caution (Tessier and Campbell 1991, Bloom et al. 2003,
Sladek and Gustin 2003). SEPs yield pragmatic information on the possible behaviour of
Hg in the soil environment by using extractions with chemical reagents which destroy the
binding agent between the metal and the soil solids.

Along with its strengths, each speciation scheme also has its limitations; available SEPs
for Hg are sometimes incomplete because they do not assess the volatile Hg fraction, nor
were they tested on highly contaminated ambient soil samples (Di Giulio and Ryan,
1987; Wallschldger et al., 1998); The shorter published SEPs (Tomiyasu et al., 2000)
were used to investigate Hg partitioning in contaminated sediments with low
concentrations of Hg (0.086-3.46 mg kg'). As for pyrolytic extractions, they have
limitations because they don’t give information about Hg species in soil leachates
(Biester and Scholz, 1997; Biester and Nehrke, 1997).

Although the inherent SEPs limitations remain, here we present a refined, novel Hg-
specific solid phase speciation scheme, developed to be easily implemented by most
heavy metal laboratories and tested on highly contaminated ambient soil samples
obtained from CAPs. It consists of four steps for estimating the distinct fractions of Hg
removed in specific environments (neutral, slightly acidic with exchangeable cations,
alkaline with complexing extractants, strongly alkaline and strongly acidic). In addition

to the sequential extractions, total, volatile, and methyl Hg concentrations were
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determined on separate soil samples using single extractions. The proposed SEP was very
precise and yielded satisfactory recovery percentages.

3.3 Materials and methods

3.3.1 Sampling and preservation

The experiments were performed with three Hg-contaminated soil samples obtained from
CAPs in The Netherlands, Belgium and France. Sample 1 was collected from a heap
consisting of soil that had been excavated under the cell house of a CAP and stored
outside for approximately three years. Sample 2 was collected in-situ from the upper soil
layer (0-30 cm) after removal of aboveground vegetation, in the vicinity of a CAP.
Sample 3 is a mixture of various mercury contaminated alluvial deposits and solid
wastes. Upon reception in the laboratory, all samples were homogenized, stored in HDPE
containers and refrigerated at 4°C. This temperature was selected in order to limit Hg
volatilization (Maserti and Ferrara, 1991; Sakamoto et al., 1995). All analyses were
performed in triplicate (at least) with wet soils, after removal of particles larger than 2
mm with a No.10 mesh sieve. The reported results were corrected for moisture contents.
3.3.2 Soil characterization

Soil samples were characterized for pH, water content, cation exchange capacity (CEC),
chlorides, total sulphur, total carbon, total inorganic carbon, total volatile solids, and
particle-size distribution. The pH was measured in deionized water using a solid: liquid
ratio of 1:1 according to Method D 4972-95a (American Society for Testing and
Materials, 1995) using an Accumet model AR 25 pH meter and an Accumet 13-620-285
combination Ag/AgCl electrode. Moisture content was determined at 45°C to mirﬁmize
Hg volatilization during drying (Maserti and Ferrara, 1991; Sakamoto et al., 1995). CEC
was determined using the sodium acetate method (pH 8.2) according to Chapman (1965)
and chlorides determination was performed on an aqueous soil extract, by ion
chromatography separation (Dionex model DX-100) and electrochemical (conductivity)
detection according to standard method 4110 (Clesceri et al., 1998). Volatile solids were
determined at 550°C according to Karam (1993). Total carbon and total sulphur were

measured by combustion with an induction furnace (LECO Corporation, 1975). A
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phosphoric acid treatment followed by an infrared determination of CO, evolved was
performed to determine total inorganic carbon (Ministere de Environnement et de la
Faune du Quebec, 1996). Organic carbon was calculated by the difference between total
carbon and total inorganic carbon. The samples were classified as gravel (> 2 mm), sand
(2 mm-75 pm), and silt and clay (<75 um) according to Method D 2487-83 (American
Society for Testing and Materials, 1985).

3.3.3 Total Hg, Volatile Hg, and Methyl Hg

The total concentration of Hg in contaminated soils (» = 5) was determined following an
acid digestion scheme adapted from Akagi and Nishimura (1991). One gram of soil was
accurately weighed and placed in a 100-mL volumetric flask and 14 mL of 1 HNOs:3
H,SO4:1 HCIO4 were added. The digestion was performed at 250°C on a hot plate
(Coming PC 320 model) for one hour, and allowed to cool to room temperature. The
digest was filtered (0.45 pm), and diluted with deionized water to 100 mL. Total Hg was
measured by cold vapor atomic absorption spectrometry (CVAAS) (CETAC Tech. model
M-6000A). The detection limit for Hg in the liquid phase was 0.1 pug L. Accuracy and
precision of the digestion procedure for total Hg analysis were verified using a standard
reference soil material (CRM 025-050). The reference value was 99.8 + 31.7 mg kg™,
with a prediction interval (P.1) of 31.3 - 168 mg kg™'. The average concentration (n=25)
was 138 + 8.9 mg kg™ and each value was within the P.I. The precision was satisfactory
and, as expected, our average value was higher than the reported reference value because
our digestion procedure is stronger than the aqua regia extraction (1 HNOs: 3 HCI) used
in the USEPA 7471A standard method for pseudo-total Hg analysis. Hg concentrations in
procedure blanks and in all reagents were always below the detection limit.

Volatile Hg was analyzed using a separate extraction by the loss of Hg vapors after the
soil was heated (n = 5). A 5-g soil sample was accurately weighed, thinly spread onto an
aluminum tray, and placed into a continuously aerated oven (1400 Thermolyne model FB
1415M) at 180°C for 2 days. One gram of each heated sample was then digested using
the same procedure as for total Hg determination. Volatile Hg concentration was

calculated as the difference between total Hg in the sample before and after heating.
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Because pyrolytic extraction of Hg at a temperature > 80°C has the potential to remove
Hg from water soluble species such as HgCl, (Sladek and Gustin, 2003), volatile Hg
determination was not incorporated in the sequential extraction scheme but was
determined on a separate sample split.

Methyl Hg (CH;Hg") analysis (n = 4) was performed by gas chromatography separation
and cold vapor atomic fluorescence spectroscopy detection (GC/CVAFS) after aqueous
phase ethylation, according to Liang et al. (1994). The absolute detection limit was 0.6 pg
as Hg.

3.3.4 Sequential Extraction Procedure

Following an extensive literature review covering the determination of Hg speciation in
solid samples, a novel SEP was developed, based partially on the work of Di Giulio and
Ryan (1987), Lechler et al. (1997) and Wallschldger et al. (1998). The proposed SEP
provides differentiation of Hg compounds into the following four fractions: F1: water-
soluble; F2: exchangeable (2 alternative procedures were tested); F3: bound to organic
matter, and F4: residual Hg.

In practical terms, the fractions can correspond to the following behaviors in natural
conditions: F1: fraction of Hg that can be easily released, such as Hg immediately
available following a simple leaching by rainwater; F2: potentially available Hg fraction
under alkaline conditions (pH = 8.4) in the presence of a complexing agent (alternative
1) or under acidic conditions (pH = 5) with exchangeable cations (alternative 2); F3: Hg
fraction that is available under acidic (pH = 3) or alkaline (pH = 13) conditions and; F4:
Hg fraction considered to be weakly soluble and which can only be released by a strong
attack of the matrix.

The sequential extractions were performed using 2 g of accurately weighed soil sample
mixed with 20 mL of solvent in a 50-mL polypropylene centrifuge tube. The tubes were
thoroughly shaken for 2 hours at 20 + 2°C using a mechanical wrist-action shaker (Burell
model 75). Between each of the successive exiractions and rinses, the supernatant was
obtained by centrifuging (Beckman model J2-21) at 12,000 g for 15-25 minutes at 10°C.

Rinsing steps consisted of washing the leached residues twice with deionized water (20
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and 10 mL) for 15 min. The rinses were then added to the solvent extract from the same
sample. The combined supernatant was analyzed for Hg by CVAAS. The solid residue
was used in the next extraction step.

F1 - water-soluble compounds

The water-soluble fraction extractions were carried out in at least triplicate samples, for
each of the two alternative procedures. The extraction procedure was conducted as
described above using deionized water as solvent. After the rinse steps, the residue was
saved for the next extraction.

F2 - exchangeable compounds

Panda and al. (1990) investigated three chemical extractants to assess the bioavailability
of Hg (10% HNO;, 0.025M NH4COOCH;3/0.02M EDTA and 0.1 or 0.05M CaCl,) and
they found that CaCl, was the best predictor of bioavailable Hg. McLaughlin et al.
(2000) also reported that CaCl, and 0.5M NHyAc-EDTA were good predictors of
phytoavailable metal in soils but they warned that rigorous comparisons with other
procedures over a wide range of soil types were lacking. Therefore, in the present work,
two chemical extractants were tested. The exchangeable fraction was extracted under
alkaline conditions with a complexing agent (0.SM NHsAc-EDTA (pH = 8.4),
(alternative 1) and under slightly acidic conditions with 1M CaCl, (pH = 5) (alternative
2). Each method was performed on 3-4 replicates while respecting the same working
conditions as described above. To prepare the 0.5M NH4Ac-EDTA, CH;COONH, (38.54
g) and EDTA (186.12 g) were accurately weighted and separately dissolved in two 500-
mL pyrex beakers using a minimal amount of deionized water in order to dissolve the
crystals. For the EDTA dissolution, the pH was adjusted at 8.0 with 28 % (w/v)
ammonium hydroxide. The two solutions were mixed into a standard volumetric flask
(CH3COONH,4 solution was added in first) and the volume made up to 1000 mL with
deionized water.

F3 - organic compounds

This fraction was separated by successive extractions using 0.2 M NaOH and

CH;COOH 4 % (v/v). After recuperation of the first extract (0.2 M NaOH),
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CH3;COOH was added. Finally, two rinses with deionized water were performed (20 and
10 mL) and then added to the CH;COOH extract. The 0.2 M NaOH supernatant and the
combined CH3;COOH supernatant were analyzed for Hg by CVAAS. The solid residue
was used in the next extraction step.

F4 - residual compounds

Residual Hg was extracted by adding the same reagents as for total Hg to the soil pellet
directly in the original 50-mL centrifuge tube. The sample was then transferred into a
100-mL standard volumetric flask. The digestion was performed using the same
procedure as previously described for total Hg.

All laboratory ware utilized during the analytical procedures was cleaned sequentially
with a phosphate-free detergent, soaked in 10 % (v/v) nitric acid for 24 hours, then in
distilled water and finally rinsed three times with deionized water (18.2 Mohms). Unless
otherwise stated, all reagents were of analytical grade (ACS) or better. Statistical
treatment of data was performed using STATISTICA software (5.1 version; Statsoft,
1997).

3.4 Results and discussion

3.4.1 Soil Physicochemical Characteristics

Table 3.1 presents the physicochemical characteristics of the three contaminated soils as
well as their particle size distribution. All soils had an alkaline pH due to the former
activity of CAPs. Hempel et al (1995) also reported alkaline pH values ranging from 8.6
to 9.2 in 46 soil samples collected around former caustic soda plants in East-Germany.
Volatile solids ranged between 25.4 + 6.7 to 73.7 + 7.1 g kg, suggesting the presence of
organic matter or other volatile compounds (Hg) but organic carbon content of all soils
was very low (below 20 g kg'). The deficient organic matter content of soils and the
alkaline pH should create unfavorable conditions for bivalent Hg to be sorbed (Schuster,
1991; Yin et al., 1996). Chloride concentrations were especially high in Soils 1 and 3,
since naturally occurring chloride concentration in soils is about 3.5 mg kg (Schuster,
1991). CEC was low in Soil 3 and slightly higher in Soils 1 and 2 consistent with the

particle-size distribution. In general, the CECs were typical of coarse-grained inorganic



42

soils as the CEC of any soil is considered to arise from organic matter and clay fractions
(Balasoiu et al., 2001). The percentage of particles having a diameter higher than 75 uym
was 91.1, 90.8, and 86.1 % for soils 1, 2, and 3, respectively. Soils 1 and 2 were
classified as sandy soils and Soil 3 as gravelly sand with fines. The physicochemical
properties of the study soils (coarse-grained sandy soils with alkaline pH, low organic
carbon content and high chlorides concentrations) suggest that Hg retention should not be
significant, especially for Soils 1 and 3.

3.4.2 Total Hg

All soils were highly contaminated (Table 3.2), with total Hg concentrations 1 475 to 57
500 times higher than the Quebec’s level A criteria (background concentration in soils) of
0.2 mg Hg kg (Ministére de I’Environnement du Québec, 1999). Compared to other
published studies dealing with chlor-alkali contaminated soils, the three soil samples
under study are also much more contaminated (80.5-104 mg Hg kg’ (Maserti and
Ferrara, 1991) and 0.47-4.2 mg Hg kg’1 (Biester et al., 2002)). However, Bloom et al.
(2003) reported a total Hg concentration of 73 300 mg kg in a surface soil sample
collected under the cell house of an abandoned mercury cell CAP. For discussion
purposes, the study soils will be categorized as moderately (295 mg kg™ — Soil 2), highly
(568 mg kg — Soil 1), and extremely (11 500 mg kg’ — Soil 3) contaminated. The small
standard deviations shown in Table 3.2 highlight the good homogeneity of the soil
samples and the fine reproducibility of the analytical digestion procedure.

3.4.3 Volatile Hg

The highest concentrations of volatile Hg were found in Soils 1 and 3, representing 88
and 98 % of total Hg respectively (Table 3.2). The undisturbed surface Soil 2 had a lower
concentration of volatile Hg (42.4 + 19.1 mg kg''). The results suggest the presence of
very high concentrations of Hg” in Soils 1 and 3. Soil 3 in particular, seems to be the
most hazardous from a storage or treatment perspective, with 11 300 mg Hg kg™ in the
volatile form. Such levels are unusual, but are not odd, since Hg is used in the elemental
form as a cathode in caustic soda productions. Biester and Nehrke (1997) reported that on

the average, 30% of all Hg occurred as Hg in a highly contaminated soil by emissions
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from a CAP. In a recent study (Biester et al., 2002), however, the same author reported
undetectable Hg” in somewhat contaminated soils (< 4.2 mg Hg kg”) collected in the
vicinity of CAPs. 1t should be noted that the pyrolytic extraction applied at 180°C for 2
days simultaneously leads to the evaporation of HgCl, and Hg bound to organic matter
(Biester and Scholz, 1997; Bloom et al., 2003). Therefore the result of the pyrolytic
extraction should be taken as an overestimation of elemental Hg.

3.4.4 Methyl Hg

Methy! Hg concentrations (Table 2) were low (from 0.24 to 19.3 ug kg™") compared to
published soil values (from 670 to 10 000 pg kg') used in screening, cleanup or
monitoring of contaminated sites (American Petroleum Institute, 2000). No significant
correlation was found between total Hg and the methyl Hg fraction. The higher organic
carbon content of Soil 2 (18.2 g kg') did not entail a high proportion of methyl Hg
(0.008 % of total Hg). Hempel et al. (1995) and Bloom et al. (2003) reported methyl Hg
concentrations of 400 pg kg (< 0.04 % of total Hg) and 10 pg kg (< 0.0001% of total
Hg) respectively, in polluted soils near chlor-alkali plants, stressing the site-dependent
aspect of the methyl Hg fraction.

3.4.5 Sequential Extraction Procedure

The precision of the developed SEP (two alternatives) was very satisfactory as reflected
by the small standard deviations obtained using 3-4 replicates (Tables 3.3, 3.4, and 3.5).
Recoveries (defined as the sum of extracted Hg fractions divided by the independently
determined total Hg concentration) ranged from 70.5 + 2.1 to 130 * 6 %. The best
recovery percentages were found in Soil 2 (100 = 7 % and 110 % 3 %). Recoveries lower
than 100 % (Soil 3) might be explained by the loss of volatile Hg species during the
manipulations. Recoveries higher than 100 % (typically observed for alternative 2) are
explained by an increase in Hg recovered in fraction F4.

SEP results indicate that the sum of fractions F1 (water soluble), F2 (exchangeable) and
F3 (organic) represent low percentages of total Hg (below 42 %, 12 %, and 5 % (method
alternative 1) and below 14 %, 4 %, and 3 % (method alternative 2) for soils 1, 2 and 3,

respectively. For both alternatives, the most important contribution to the sum of these
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three fractions was the second extraction (F2) with results varying between 11.1-39.6 %
(Soil 1), 3.1-12.0 % (Soil 2), and 2.1 - 4.4 % (Soil 3) of total Hg. In contrast, fraction F3
(Hg associated to organic matter) was very low, with percentages of total Hg ranging
from 0.1 to 2.0 %, regardless of the extraction scheme. These results are consistent with
the low organic carbon content of the three study soils. The Hg speciation pattern
obtained in this study is, however, very different from the one found in much less
contaminated organic soils around CAPs (< 4.2 mg Hg kg™) where Hg” was undetectable
and Hg was predominately bound to organic matter (Biester et al., 2002).

Although the water soluble fraction (F1) only accounts for at most 1.1 % of total Hg (Soil
1), this fraction is recognized as very important from an environmental risk point of view
due to its easy availability in environmental weathering conditions (Wallschliger et al.,
1998; Bloom et al., 2003). Moreover, even these small percentages should be treated with
caution because they represent in fact very significant Hg concentrations. In the case of
Soil 3, for example, although the water soluble fraction is lower than 0.5 % of total Hg, it
still represents more than 50 mg Hg kg'. Such a concentration exceeds Quebec’s
background concentration in soils (level A) and the ecological soil criteria of Finland and
Sweden (De Vries and Bakker, 1998) by a factor of 250. One explanation for the varying
values obtained for the mobile fractions (F1 and F2) in the different soils may be in the
ratio of chlorides/ total Hg which was positively correlated with exchangeable Hg (F2)
(r=0.99, P=0.02 for the SEP alternative 1, and »=0.99, P=0.09 for the SEP alternative 2)
and with the sum of water soluble and exchangeable Hg (Fi+ F2) (+=0.99, P=0.03 for
the SEP alternative 1, and »=0.98, P=0.11 for the SEP alternative 2). This suggests that
Hg mobility increases with the ratio of chlorides/ total Hg rather than with the chloride
level in soils, as previously reported (Schuster, 1991; Yin et al., 1996). The number of
samples is, however, too limited to provide broad geochemical interpretation, but the
observed correlations reflect the needs of future research in this area.

In all soils, the largest Hg proportion was found within the residual fraction which ranged
from 65.6-70.8 % (Soil 3) to 73.5-116 % (Soil 1) of total Hg. In naturally occurring

conditions, the residual fraction represents the least available form of Hg, depending on
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the matrix under study and the source of contamination (Wallschldger et al., 1998; Bloom
et al., 2003). In the case of Soils 1 and 3, however, this result should be interpreted in a
different way due to the presence of very high concentrations of volatile Hg. Therefore,
in these two soils, a high proportion of volatile Hg and hence, Hg’, was present in the
residual fraction. There is also reason to believe that for all soil samples, trace amounts of
elemental Hg are present in every fraction extracted (Biester and Scholz, 1997) because it
has a water solubility of approximately 50 ug L™ (Bloom et al., 2003). Furthermore, the
relatively lower recovery percentages for the SEPs conducted on Soil 3 (70.5 £ 2.1 % and
73.7 £ 09 %) suggest the loss of volatile Hg species during the manipulations.
Volatilization of Hg” was given as a possible explanation by Wallschliger et al. (1998)
when they reported low average recoveries (65.8 + 26.4 % for floodplain soils and 44.1 +
26.4 % for sediments) following their five-step extraction procedure.

Tables 3.3, 3.4, and 3.5 reveal that the exchangeable fraction obtained with 0.5M NHjAc-
EDTA was significantly higher than that obtained with 1M CaCl,. In the presence of
alkaline conditions and EDTA, the proportion of Hg extracted was 3.5, 4, and 2 times
higher for Soils 1, 2, and 3 respectively, than the proportion extracted in the presence of
slightly acidic conditions and calcium chloride. Apparently the only difference between
the two alternative SEPs lies in the quantity of Hg extracted in the F2 fraction. That being
said, after F2 extraction, fraction F3 underwent a slight change whereas fraction F4
underwent a significant increase especially in Soils 1 and 2. This change affected the sum
of fractions and consequently the recovery percentages.

Globally, Soil 1 showed the highest percentages of mobile (water soluble and
exchangeable) Hg (12 or 42 % of total Hg depending on the alternative). Once again,
even though the F1 fraction appears to be relatively low in terms of percentages (about
1%), it nevertheless represents a significant portion in terms of concentration (about 5 mg
kg™). This concentration crosses the limit that separates a safe soil for agricultural use
from an unsafe one according to Panda et al. (1992). Moreover, its grain-size distribution
(sandy soil} entails a high hydraulic conductivity. Hence, mobile Hg in this soil could

easily migrate to deeper soil layers and disperse via pore water.
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Soil 2 had the lowest concentration of total Hg (295 + 18.3 mg kg-1) and appeared to be
much less dangerous in terms of volatility. This may be due to possible Hg re-emission.
The Hg from chlor-alkali plant-contaminated soils volatilizes easily, especially during
seasons with elevated temperatures (Rﬁle and Iwashchenko, 1998). The amount of Hg
that may undergo mobilization in the short and medium term (F1 + F2) was relatively
lower in this soil (9.5 or 35.5 mg kg-1 at the most) and most Hg extracted was residual
(extracted with a mixture of HNO;, H,S0,, and HCIO4) under the form of non-volatile
weakly available Hg. A long-term contamination and a lower chloride concentration
(HgCl, has approximately a water solubility of 69 000 mg L) could explain the
extremely small fractions of water soluble Hg in this soil (0.1 % compared to 0.7-1.1 %
and 0.4-0.5 % for Soils 1 and 3). Nevertheless, the Hg found in this soil remains
potentially phytoavailable. -

Soil 3 was extremely contaminated (11 500 + 457 mg kg™') with 98 % of total Hg in the
volatile form. According to the SEP results, the proportion of easily leachable Hg
(F1+F2) was the lowest for this soil (2.6-4.8 % of total Hg), while the majority of Hg was
in the residual fraction, suggesting relatively lower potential Hg mobility via pore water.
However, as previously mentioned, such percentages should be treated carefully since
total Hg concentration is very high in Soil 3. As a consequence, the water soluble and the
exchangeable fractions actually represent important Hg concentrations (300-557mg kg™).
Furthermore, even though the concentration of methyl Hg is relatively low (19.3 +
1.47 ug kg'), compared to values ranging from 10 to 9850 pug kg' in various
contaminated soils, sediments and tailings (Bloom et al., 2003), this species is still

potentially toxic at such a concentration primarily due to its bioconcentration potential.

3.5 Conclusions

In order to assess Hg partitioning in highly contaminated soils affected by the activity of
CAPs, a novel four-step sequential extraction procedure was developed. Total, volatile,
and methyl Hg concentrations were also determined using separate single extractions.
The soil characterization revealed moderately to extremely contaminated (295-11 500 mg

Hg kg') coarse-grained sandy soils having an alkaline pH, variable chloride
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concentrations and very low organic carbon content. Methyl Hg concentrations were
relatively low (from 0.24 to 19.3 pg kg™') in all soils but very high concentrations of
volatile Hg were found in the highly and extremely contaminated soils (500 and 11 300
mg kg). These results suggest the presence of very high concentrations of Hg in these
soils. No significant correlations were found between total Hg and the methyl Hg
fraction.

The developed extraction procedure distinguished water soluble (F1), exchangeable (F2)
(two chemical extractants were tested), organic (F3), and residual (F4) Hg. Both
extraction alternatives gave the same Hg partitioning pattern, but higher percentages in
the exchangeable fraction were obtained using 0.5 M NHjAc-EDTA. Sequential
extractions indicated that the majority of the Hg was associated with the residual fraction
which ranged between 65.6-70.8 % (Soil 3) to 73.5-116 % (Soil 1) of total Hg. The
residual fraction generally represents the least available form of Hg. In Soils 1 and 3,
however, high percentages (88-98%) of the total Hg were present as volatile Hg.
Therefore, in these two soils, a high proportion of volatile Hg and hence, He’, was
present in the residual fraction.

Soil 1 showed the highest percentages of mobile (water soluble and exchangeable) Hg
(up to 41 % of total Hg depending on the alternative) whereas mobile Hg percentages
were much lower in the two other soils. The mobile Hg (F1+F2) and the exchangeable
Hg (F2) fractions were strongly and positively correlated with the chlorides/ total Hg
ratio. In all soils, Hg associated with organic matter (F3) was very low, with percentages
of total Hg ranging from 0.1 to 2.0 %. These results were in agreement with the low
organic carbon content of the study soils. Nevertheless, it should be noted that for Soil 3,
the low percentages of water soluble, exchangeable and organic-bound Hg represent in
fact very significant concentrations due to its extremely high total Hg content, which for
the most part, is in a volatile form.

The proposed SEP was very precise for all Hg-contaminated soils tested with satisfactory
recovery percentages ranging from 70.5 + 2.1 to 130 + 6 %. Knowledge of Hg speciation

in soils impacted by emissions from chlor-alkali plants yields information about the
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potential Hg mobility and environmental impact but is also important in defining the
decontamination strategy if one is needed. The very high total Hg concentrations in all
study soils, as well as the results of Hg speciation and partitioning suggest a potential
ecotoxicity. In order to confirm the likely uptake of the various Hg species by organisms
and plants, bioassays were also performed on the Hg-contaminated soils using earthworm
(Eisenia andrei) and barley (Hordeum vulgare). These results are expected to be

published in the near future.
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Table 3.2 Total Hg, volatile Hg and methyl Hg content of soils
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Soil Total Hgt Volatile Hgt Methyl Hgi
Sample mg kg'I %8§ ug kg'I %9
Soil 1 568 +24.2 500+ 25.5 88.1+4.5 949+ 036  0.167
Soil 2 295+ 18.3 42.4+19.1 144+6.5 0.24+£0.02 0.008

Soil3  1.15x10*+457 1.13x10°+£457 97.9+40 193+147 0.017

T Mean values and SE are calculated from 5 different determinations.
i Mean values and SE are calculated from 4 different determinations.
§ Calculated as: (volatile Hg/ total Hg) x 100.
9 Calculated as: (methyl Hg/ total Hg) x 100.



55

‘001 X (S Te101 / suonoely SH PaloBIIXe JO WNS) 1ST PAJE[nofe]) #
001 ¥ (SH 1#10) /UON)OBI) PAUISOUOD UL PIJOBAXD SH) :se parenorE)d b
-7 uonoey 10§ (DB AT 17 dAneuIdlE JdS §

7 uonoey 10} VIAF-OVVHN NS0 ' SANBURIE ddS i

2MWAYDS UOTOBIXS Yord 10§ SUOTIRUNIISP JURISJIIP ¢ UIOY POJRNI[Ed 918 S pUv Son[eA ueoN L

9F0¢l 6'SCFOVL 9F 9l 1'ZEFI99 +OFOT LETFSIL ¥VOFUILL OI'ZFEE9 TOFLO S60F80Y §ev 1
YT+ 89¢
6FCI1 6'0S F659 P6FCCL TESFLIF 00FTL STOFIOL STFI6L YYIFSTT TOFIT 8LOFOPO v
%, By 8w %, w.mx gw o 85 8w A .8 8w 1o 8 8w B Fw
SUoIoRIJ enpisay oruedi0) a[qeadueyoxyg 21qNOS 1318 1108
#£19A000Y SH BIOL
Jo wng  uonoely ¢ uonoelg 7 uonoel 1 uonorlLy

Lompaooid uonoenxa [erusnbas pesodoid a1 Suisn | J1o§ Ul Suruonnied 8 ¢'¢ s[qeL



56

‘001 X (8H 18103 / suonorl SH PIIOLNXd JO WNS) (S PAJRMoR]) #
001 X (SH [210} /UOTIOBI] POWIOOUOD Ul Pojornxe SH) :se parenore) b
"z uondey 10J {e) N1 g saneuIe 448 §

"z uonoeyy 10y VLAH-OVYHN JNS 0 © 1 eaneud)je Jos I

"OWISYOS UOKIOBIIXS OB 10 SUONBUTULINSP JUSIJJIP € WIOK Paje[nofed oIe S pue SonjeA uedjA .

eF0I1 CELFCZE TF90T OLLF¥Ie 00F€0 900F¢pT 1O0OFI'C TEO0F0T6 00F10 100FLT0O §v ¢
€81 F 567
LF001 ITFCO6T VLFLLE LICF6ST 00FCO0 €O0F660 TOFOTZL SHYOFESE 00F10 I00FCTO I've
% 83 B % B3 Bw % (.83 Bw A 8 Sw A .8y 8w .8 Sw
suororyy renpisay otuedi() slqeaSueyoxyg 3[qNJ0S Ia1B M 10§
H#AIDA00Y 8- re10L
Joumg $ uonoer] ¢ uonorlg 7 uonoei 1 uUotjorLy

Jampaooid uonoenxe rerjusnbas pesodoid oyy Suisn ¢ 10§ ur Surtuonnred SH ¢ 9jqe L



57

001 X (8H 12101 suonoeyj S PaloBnXa JO WNS) (S8 Paje[nofe) #
001 X (8H [#101 JUOTIORI] PAULIBOUOD U Pajoenyxd 1) :se parenoe) b
"7 uoneRy 10 Y0e) WI 17 9AneuIae 448 §

'z uonoey 10J VIAH-OVVHN NS0 1T 9Aneud)e 4qs §

"AUIAY0S UOTOBIXS (OB J0] SUONEUIULIDOP WUSISJJIP ¢ WO PIIE[NO[Ed 818 HS PUE SON[eA UBSIN L

60FLEL BOIFgOIXSY8 g0x80L STIFOIXTLI® QOF€0 LIPFCSE TOFIT V8IFWL Q0FS0 65 1F9¢€S §v ¢
LSY F ,01%X61°]
I'Z¥goL  OVCF¢01X608 [7¥969 9ETFOIXTSL QOF10 SOTFICQ €O0FFy STEFIS 00FHO 99TF90S I'v¢
% .83 Bw % (.3 8w % .83 B %, ;.33 8w YA B3 8w ;.8 B
suonoely [enpisay o1uegiQ o1qeadueyoxy a[qryos IoJB A\ [1og
#K10A000Y SH 1m0
Jowng ¢ uonoeig ¢ uonoeLy 7 UOTJoRL] 1 uonoeyy

Llompaooid uonoenxs [enuanbas pasodoid oy Suisn ¢ (10§ ut Sutuonnied SH ¢'¢ o[qeL



58

CHAPITRE IV

MERCURY PARTITIONING, BIOCONCENTRATION, AND
ECOTOXICITY IN HIGHLY CONTAMINATED SOILS FROM
CHLOR-ALKALI PLANTS

Le chapitre IV est présente sous la forme d’un article préparé en vue d’étre soumis dans
le futur. Sa structure respecte celle du chapitre I1I. Le résumé est suivi par la présentation
de la problématique de la toxicité et de la biodisponibilité du Hg pour certains organismes
exposés aux sols contaminés. Des essais d’association de la spéciation du Hg aux effets
toxiques et a sa biodisponibilité dans le sol contaminé ont été trouvés dans la littérature.
Toutefois aucune procédure d’extraction séquentielle n’a été appliquée directement aux
sols fortement contaminés par les émissions d’usines chlore-alkali. De plus, les résultats
des procédures développées n’ont pas ¢€té significativement corrélés a la toxicité et a la
bioaccumulation du Hg dans les organismes vivants. Les corrélations entre les fractions
du Hg dans le sol, telles que celles obtenues par les extractions séquentielles, et leur
biodisponibilité restent donc un probléme non solutionné, manque qui justifie le travail
presenté. La section de méthodologie présente les essais d’inhibition de la germination et
la croissance de 'orge (Hordeum vulgare) et de mortalité du ver de terre (Eisenia andrer)
réalisés dans les laboratoires de CEAEQ et insiste sur des détails concernant les
conditions de travail, I’observation des effets toxiques du Hg tout au long des tests et
Péchantillonnage en vue de I’analyse du Hg bioconcentré dans les tissus des organismes
exposés. Les protocoles utilisés pour certaines analyses effectuées sont disponibles dans
I’Annexe 1. L’interprétation des résultats a aide du logiciel STATISTICA confirme
Pexistence de corrélations significatives entre la concentration totale du Hg et les effets
toxiques, de méme qu’entre la partition et la spéciation du Hg et les facteurs de
bioconcentration (BCF). Les conclusions concernant ce chapitre sont présentées a la fin

du mémoire.
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4.1 Abstract

Mercury partitioning, speciation, bioconcentration, and ecotoxicity were investigated in
three highly contaminated soils from chlor-alkali plants. Single exfractions and a four-
step sequential extraction scheme were used in order to assess Hg speciation and
partitioning. Total, volatile, and methyl Hg concentrations were determined. Hg was then
separated in fractions defined as water soluble (F1), exchangeable (F2), organic (F3) and
residual (F4). In order to evaluate the toxicity of Hg-contaminated soils, germination and
growth inhibition of barley (Hordeum vulgare) and mortality of earthworms (FEisenia
andrei) were assessed. Results revealed highly (295-11500 mg Hg/kg) contaminated soils
but extracted fractions indicated relatively low mobility of Hg. The highest mobile
fraction (F1+F2) was found in Soil 1 (12 % of total Hg) whereas the lowest mobile
fraction was found in Soil 3 (2.6% of total Hg). Tissues Hg concentrations of exposed
organisms (roots and aerial parts for barley and whole organism for earthworms) were
determined to establish bioconcentration factors (BCFs). BCFs were higher in barley (up
to 7.41 in aerial parts and 11.6 in roots) compared to earthworms (up to 2.48).
Additionally, highest BCFs were found in Soil 1 where Hg was more mobile. Rigorous
and detailed relationships have been established between soil extractable Hg and tissues-
Hg. The toxic effects and BCFs in barley were positively correlated with easily
extractable Hg, while in earthworms both were correlated with total and mobile mercury.
Keywords: Hg speciation, bioconcentration, toxicity, barley, earthworms, chlor-alkali

contaminated soil

4.2 Introduction

Hg is a mobile and persistent heavy metal that becomes more concentrated as it passes
through the food chains of ecosystems [1]. It is a non-essential element with no known
physiological significance and, therefore, is not metabolized by most organisms [2]. As a
consequence, even low concentrations may result in serious toxicity for human beings
and ecosystems. lIts toxicity will vary depending on the chemical structure and the
solubility of the species [3]. Therefore, its bioavailability and toxic effects are not only

dependent upon total Hg concentrations but are largely influenced by speciation [4, 5, 6].
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Interest in Hg speciation in soils has increased in last decades because prediction of metal
mobility is essential for impact assessments [7]. Depending on the reagents used,
chemical extractions will yield total Hg concentrations or give indications regarding the
mobility and potential bioavailability. Biological organisms are however necessary to
accurately assess Hg bioavailability. Bioassays should be considered as a complement to
chemical extractions and not as a replacement for them [8]. Given its toxicity and its
capacity to bioaccumulate along the food chain, Hg often poses a high ecotoxicological
risk for terrestrial organisms such as plants and invertebrates. Direct analysis of tissues
from organisms exposed to specific or laboratory conditions can provide evidence of Hg
bioavailability [6]. Bioaccumulation in biota depends on the metal bioavailability for
uptake by the organisms and is influenced by soil chemical factors, exposure routes for
uptake and characteristics of the organisms [8,9]. Thus, ecotoxicological assessments of
Hg contaminated soils are currently based on toxicity tests with a set of various species
from different trophic levels, with different exposure routes [2]. Concordance of the
results among bioassays can be used to categorize potential risk of the soils.

A few studies has been carried out to asses the extent of Hg pollution using plants [10,
11, 12]. Due to its phytotoxicity even in low concentrations in the soil solution, toxic
effects on the roots are mainly determined by the amount of soluble Hg. In this sense the
total Hg concentration should be less important than the soluble fraction [4)]. Crop plants
such as Barley (Hordeum vulgare) are appropriate for Hg-uptake study because they
represent a direct link for transportation from soil to humans. Furthermore, it is easy to
grow and to sample in the laboratory, and it has been successfully used in experiments to
assess plant-availability and tissue-concentration of Hg [10, 11]. Terrestrial invertebrates
have also been used as indicators of lethal toxicity. Hg has been shown to be toxic to
terrestrial biota over a broad range of concentrations [13]. Earthworms are particularly
suitable as important organisms of many ecosystems in terms of biomass, as food for
many animals, and thus providing a route through which contaminants may be transferred

to higher trophic levels. Moreover, they are easily grown in the laboratory, intensively
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studied and approved for use in toxicity testing [14]. Substantial evidences indicate that
they accumulate Hg from contaminated soils [15, 16, 12].

Despite the widespread knowledge that Hg binding forms and speciation are key factors
for conducting ecotoxicological hazard assessments, very few attempts have been made
in order to ascertain the relations between Hg fractionantion and speciation in
contaminated soils and its uptake by biota. Furthermore, these scarce studies were
conducted using slightly contaminated soils. Panda et al. (1992) [11] used barley to
assess plant-availability and Hg tissue-concentration using an agricultural soil artificially
contaminated with solid waste deposits of a chlor-alkali plant (CAP). Hg from
contaminated diluted soils (21.9-103 mg Hg/kg) was extracted with 0.05M CaCl,,
0.025M NH4Ac¢/ 0.02M EDTA and 10% HNO;. Correlation analysis between
extractable-Hg and tissue-Hg indicated that CaCl2-extractable-Hg was best correlated
with 7-day-old shoot-Hg, whereas 10%HNQO3 extractable-Hg was best correlated with
root-Hg. Assessment of Hg uptake in plants (Urtica doica) growing naturally on Hg
contaminated dredge spoil (0.84-7.42 mg Hg/kg) and in earthworms (Eisenia fetida)
grown on similar soil (2.48 mg Hg/kg) under laboratory conditions, was recently studied
in relation with soil extractable Hg [12]. Sequential extractions (with 0.005 M DTPA and
with 10% HNO,) were conducted to determine the most suitable sequential extraction
scheme for predicting plant tissues-Hg. A good correlation between total Hg in soil and
root-Hg was obtained, but no correlation could be established between soil extractable
Hg and plant-tissue concentration with the chemical exiractants used in the study.
Calasans and Malm (1997) [17] evaluated atmospheric Hg0 contamination in a chior-
alkali industrial facility by the use of a transplanted moss species (Tillandsia usneiodes).
They found that plants promptly and efficiently accumulated Hg present in the
environment. However, to date, a strong need exists to predict Hg biota uptake and
potential toxic effects in the vicinity of industries such as CAPs, based on knowledge of
Hg partitioning and speciation in contaminated soils.

The present study is a continuation of an earlier paper where partitioning and speciation

of Hg was evaluated in extremely contaminated soils collected nearby three CAPs [18].
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In the first part of the study, the order of potential Hg mobility in the soils was
ascertained based on the results of a novel four-step Hg-specific sequential extraction
procedure (Soil 1>Seil 2>Soil 3). The second part of the study focuses on Hg toxicity
evaluation in relation to total Hg content, partitioning and speciation, and metal uptake.
In order to evaluate the toxicity of Hg-contaminated soils, germination and growth
inhibition of barley (Hordeum vulgare) and mortality of earthworms (Fisenia andrei)
were assessed. Tissues Hg concentrations of exposed organisms (roots and aerial parts for
barley and whole organism for earthworms) were determined to establish
bioconcentration factors (BCFs). Correlations between total Hg, extractable Hg, BCFs,
and toxic effects were investigated.

4.3 Materials and methods

4.3.1 Soil sampling

The experiments were performed with three Hg-contaminated soil samples obtained from
CAPs in The Netherlands, Belgium and France. Sample 1 was collected from a heap
consisting in soil that had been excavated under the cell house of a CAP and stored
outside for approximately three years. Sample 2 was collected in the vicinity of a CAP
from the upper soil layer (0-30 cm), after removal of aboveground vegetation. Sample 3
is a mixture of various mercury contaminated alluvial deposits and solid wastes. Upon
reception in the laboratory, all samples were homogenized and stored at 4°C in HDPE
containers.

4.3.2 Physicochemical characterization of contaminated soils

Soil samples were characterized for pH, cation-exchange capacity (CEC), total carbon,
total inorganic carbon and particle-size distribution. The pH was measured in deionized
water using a solid: liquid ratio of 1:1 according to Method D 4972-95a of American
Society for Testing and Materials [19] using an Accumet Model AR 25 pH meter and an
Accumet 13-620-285 combination Ag/AgCl electrode. CEC was determined using the
sodium acetate method at pH 8.2 [20]. Total carbon was measured by combustion with an
induction furnace (LECO Corporation, 1975). A phosphoric acid treatment followed by

an infrared determination of CO, evolved was performed to determine total inorganic
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carbon [21]. Organic carbon was calculated by difference between total carbon and total
inorganic carbon. The soil water content was determined by weighing the sample, drying
it to constant mass at 45°C, and reweighing it. The samples were classified as gravel
(> 2 mm), sand (2 mm-75 um), and silt or clay (<75 um) according to Method D 2487-
83 [22]. All analyses were performed on triplicate at least, with wet soils, after removal
of particles larger than 2 mm with a No.10 mesh sieve. The results reported were
corrected for moisture contents.

4.3.3 Extraction procedures

Soils. In order to assess the more readily mobile fractions in soils, speciation and
partitioning of Hg were carried out by single and sequential extractions. Total, volatile,
and methyl Hg concentrations were determined by single extractions on separate soil
samples. The total concentration of Hg in contaminated soils (n=5) was determined
following an acid digestion of one gram of fresh soil samples, accurately weighed in a
100 ml volumetric flask, with 14 ml of 1 HNOs: 5 H,SO4: 1 HC1O;. The digestion was
performed at 250°C on a hot plate (Corning PC 320 model) for one hour, and allowed to
cool to room temperature. The digest was filtered (0.45 pym), and diluted with deionized
water to 100 ml. Total Hg was measured by cold vapor atomic absorption spectrometry
{(CVAAS) (CETAC Tech. model M-6000A). The detection limit for Hg in the liquid
phase was 0.1 pg/l. Accuracy and precision of the digestion procedure for total Hg
analysis were verified using a standard reference soil material (CRM 025-050). Volatile
Hg concentration in soil was calculated as the difference between total Hg in the soil
sample before and after heating at 180°C for 2 days. Methylmercury (CH3;Hg") analysis
(n=4) was performed by gas chromatography separation and cold vapor atomic
fluorescence spectroscopy detection (GC/CVAFS) after aqueous phase ethylation,
according to Liang et al. (1993) [23]. The detection limit was 0.6pg as Hg.

To better estimate the potential of Hg species migration and transport the metal was
separated into fractions defined as water soluble (F1), CaCl, exchangeable (F2), organic
(F3) and residual (F4). The extraction procedure was performed using a 1:10 (solid:

liquid) ratio. After each solvent extraction, two rinsings with deionized water were
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performed and the rinses were added to the solvent extract form the same sample. The
water soluble fraction was extracted with deionized water, while for the exchangeable
fraction separation solution of 1MCaCl, was utilised. The organic fraction was extracted
in subsequent acidic (4% CH3;COOH, v/v) and alkaline (0.2M NaOH) conditions. The
remaining Hg considered as residual was obtained by acid digestion. Residual Hg in
digest and Hg concentrations in extracts were analysed by CVAAS. All the details
regarding the developed extraction scheme are presented elsewhere [18].

Barley and earthworms. The same digestion procedure as the one described for total Hg
determination in soil samples was performed for Hg-tissue analysis [11, 12, 16]. Dried
samples of roots, aerial plants and earthworms were accurately weighted, placed in a 50
ml volumetric flask and digested in triplicate with 7 ml of a mixture of 1 HNO;: 5 H;SO4:
1 HC1O,. The digestion was performed at 250°C on a hot plate (Corming Model PC 320)
for 1 hour. The extract was filtered (Whatman GF/F, 0.45um) and diluted with deionized
water to 50 ml into a volumetric flask. Total Hg concentration was measured using
CVAAS.

4.3.4 Bioassays

Hordeum vulgare germination and growth inhibition
Hordeum vulgare germination and growth inhibition tests were conducted according to a

modification of the standard procedure of the province of Québec’s Ministry of the
Environment [24]. Samples (15 g wet) of sieved (< 2mm) soil were transferred in 25ml
sealed pots and maintained at 20% moisture content, in a culture room at 24+2°C. Seeds
of H. vulgare (Coopérative régionale de Riviere-du-Loup, QC, Canada) were sown for
germination under a photoperiod (light: dark cycle) of 16: 8 h at a light intensity of
4300£10% lux, for 14d. The pH and the conductivity of soils were kept approximately
constant during the test. The experiments were conducted in triplicate with 6 pots per
replicate and one seed per assay recipient. Plants were observed for visible response and
the percentage of germination was recorded at 3 and 14d. On day 7 and day 14, randomly
selected whole plants (in triplicate) were removed from the soil. Roots and shoots length

were measured. All plants were sequentially washed thoroughly in running tap-water to
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remove surficial deposits, followed by rinsing with distilled water. The different parts
(roots and aerial plants) were separated and dried at 45°C for 48hrs, to constant weight,
for analysis of tissue Hg concentrations in relation to the treatment levels at different
stages of plant development. Uncontaminated experimental soil was used for the negative
coﬁtrols and treated similarly. The experiments were also conducted with diluted
uncontaminated and contaminated soils in different ratios to give a range of
concentrations. The intent was to mix the soils in order to obtain an intermediate soil Hg
level. The performed dilutions were 100%, 75%, 56%, 42% and 32% (for soil 1 and soil
2) and 100%, 50%, 25%, 12.5%, 6.25%, 3.13%, 1.56% and 0.785 (for soil 3). The
characteristics of the soil used for dilutions were: 5% kaolinite, 3% black humus from
Sphagnum peat moss, 22% silt (20-75 um) and 70% sand (106-250 um). The pH of this
soil was 6.8-7.0 and the holding capacity was 36%. Endpoints as ECs; and ICys and I1Cs
for roots and shoots length of barley were calculated using the Linear Interpolation (ICp)
Method [25].

Eisenia andrei mortality

FEisenia andrei survival tests were carried out according to a modification of the standard
procedure of the province of Québec’s Ministry of the Environment [26]. Two hundred
grams of sieved soil (< 2mm) were transferred in plastic pots and 10 organisms were
added to each recipient. The experiments were performed in triplicate. Fisenia andrei
were selected for testing on the basis of similarity in size and maturity, as evidenced by
the presence of a fully developed clitellum. The bioassays were conducted at 20+2°C
under the dark, for 21 day, at a soil moisture content of 95% of the water holding
capacity. Soil moisture content was adjusted by replenishing weight loss with the
appropriate amount of millipore water. As for barley, soil pH was constant during the
test. The number of survivors was recorded weekly. After a specific time period (7, 14,
and 21-day), randomly whole earthworms (in triplicates, for each soil) were removed
from the soil and prepared for Hg-tissue analysis. The earthworms were washed with cold
tap water, placed into glass finger bowls lined with Whatman filter paper, and allowed to

naturally empty digestive tract. The filter paper was changed every 12 h over a 48hrs
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period to facilitate elimination of Hg clinging to the earthworms. The earthworms were
rinsed in deionized water and killed by deep freezing (-20°C). The frozen earthworms
were then thawed at room temperature and dried at 45°C for 48hrs, to constant weight.
Uncontaminated experimental soil was used for the negative controls. The experiments
were also conducted with diluted uncontaminated and contaminated soils to give a range
of concentrations. The same dilutions as in the plant assay were performed for soil 1 and
soil 2, whereas for soil 3 the dilutions were 100%, 50%, 25%, 12.5%, and 6.25%. For this
last soil, all the concentrations were tested with 2 replicates. Endpoint as LC50 for

earthworms was calculated with Probit Method [27].

4.3.5 Data analysis

Bioconcentration factors (BCFs)
The tissues-Hg concentrations for living organisms were used to establish the BCFs. Hg

bioavailability was evaluated by measuring tissues-Hg concentrations of the exposed
organisms (barley and earthworms) and BCFs were calculated as the ratio of body- or
specific tissue (aerial plants and roots of bariey) and soil total Hg concentrations.
Statistical analysis

The endpoints (growth inhibition, ICys and ICs at 14d of roots for barley and mortality
for earthworms) as well as BCFs were subjected to correlation analysis against soil-Hg
partitioning levels, total Hg, volatile Hg and methyl Hg concentrations. Significance was
determined at p < 0.05. All statistical treatments of the data were performed using

STATISTICA 5.1 version software [28].
4.4 Results

4.4.1 Physicochemical properties of soils
Composition and physicochemical characteristics analysis revealed the soils had an

alkaline pH with values of 7.90 + 0.05 (Soil 1), to 7.92 £ 0.04 (Soil 2) and 9.11 £0.03
(Soil 3). This pH range is typical of contaminated soils originating from CAPs. Organic
carbon was very low in all soils with values of 0.00% (soil 3), 0.24% (soil 1), and 1.82%
(Soil 2). Particle-size distribution analysis indicated sandy soils with the majority of

particles having a diameter higher than 75 um (91.1 %, 90.8 %, and 86.1 % for soils 1, 2,
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and 3 respectively). Soils 1 and 2 were classified as sandy soils although soil 2 showed
traces of organic matter. Scil 3 was a gravelly sand with fines. The cation exchange
capacities were 12.1 meg/ 100g (soil 1), 10.6 meqg/ 100g (soil 2) and 5.9 meg/ 100g (soil

3). These values are typical of coarse-grained inorganic soils.

4.4.2 Hg speciation and partitioning in soils
All soils were highly contaminated (Table 4.1), with total Hg concentrations 1 475 to 57

500 times higher than the Quebec’s level A criteria (background concentration in soils) of
0.2 mg Hg kg-1 [29]. The highest concentrations of volatile Hg were found in Seils 1 and
3, representing 88 and 98 % of total Hg respectively. The undisturbed surface Soil 2 had
a lower concentration of volatile Hg (about 14% of total Hg). The concentrations of
methyl Hg were low (0.24 (Soil 2), 9.49 (Soil 1), and 19.3 ug/Kg (Soil 3)), accounting for
relatively low levels (0.008-0.167%) of total Hg. SEP results indicate that the sum of
fractions F1 (water soluble), F2 (exchangeable) and F3 (organic) represent low
percentages of total Hg (below 14 %, 4 %, and 3 % for soils 1, 2 and 3, respectively). The
most important contribution to the sum of these three fractions was the second extraction
(F2) with results varying between 11.1 % (Soil 1), 3.1 % (Soil 2), and 2.1 % (Soil 3) of
total Hg. In contrast, fraction F3 (Hg associated to organic matter) was very low, with
percentages of total Hg ranging from 0.3 to 2.0 % of total Hg. These results are consistent
with the low organic carbon content of the three study soils. The water soluble fraction
(F1) accounts for the lowest amounts (at most 0.7% of total Hg in Soil 1), but this
fraction is very important from an environmental risk point of view due to its easy
availability in environmental weathering conditions. Soil 1 showed the highest
percentages of mobile (water soluble and exchangeable) Hg (12 % of total Hg}. Soils 2
and 3 had lower fractions of mobile Hg (3.2%, and 2.6% respectively). However, such
percentages should be treated carefully since total Hg concentration is very high in Soil 3.
As a consequence, the water soluble and the exchangeable fractions actually represent
important Hg concentrations (300 mg/kg) in this soil. In all soils, the largest Hg
proportion was found within the residual fraction which ranged from 70.8 % (Soil 3) to

116 % (Soil 1) of total Hg. In naturally occurring conditions, the residual fraction
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represents the least available form of Hg. But in the case of Soils 1 and 3, however, this
result should be interpreted in a different way due to the presence of very high
concentrations of volatile Hg.

The precision of the developed SEP was very satisfactory as reflected by the small
standard deviations obtained using 3-4 replicates. Recoveries (defined as the sum of
extracted Hg fractions divided by the independently determined total Hg concentration)
ranged from 73.7 + 0.9 to 130 + 6 %. The best recovery percentages were found in Soil 2
(110 + 3 %).

4.4.3 Seed germination and growth inhibition of H. vulgare

Little variation of seed germination inhibition was observed in non diluted soils 1 and 2
with respectively 5.6% and 11% of germination inhibition. At the same time (14d), an
important decrease in seed germination (40%) was observed in Soil 3. In this soil, the 7d
germination was totally inhibited and morphological symptoms (plants became severely
chlorotic with yellow leaves and stunted growth) appeared as characteristics features of
stress at 14d. The shoots of barley appeared shorter and thinner with roots severing
affected and little developed compared with control plants and those exposed to lower
treatment levels (soil 1 and 2) was also observed. The 14d growth inhibition (%) of
barley compared with control was different with in the three soils and showed increased
toxicity from Soil 2 (15.2 for shoots and 31.0 for roots) to Soil 1 (20.2 for shoots and 63.7
for roots) and Soil 3 (38.8 for shoots and 92.2 for roots).

Dry mass of 14d roots of barley varied from 33.0+3.6 (control 1) to 10.7+1.2 mg (Soil 1),
from 24.9+8.6 (control 2) to 7.2+1.9 mg (Soil 2), and from 41.244.7 (control 3) to
15.3+1.0 (Soil 3). The corresponding 14d dry mass of aerial plants of barley ranged from
49.6+8.5 to 37.0+£11.3 mg (Soil 1), from 39.6+4.4 to 24.3£21.3 mg (Soil 2), and from
49.029.3 to 50.8+3.9 mg (Soil 3). The endpoints as ICsy and 1C;s at 7 and 14d for both
roots and shoots length were calculated (Table 4.2).

4.4.4 Mortality of E. andrei

In order to evaluate Hg toxicity, survival of the worms was observed throughout the

laboratory experiments. The results revealed 0% mortality in the control. No mortality
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occurred also during the 21d incubation in the contaminated soils at concentrations of Hg
of 295 mg/kg (Soil 2) and 568 mg/kg (Soil 1). At the highest tested concentration (Soil 3
- 11 500 mg/kg), the mortality was 5% (7d), 85% (14d), and 100% (21d). Distinct
earthworm behavior, judged against the common pattern observed in control soil was
noted in this soil, where divided worms were often observed. The fragmentation and
survival of fragments is presented in Table 4.3. However, at the end of the test the
number of entire worms was sufficiently high for LCsq calculation. The 7d LCso was
higher than test concentration (11 500 mg Hg/kg), whereas the 14d LCsg was 7000 mg/kg
and the 21d LCsp was below 2000 mg/kg. The above fragmentation diminished with a
soil dilution of 12.5% of total Hg (about 1430 mg/kg) and totally ceased for the soil
dilution of 6.25% of total Hg (about 717 mg/Kg). All the parameters calculated for Soil 1
and Soil 2 (7, 14, and 21d LCs), as well as for Soil 3 revealed that the tested
concentrations manifested non lethal effects on 50% of earthworms. At the end of the
tests, the change in dry mass ranged from 159.7+38.2 (control 1) to 105.443.2 mg (Soil
1) and from 137.24+30.4 (control 2) to 143.3%£8.7 mg (Soil 2). In Soil 3 measured dry
mass variation was possible up to 7 day and was 137.9 mg compared with control
(215.9£79.6 g) to 137.9 mg.

4.4.5 Tissue Hg concentrations and BCFs

Barley Hordeum vulgare. The internal concentrations in roots and aerial plants increased
progressively with the age of the plants, between 0 and 14 day but BCFs showed large
variability among the soils (Figure 4.1). However, the tissues-Hg for barley showed very
similar trend in Soils 1 and 2 relating tissues-Hg in barley to Hg concentrations in soils
and duration of exposure (Table 4.4). In Soil 1 the 14d Hg concentrations raised up to
4200 mg/kg in aerial plants and up to 6560 mg/kg in roots, while in Soil 2 the same
concentrations were only 20.6 mg/kg in aerial plants and 510 mg/kg in roots. The total
inhibition of seed of barley germination at 7d in Soil 3 maybe allowed the lower 14d Hg
tissues concentrations (1750 mgkg and 2090 mgkg in aerial plants and roots
respectively) compared with Soil 1. However, as results showed, H. vulgare accumulated

Hg at substantially higher levels in roots than in aerial plants and consequently roots to
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aerial plants ratios were calculated. They varied from 1.56 (14d)-3.62 (7d) (Soil 1) to
19.4 (7d)-24.8 (14d) (Soil 2), and 1.19 (14d) (Soil 3). Furthermore, Hg enrichment factor
(EF) in exposed organisms (%) from 7 to 144, i.e. the ratio between the concentrations of
Hg at 7d and at 14day, were 30.8 and 26.2 in roots, and 13.3 and 33.5 in aerial plants, for
Soil 1 and Soil 2 respectively.

The 7d BCFs were 0.983 in aerial plants and 3.56 in roots (Soil 1), while the 14d BCFs
were higher (7.41 and 11.6 respectively). In Soil 2, the correspondingly BCFs were lower
in aerial plants (0.023 and 0.07), as well as in roots (0.453 and 1.73). In Soil 3, total seeds
germination inhibition at 7d made the BCFs calculation not possible. Only the 14d BCFs
were calculated with values of 0.152 in aerial plants and 0.182 in roots.

Earthworm Eisenia Andrei. As for barley, Hg concentrations in the body of earthworms
increased progressively during the test with increased environmental Hg load (Figure
4.2). The same pattern emerged for Soils 1 and 2 (Table 4.4) with BCFs values varying
from 0.85 to 2.48 (Seil 1), and from 0.321 to 0.605 (Soil 2). As for the Soil 3, the
extremely high concentrations of Hg were too toxic for earthworms and strong
percentages of mortality (5%, 85% and 100% at 7, 14 and 21d), with irrecoverable tissues
that made impossible the digestion and thus, the 14 and 21d BCFs calculation. However,
a very low 7d BCF (0.08) was found. A similar enrichment factors (EF, %) was
calculated by the ratio of Hg concentration at 7 and 14d, and at the end of the test (21d).
The values found were of 34.2 and 53.1 (at 7d) and 69.7 and 78.0%, for Soil 1 and Soil 2,
respectively.

4.4.6 Correlations

Barley. The influence of speciation and partitioning on Hg uptake was verified by
comparison between the results of soils extractions, toxic effects and tissues-Hg
concentrations which produced good correlations (Table 4.5). As results indicated, the
shoots grow inhibition (%) was significantly positively correlated with exchangeable
fraction (mg/kg) at 7d (+=0.999, p=0.021) and at 14d (r=1.00, p=0.011) and with sum of
soluble and exchangeable fractions (mg/kg) at 7d (+=1.00, p=0.002) and at 14d (~=1.00,
p=0.008). A good correlation was found also between the roots growth inhibition at 7d



71

(%) and the exchangeable fraction (mg/kg) at 7d (+=0.993, p=0.076) and the sum of the
soluble and exchangeable fractions (mg/kg) (r=0.989, p=0.095). A less significant
correlation was found between roots growth inhibition (%) and the exchangeable fraction
(mg/kg) at 7d (r=0.942, p=0.218) and with the sum of soluble and exchangeable fractions
(mg/kg) at 14d (»=0.931, p=0.238). BCFs in aerial plants and roots of barley, as measure
of metal uptake were significantly correlated with the sum of water soluble and
exchangeable fractions (%) at 14d (+=0.998, p=0.043).

Earthworms. As for barley, comparison of soils extractions results with the
concentrations of Hg in earthworms produced good correlations. The mortality (%) was
significantly correlated with total Hg (mg/kg) (+=1.00, p=0.014), as well as with soluble
fraction (mg/kg) (=0.998, p=0.041). The BCFs were also the best correlated with the
total Hg (mg/kg) at 14d (=1.00, p=0.007) and 21d (=1.00, p=0.003) and with water
soluble fraction (mg/kg) at 14d (r=0.99, p=0.034) and at 21d (+=0.99, p=0.030).

4.5 Discussion

Barley H. vulgare. Data indicated retarding effects on germination and growth in barley
in the presence of higher concentrations of Hg. As previously mentioned, the plants
grown in Soil 1 (with 568 mg Hg/kg) and Soil 2 (with 295 mg Hg/kg) exhibited no
visible signs of Hg toxicity stress. Indeed, such concentrations are highly toxic to most
plants. Yet, plants can be found growing in highly contaminated soils, as a result of the
evolution of metal tolerance [30]. Therefore, for most elements, visual toxicity symptoms
became apparently only in severely poisoned plants. Along the trophic chain, the toxicity
of an ingested element depends of many factors including the amount eaten, the age and
health of the organism, and the balance of other clements in the diet [30]. Hg in
vegetation may have harmful effects on the plants themselves. But there is also a wider
ecological aspect in that Hg can pass from the vegetation into the food-chains of the
fauna. For animals, the critical levels of Hg in herbage appear to be lower than those for
the barley plant itself, so animals may be poisoned by apparently healthy plants [10].
Since the shoot is the most easily harvestable part of the plant, the accumulation of high

concentrations in above-ground biomass could be very hazardous for barley consumers.
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The concentration in the body of an exposed organism may be a better and more useful
indicator for the dose at the site of toxic action and may provide a more direct and
toxicologically relevant estimate than the concentration of contaminant in soil [31].
Generally, Hg uptake is most efficient in young plants [4]. This was not observed in the
present study, since tissues-Hg analysis, in Soil 2 (295 mg/kg) and Soil 1 (468 mg/kg),
revealed increasing Hg bioaccumulated in barley, as exposure time and corresponding Hg
concentrations in media increased, indicating bioconcentration of Hg [16]. Plants exposed
in the contaminated Hg environment of chlor-alkali plants for 20-68 days also showed
increasing Hg concentrations as exposure time increased [17]. However, the results were
different from those of Panda et al. (1992) [11], which found decreasing Hg in aerial
tissues of barley with age of the plant, from 7 to 80d.

In our study, strong uptake by barley was found within a short period of 14d with very
high concentrations of Hg in the roots (510-6560 mg Hg/kg), as well as in the aerial
plants (20.6-4200 mg Hg/kg) (Table 4.4). These levels were 495-13300 times (in roots)
and 19.0-4430 times (in acrial plants) higher compared with control plants. After a short-
term exposure time (15 days) in the electrolysis rooms of a chlor-alkali facility, Calasans
and Malm (1997) [17] also found tissues-Hg concentrations in plants known as highly Hg
bioaccumulators (Spanish moss) varying from 1 to 10400 mg/kg, with levels up to 13 500
times higher compared to control plants.

Based on Hg partitioning results, the Soil 1 showed the highest fraction (%) of potentially
mobile Hg (sum of soluble and exchangeable fractions) and this result was very well
correlated with the tissues-Hg analysis. At the end of exposure time, the plants in Soil 1
exhibited the highest concentrations of Hg in the aerial plants (4200 mg Hg/kg), as well
as in the roots (6560 mg Hg/kg), with corresponding BCFs of 7.41 and 11.6. The lower
tissues-Hg concentrations were found in Soil 2 (20.6 mg Hg/kg in aerial plants and 510
mg Hg/kg in roots), with BCFs of 0.453 and 1.73, respectively. Even though there was no
germination of seeds of barley at 7d the corresponding tissues-Hg concentrations were
also very high in Soil 3 (1750 mg Hg/kg in aerial plants and 2090 mg Hg/kg in roots).
Nevertheless, the lowest BCFs were found (0.152 in aerial plants and 0.182 in roots) in
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Soil 3. These results suggest that a simple association between Hg retained in the
organism tissues and Hg concentration in soil is not sufficient when the substrate is
extremely contaminated. This is in agreement with a similar observation on Hg
contaminated soils from mining activity [6]. In our study, the extremely high Hg
concentrations in Soil 3 entailed the strongest toxic effects in non diluted soils, but the
highest BCFs were found in Soil 1. It must however, be kept in mind that the above BCFs
referred to very different Hg concentrations in soils. Thus, the barley BCFs in Soil 3 are
lower (up to 0.182) but the tissues-Hg concentrations were very high (up to 2090 mg/kg).
The toxicity estimation based of BCFs order of magnitude in this specific case of Soil 3
seems less accurate and underlines the importance of considering also the tissues Hg
concentrations for a more appropriate evaluation.

Significant correlations (=0.998, p=0.043) found between Hg partitioning in soil extracts
and its uptake by barley confirm that the higher the mobile fraction (%) (soluble and
exchangeable fractions), the higher is the bioconcentrated Hg. Yet, Hg speciation dictated
its toxicity, as indicated by the significant positive correlations found between the 7d
inhibition (%) of shoots and roots length and the mobile fraction of Hg (mg/kg) (=1.00,
p <0.008) (Table 4.5).

The enrichment factor in Soil 1 showed that the bioconcentration of about one third
(30.8%) of total Hg in roots occurred in the first week and much more (69.2%) in the
second week. The aerial plants were bioconcentrated also most of Hg (86.7%) between 7
and 14d. The barley comported relatively similar in Soil 2 and 73.8% of total
bioconcentrated Hg in roots and 66.5% in aerial plants were found for the second week.
Thus, in the roots as well as in the aerial plants, Hg uptake was substantially higher in the
second week.

The comparison between roots and aerial plants provided some interesting observations.
The Hg found in aerial plants was generally mainly accumulated in roots, and in
agreement with data reported in the literature [10, 11}, indicating Hg absorption into roots
tissues and with time its translocation to the aerial parts of plants. However, as mentioned

before, the ratios of Hg concentrations in roots and aerial plants varied from 1.19 to 3.62
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(for soils 1 and 3) and up to 24.8 (Soil 2) suggesting also a potential absorption of volatile
Hg by the aerial plants of barley (in soils 1 and 3 because of very strong percentages of
volatile Hg in these soils with 88 and 98% of total Hg respectively) due to specific
conditions of the present work (sealed pots). The absorption of the volatile Hg by the
aerial parts of plants has also been found for tobacco Nicotiana miersii grown in a
specially designed sealed chamber system [2].

Earthworms E. andrei. Generally, the bioassays with earthworms produced results in
agreement with those obtained with barley. Hg concentrations of 295 mg/kg (Soil 1) and
568 mg/kg (Soil 2) were tolerated without lethal effects during the 21-days test. This is
consistent with Fischer and Koszorus (1992) [15] who found no lethal effects on
earthworms (Fisenia fetida) during 56-day exposure in soils artificially contaminated
with HgCl, (500 mg HgCly/kg). The lower tolerance was observed in Soil 3. Prolonged
maintenance of the earthworms in this very high contaminated soil (11 500 mg Hg/kg)
led to the degeneration and death of earthworms.

Analysis of tissues-Hg concentrations revealed high Hg concentrations at the end of the
exposure time (Table 4.4). Once again, as for barley, the highest values in the earthworms
living in Soil 1 (1410 mg Hg/kg) while in Soil 2 lower corresponding concentrations was
found (178 mg Hg/kg). The strong mortality of earthworms in Soil 3 at 14 and 21-day,
only allowed the 7-day Hg-tissues analysis which revealed 870 mg Hg/kg. These
concentrations were 1500-1750 times (Soil 1), 213-384 times (Soil 2) and 1570 times
(Soil 3) higher than the corresponding concentrations in the control earthworms. In their
study, Fischer and Koszorus [15] found the maximal accumulation capacity, measured as
sublethal concentration, of 156 mg Hg/ kg. In another study, Hg concentration in worm
tissues exposed to contaminated soils from chlor-alkali plant was as high as 263 mg Hg/
kg for a very high substrate concentration (25 000 mg Hg/ kg) [6].

The differences between the physicochemical characteristics of soils especially regarding
the pH which varied from 7.90 to 7.92 in soils 1 and 2 respectively but was very alkaline

(9.11) in Soil 3 and the organic carbon which was very low in soils 1 and 2 (<2%) but
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absent in Soil 3 also suggest inappropriate conditions for earthworms survival and an
enhanced toxicity in Soil 3 [32].

The earthworms BCFs increased almost linearly in Soil 1, while in Soil 2 the strongest
increase occurred between 0 and 7d. At the end of the tests the BCFs were about 2-3
times the 7d BCFs indicating high rates of bioconcentrated Hg in worms. Furthermore,
the higher BCFs were found in the earthworms living in Soil 1. In Soil 3, as in the test on
barley, the very low 7d BCFs found in the earthworms tissues (0.08) means in fact very
strong Hg concentrations. In their study, Sandoval et al. [6], wamed about the
misinformation given by the BCFs order of magnitude when the substrate is very
contaminated. Indeed, as in the case of barley, BCFs must be associated with the actually
tissues Hg concentrations of earthworms and other parameters as LCys or LCsy. However,
in the present study, the high tolerance of earthworms in soils 1 and 2 did not allow the
calculation of the above indicators but only the 14d LCso (7000 mg Hg/ kg) and the 21d
LCs (1830 mg Hg/ kg) in Soil 3.

The EF confirmed Hg uptake by earthworms at approximately the same rate (34.2%,
35.5, and 30.3% in the fist, second and third week respectively) in Soil 1, with a very
slow diminution for the last week. Based on the percentages found Hg in Soil 2, the rate
of uptake seems to be very different. More than half of total Hg (53.1%) was fixed by
worms in the fist week. Afterwards, the concentrations of metal in tissues decreased
progressively at 24.9% for the second week and at 22.0% for the third week.

As expected, a strong uptake of Hg was found in all earthworms that lived in
contaminated soils, but they seem to have an effective excretion mechanism which
prevents any important further biological accumulation, which is coherent with previous
observations [4, 9]. One possible explanation for this could be the dietary exposure or
dermal contact that is most important for earthworms, while plants are especially exposed
via the pore water [33]. However for zinc, the water soluble fraction was found to be
appropriate to use to predict effects on earthworms over a range of soil types [32]. This
could explain the significant correlation (r=0.998, p=0.041) found between the
earthworms mortality (%) and the water soluble fraction (mg/kg). Nevertheless, a better
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correlation (7=1.00, p=0.014) was found between earthworms mortality (%) and total
mercury concentrations (mg/kg) and even between mortality (%) and volatile mercury
(mg/kg) (=0.999, p=0.023) as well as between mortality (%) and residual fraction
(mg/kg) (=0.999, p=0.025), which was for the most part in one volatile form especially
in soils 1 and 3 suggesting, as in the case of barley, the possible uptake of volatile Hg.

Furthermore, the earthworm tissues-Hg concentrations are also not only rate Hg uptake
but also detoxification and excretion rates dependent [9]. Thus in all three soil, tissues-Hg
concentrations in the earthworms were lower than those in the barley. However, the
lower BCFs do not reflect the real hazard from Hg in contaminated soils, because a
wildlife eating earthworms which can accumulate Hg via route ingestion rather than the
earthworms themselves [34]. Yet, as in the case of barley, the tissues-Hg analysis
confirmed that Hg partitioning is essential, despite the two trophic levels of the exposed
organisms and the different routes of exposure. The results of the Hg uptake in Soil 1 and
Soil 2 support a dynamic view of Hg release in soils with metal removal from solution

using roots expected to initiate release even from the strongly adsorbed forms.

4.6 Conclusions

Mercury partitioning, speciation, bioconcentration, and ecotoxicity were investigated in
three highly contaminated soils from chlor-alkali plants. Single extractions and a four-
step sequential extraction scheme were used in order to assess Hg speciation and
partitioning. Total, volatile, and methyl Hg concentrations were determined. Hg was then
separated in fractions defined as water soluble (F1), CaCl; exchangeable (F2), organic
(F3) and residual (F4). In order to evaluate the toxicity of Hg-contaminated soils,
germination and growth inhibition of barley (Hordeum vulgare) and mortality of
earthworms (Eisenia andrei) were assessed. The tissues Hg concentrations of exposed
organisms (roots and aerial parts for barley and whole organism for earthworms) were
also analysed in order to establish bioconcentration factors (BCFs).

Results revealed highly (295-11500 mg Hg/kg) contaminated soils with the highest
mobile fraction (F1+F2) in Soil 1 (12 % of total Hg compared with 3.2 and 2.6%

respectively in soils 2 and 3). Nevertheless, the highest concentration of mobile fraction
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in Soil 3 (about 300 mg Hg/kg compared to 67.1 and 10.0 mg Hg/kg in soils 1 and 2
respectively). Methylmercury concentrations were low (from 0.24 to 19.3 pg/kg) in all
soils. Sequential extractions indicated that the majority of the Hg was associated with the
residual fraction (F4). In Soils 1 and 3, however, high percentages (88-98%) of the total
Hg were present as volatile Hg suggesting the presence of very high concentrations of
Hg' in these soils. The developed SEP was efficient for highly contaminated field
samples with recovery ranged between 70.5 + 2.1 to 130 £ 6 % of total Hg.

Results of ecotoxicological tests indicated inhibition effects on germination and growth
in barley in the presence of higher concentrations of total mercury Hg. Soil 1 was more
toxic (inhibition growth of barley, %) than Soil 2. However, the most toxic was always
the highly contaminated Soil 3. The tissues-Hg concentrations and BCFs revealed higher
values in barley grown in Soil 1 (4200 mg Hg/kg or 7.41 in aerial plants and 6560 mg
Hg/kg 11.6 in roots) than in Soil 2 (20.6 mg Hg/kg or 0.07 in aerial plants and 510 mg
Hg/kg or 1.73 in roots) or in Soil 3 (1750 mg Hg/kg or 0.152 in aerial plants and 2090 mg
Hg/kg or 0.182 in roots).

The bioassays with earthworms produced results generally in agreement with those
obtained with barley. No mortality was observed in soils 1 and 2 but strong percentages
were recorded in Soil 3 (5%, 85%, and 100% at 7, 14, and 21d). The tissues-Hg
concentrations and the correspondingly BCFs at 21 days were higher in Soil 1 (1410 mg
Hg/kg or 2.48) than in Soil 2 (178 mg Hg/kg or 0.605).

For both organisms the highest tissues Hg concentrations were found in Soil 1. However,
barley was the most sensitive organism probably because of higher BCFs (up to 7.41 in
aerial parts and 11.6 in roots) compared to earthworms (up to 2.48) which entailed higher
toxicity.

Based on ecotoxicological results, in soils 1 and 2, the higher the mobile Hg fraction, the
higher are the tissues-Hg concentrations (as well as the BCFs) and the higher 1s the
toxicity. Soil 3, with the highest concentration of mobile Hg manifested the highest
toxicity but showed limited bioconcentration of Hg suggesting a threshold of Hg uptake.
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Relationships have been established between soil extractable Hg and the toxicity as well
as between soil extractable mercury and the BCFs. Toxic effects on barley and the BCFs
were significantly positively correlated with the concentration of mobile Hg (water
soluble and exchangeable fractions), while toxic effects on earthworms and the BCFs
were significantly positively correlated with total mercury and with soluble mercury
concentrations.

Globally, the study indicates that in mercury contaminated soils following the activity of
chlor-alkali plants, the mobile Hg concentrations could be useful for estimation of toxic
effects on barley, whereas for estimation of toxic effects on earthworms the total Hg

concentrations and the soluble fraction are both important.
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Table 4.2 Inhibition concentrations {(mg Hg/kg dry mass) for barley (Hordeum vulgare)

in the soils ?

Endpoint Soil 1 Soil 2 Soil 3

IC,s 7d shoots length > 568 > 295 206 (138-757)
1Cys 144 shoots length > 568 > 295 482 (n.c.”)

ICsp 7 and 14d shoots length > 568 > 295 : > 11468

ICys 7d roots length 149 (128-203)  >295 1089 (952-1319)
1Cy5 14d roots length 127 (101-201) 250 482 (77-940)

1Csq 7d roots length > 568 > 295 >11 468

ICsp 14d roots length 290 (274-317y  >295 2959 (1032-6296)

*Results are presented as mean with a Confidence Interval (C.1. 95%)

5 ne- not calculated



Table 4.3 Earthworms fragmentation and mortality in Soil 3

86

Concentrations Mortality at Mortality at Mortality at
%) *NDF/NTF 78 (%) *NDF/NTF 144® (%) *NDF/NTF 218° (%)
100 12 50 212 160 no fragments
50 0/1 0 2/5 40 no fragments
25 2/4 50 4/9 44 5/5 100
12.5 no fragments no fragments 3/3 100
6.25 no fragments no fragments no fragments
Control no fragments no fragments no fragments

“NDF/ NTF: number dead fragments/ number total fragments
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Fig. 4.1 Bioconcentrated Hg in roots and aerial plants of barley (H. vulgare) after harvest

from chlor-alkali contaminated soils
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Fig. 4.2 Bioconcentrated Hg in the whole earthworms (£. andrei) after exposure in chlor-

alkali contaminated soils
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CHAPITRE V

DISCUSSION GENERALE

L’activité des usines chlore-alkali qui utilisent le procédé d’électrolyse a Hg est connue
comme ¢étant génératrice de sols contaminés. La forme de rejet est majoritairement le Hg’
et dans une moindre mesure le Hg?" (surtout sous la forme de HgS). Dans ces sols, la
spéciation du Hg peut changer en fonction de la concentration du Hg total, de la
granulométrie, des caractéristiques physico-chimiques des sols et du vieillissement de la
contamination. La toxicité de ces sols est en général corrélée a la concentration du Hg
total et aussi & la concentration de certains composés organiques du Hg (principalement
le méthyl-mercure et 1’éthyl-mercure).

Dans le présent travail, I’analyse des résultats associés aux parametres physico-chimiques
pour des échantillons de sols contaminés par P’activité de trois usines chlore-alkali
indique que tous les échantillons avaient un pH alcalin. Ce résultat n’est pas étonnant
compte tenu de I'origine de la contamination (Hempel et al., 1995).

Les trois sols contenaient des concentrations relativement élevées en chlorures et en
particulier les Sols 1 et 3 (35 mg/kg et 26 mg/kg respectivement) par rapport au Sol 2 (§
mg/kg), étant donné que la concentration des chlorures dans les sols naturels non
contamineés est d’environ 3,5 mg/kg (Schuster, 1991).

La teneur en matiere organique dans les sols était trés faible (inférieure a 2%) voire nulle
dans le Sol 3.

La CEC était associée 2 la granulométrie des sols. Ainsi, c’est le Sol 3 qui contenait le
plus fort pourcentage d’argile et qui avait la CEC la plus élevée. La granulométrie des
sols (sables graveleux) peut s’avérer aussi un facteur trés tmportant induisant une plus
forte mobilité des composés solubles du Hg, via Peau interstitielle jusqu’a la nappe
phréatique (Yin et al., 1997).

Le pH alcalin des sols ¢tudiés, avec des concentrations relativement élevées de chlorures
et un manque de matiére organique ne favorisent pas 1’adsorption du Hg au niveau de la

matrice du sol (Schuster, 1991, Yin et al, 1996). Les concentrations variables des
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chlorures et les concentrations du Hg total sont une indication de la possibilité d’une
solubilité variable du Hg dans les trois sols.

Les concentrations de Hg étaient beaucoup plus élevées dans le Sol 3 que dans les deux
autres sols (11 500 mg/kg par rapport a 568 et 295 mg/kg pour les Sols 1 et 2
respectivement). Ces niveaux de concentrations sont entre 1475 et 57500 fois plus
élevées que le critére A pour les sols (Ministere de I’Environnement du Québec, 1999) et
les critéres écologiques pour les sols en Finlande et Suéde (De Vries et Bakker, 1998).
Dans la littérature, des concentrations de Hg dans les sols contaminés par ['activité
d’usines chlore-alkali sont variables allant de 0,47-4,2 mg Hg/kg (Biester ef al., 2002) a
80,5-104 mg Hg/kg (Maserti et Ferrara, 1991) et méme 73300 mg Hg/kg, dans un sol
extrait sous les dalles de la salle d’¢électrolyse d’une usine chlore-alkali (Bloom et al,,
2003).

La forme chimique du Hg dans les Sols 1 et 3 est tres différente de celle du Sol 2. Dans
les Sols 1 et 3, respectivement 88% et 98% du Hg total se trouve sous forme volatile
(éliminé par un simple chauffage & 180°C pendant 48 h), alors que dans le Sol 2, environ
14 % du Hg présent est volatil. Dans leur étude Biester et Nehrke (1997) ont trouve
environ 30% de la concentration du Hg total sous forme volatile (Hg" dans un sol
contaminé provenant d’usines chlore-alkali (avec une concentration moyenne de 1717 mg
Hg/kg). De plus, les conditions spécifiques (180°C pendant 2 jours) de la méthode
d’extraction pyrolytique appliquée pour la séparation de la fraction volatile du Hg dans
les sols ont pu entrainer la volatilisation simultanée d’autres composés volatils du Hg
dont le HgCl, et le Hg li¢ a la matiere organique (Biester et Scholz, 1997; Bloom et al.,
2003).

De facon générale, les concentrations en méthyl-mercure sont assez faibles (soit 9,49,
0,24 et 19,3 ug/kg respectivement pour chacun des trois sols, ce qui représente 0,167,
0,008 et 0,017% du Hg total). Ces pourcentages sont similaires aux valeurs trouvées par
Bloom ef al. (2003) et Hempel et al. (1995) soit 10 pg/kg (< 0,0001% du Hg total) et 400
pglkg (< 0,04% du Hg total) dans des sols contaminés par les émissions d’usines chlor-
alkali.
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Quant ala distribution des fractions, dépendamment de la variante de la PES, les
pourcentages les plus élevés de Hg mobile (soluble et échangeable) étaient retrouvés dans
le Sol 1 (11,9-40,7%) par rapport a des valeurs moyennes (3,2-12,0%) pour le Sol 2 et les
valeurs les plus faibles pour le Sol 3 (2,6-4,85%).

Cependant, lorsque 1’on considére les concentrations contenues dans ces sols, ces faibles
pourcentages peuvent se traduire par de fortes concentrations. Ainsi, pour le Sol 3, la
fraction échangeable au CaCl, obtenue avec la variante 1 de la PES représente
uniquement 4,4% du Hg total, mais en terme de concentration (506 mg/kg), cela
représente une quantité presque égale au Hg total du premier sol (568 mg/kg).

Parmi les fractions mobilisables a court terme, la fraction échangeable au CaCl, (F2) est
la plus substantielle. Pour cette fraction, des pourcentages d’extraction beaucoup plus
importants ont été obtenus avec la variante 1 de la PES (conditions alcalines et en
présence d’agents complexants, EDTA).

Les concentrations les plus élevées en Hg sont retrouvées dans la fraction résiduelle des
trois sols avec 65,6-70,8 % (Sol 3), 87,7-106% (Sol 2) et 73,5-116 % (Sol 1).
Généralement, cette fraction est trés peu disponible (Wallschliger et al, 1998).
Cependant, dans le cas des Sols1 et 3, cette fraction doit &tre considérée avec
discernement. Certes, le Hg est retrouvé dans la fraction résiduelle mais a cause des
concentrations de Hg volatil extrémement élevées, une proportion importante du Hg
résiduel est sous forme volatile.

Le Sol 2, composé d’un sol non remanié (contrairement aux deux autres sols) contient
tres peu de Hg volatil (environ 14 %, par rapport a 88 et 98% pour les Sols 1 et 3). Cette
différence pourrait étre due au fait que, lors du prélevement du Sol 2, du sol non
contaminé a été mélangé au sol contaminé. Il est également possible que le Hg
¢lémentaire ait été transformé en d’autres formes sur le terrain. Pour le Sol 2, la fraction
résiduelle est réellement sous une forme trés peu disponible parce que ce sol contient trés
peu de Hg volatil. Une trés bonne corrélation trouvée entre le rapport des chlorures sur le
Hg total et la fraction échangeable (+=0,99; p=0,02 pour la variante 1 de la PES et =0,99;

p=0,09 pour la variante 2 de la PES) ou la somme des fractions soluble et échangeable
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(r=0,99; p=0,03 et r=0,98; p=0,11 pour la variante 1 et 2 de la PES respectivement)
expliquerait aussi les fractions extrémement faibles de Hg soluble dans I’eau dans le Sol
2 (<0,01%, par rapport 3 >0,7% et >0,4% pour les Sols 1 et 3).

Pour les Sols 1 et 2, les pourcentages de récupération du Hg par la PES (somme des
quaire fractions) dépassent légérement les concentrations de Hg total analysé par
digestion directe des échantillons frais. Cette différence peut s’ expliquer par le fait que le
mélange oxydant employé pour la digestion directe n’a pas minéralisé en totalité la
matrice solide, laissant du solide contenant du Hg. Quant a la PES, elle induit une pré-
digestion, ce qui produit des concentrations plus ¢levées. De plus, Ie mélange oxydant
utilisé dans notre PES est composé d’acides inorganiques trés forts et présente un pouvoir
oxydant supérieur a I’eau régale, utilisée dans la plupart des méthodes standards pour
I’analyse du Hg total.

Globalement, la méthode utilisée s’est avérée efficace sur des sols moyennement
contaminés (environ 300 mgkg), de méme que sur des sols trés contaminés
(11 500 mg/kg), avec des pourcentages de récupération du Hg variant entre 70-130% du
Hg total. Avec la procédure proposée, la somme des fractions récupérées par rapport a la
concentration du Hg obtenue par digestion totale de I’échantillon est satisfaisante,
particulicrement pour le Sol 2 (avec (100,0 + 7,4)% et (110,1 + 2,6)% respectivement
pour les deux variantes d’extraction).

Les résultats des tests écotoxicologiques ont indiqué des effets d’inhibition de la
germination et de la croissance de ’orge en présence des concentrations plus élevées de
mercure total. Trés peu de variation sur I'inhibition de la germination des graines de l'orge
¢était observée dans les sols 1 et 2 avec respectivement 5,6% et 11% d'mhibition de la
germination. En méme temps (& 14j), une baisse importante de la germination (40%) était
observée dans le Sol 3. Dans ce demnier sol, la germination a été totalement inhibée a 7j et
des graves symptémes de stress caus¢ par le Hg ont été observés a 14j (des plantes
chlorotiques trés peu développées). L'inhibition de la croissance (%) de lorge
comparativement au sol témoin a Ia fin des tests était différente, avec une toxicité plus

faible du Sol 2 (15,2 pour les parties aériennes des plantes et 31,0 pour les racines)
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moyenne pour le Sol 1 (20,2 pour les parties aériennes des plantes et 63,7 pour les
racines) et plus importante dans le Sol 3 (38,8 pour les parties aériennes des plantes et
92,2 pour les racines). Le Sol 1 était alors plus toxique que le Sol 2 mais moins toxique
que le Sol 3.

L’analyse du Hg dans les tissus indiquait des concentrations plus ¢élevées dans I'orge du
Sol 1 (4200 mg Hg/kg dans les parties aériennes des plantes et 6560 mg Hg/kg dans les
racines) avec des BCF respectivement de 7.41 et 11.6 que dans le Sol 2 (21 mg Hg/kg ou
0.07 dans les parties aériennes des plantes et 510 mg Hg/kg ou 1,73 dans les racines) ou
le Sol 3 (1750 mg Hg/kg ou 0,152 dans les parties aériennes des plantes et 2090 mg
Hg/kg ou 0,182 dans les racines). Les résultats montrent donc que les racines ont
concentré plus de Hg que les parties aériennes ce qui est en accord avec la littérature
(Panda et al., 1992). Le rapport des concentrations du Hg dans les racines et les parties
aériennes variait entre 1,56 (a 14))-3,62 (2 7j) (Sol 1), entre 19,4 (a 7})-24,8 (4 14j) (Sol
2) et 1,19 (a 14j) (Sol 3), ce qui nous permet de supposer une absorption du Hg volatil par
les parties aériennes de ’orge, dans les conditions spécifiques du présent travail (tests
réalisés dans des pots scellés), notamment dans le cas des sols 1 et 3 & cause de tres forts
pourcentages du Hg volatil présents dans ces sols. L’absorption du Hg volatil par les
parties aériennes des plantes a ét¢ aussi trouvée par Suszcynsky et Shann (1995) pour le
tabac Nicotiana miersii.

Les bioessais avec le ver de terre ont produit des résultats généralement en accord avec
ceux de I'orge. Aucune mortalit€¢ n'était observée dans les sols 1 et 2 mais des forts
pourcentages ont été enregistrés dans le Sol 3 (5%, 85%, et 100% a 7, 14, et 21j). Les
concentrations du Hg dans les tissus des vers de terre a 21 jours de méme que les BCF
étaient plus élevés dans le Sol 1 (1410 mg Hg/kg ou 2,48) que dans le Sol 2 (178 mg
Hg/kg ou 0,605). Cependant, a 7 jours d’exposition, les teneurs en Hg dans les tissus des
vers de terre étaient plus élevées dans le Sol 3 (870 mg /kg) que dans le Sol 1 (480+36
mg/kg) et que dans le Sol 2 (95+8.5 mg/kg). Pour les deux organismes ’analyse directe
des concentrations du Hg dans les tissus s’est révélée un bon indicateur d'exposition au

mercure avec les concentrations les plus élevées du Hg dans les tissus des organismes du
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Sol 1 apres 21 jours d’exposition. Des deux organismes, ’orge était le plus sensible au
Hg probablement a cause des fortes concentrations retenues dans les tissus et des BCF
plus €levés (jusqu'a 7,41 dans les parties aériennes des plantes et 11,6 dans les racines)
comparativement aux vers de terre (jusqu'a 2,48) ce qui entrainai la toxicité la plus
élevée. Du ce point de vue tous les sols testés ont eu plus d’effets sur 'orge
comparativement au ver de terre pour lequel 1a mortalité a la fin des tests était 0% pour le
Sol 1 et le Sol 2. Le ver de terre a assimilé moins de Hg et par conséquent les effets
toxiques ont ¢té moins forts. Ce comportement peut s’expliquer par Uexcrétion du Hg
inhibant la bioconcentration du Hg (Lodenius, 1994) ou par I’exposition des vers de terre
matures au Hg, tandis que 'orge était exposé au Hg pendant plusieurs stades de
développement.

Des corrélations ont été établies entre le Hg mobile (la somme des fractions soluble et
¢changeable) dans le sol et la toxicité sur les deux organismes, entre le mercure mobile et
les concentrations du Hg dans les tissus des organismes aprés ’exposition, de méme
qu'entre la toxicité et les BCFs. Les effets toxiques sur 'orge sont significativement
corrélés a la concentration du Hg mobile, tandis que les effets toxiques sur le ver de terre
sont le mieux corrélés a la concentration du mercure total et & la concentration du
mercure soluble dans P’eau. Cependant les teneurs du Hg dans les tissus de ’orge apres
14 jours d’exposition et les BCF sont significativement corrélés au mercure mobil des
sols, tandis que pour le ver de terre ils sont significativement corrélés a la concentration
du mercure total et a la concentration du mercure soluble dans P’eau.

Basé donc sur les résultats des tests ecotoxicologiques, pour les sols 1 et 2, plus la
concentration en Hg mobile est élevée, plus les concentrations du Hg dans les tissus sont
élevées (aussi bien que le BCF) et plus la toxicité pour Porge est élevée. Cependant, le
Sol 3, avec la concentration la plus élevée du Hg mobile a manifesté la toxicité la plus
¢levée sur les deux organismes mais une bioconcentration limitée a 14 jours d’exposition
pour I’orge suggérant I’existence d’un seuil dans I’assimilation du Hg.

L'étude indique que pour le mercure des sols contaminés suite a l'activité d’usines chlore-

alcali, les concentrations du Hg mobile sont utiles pour I’estimation des effets toxiques
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sur Dorge, tandis que pour P'estimation des effets toxiques sur le ver de terre les
concentrations totales et la concentration de Hg soluble dans I’eau sont parametres

importants.
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CHAPITRE VI

CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS

6.1 Conclusions générales

Les sols provenant des usines chlore-alkali utilisés dans cette étude étaient fortement
contaminés. Le Hg total de la source était majoritairement sous une forme volatile dans
deux des trois sols. Une partie du Hg était sous la forme de méthyl-mercure mais dans de
tres faibles pourcentages du Hg total.

La nouvelle variante de PES développée s’est avérée efficace pour toutes les
concentrations testées avec de trés bons pourcentages de récupération du Hg total (70,5-
130%) comparativement aux résultats publiés dans la littérature scientifique. La mobilité
du métal (la somme des fractions soluble et échangeable) était au plus 40,7% de la
concentration du Hg total, avec la fraction échangeable toujours la plus élevée. Parmi
toutes les fractions extraites, la fraction résiduelle était majoritaire. La fraction soluble et
la somme des fractions soluble et ¢échangeable étaient trés bien corrélées au rapport des
chlorures sur le Hg total.

Les tests menés sur deux groupes d’organismes terrestres (1’orge Hordeum vulgare et le
ver de terre FEisenia andrei) ont montré que la toxicité sur Porge était associée a la
concentration du Hg mobile, tandis que la toxicité sur le ver de terre était associée a la
concentration du Hg total et & la concentration du Hg soluble. Le Sol 3 avec la
concentration la plus élevée de Hg mobile était le plus toxique mais le sol avec le plus
fort pourcentage de Hg mobile (Sol 1) a entrainé la plus forte bioconcentration du Hg
dans les tissus a la fin des tests. Des deux organismes, 1’orge était le plus sensible au Hg.
Selon les résultats (sols 1 et 2), plus la concentration de Hg mobile est élevée, plus les
concentrations du Hg dans les tissus sont élevées (aussi bien que les BCF) et plus la
toxicité pour I'orge est élevée. Le Sol 3, avec la concentration la plus élevée de Hg
mobile a manifesté la toxicité la plus élevée sur les deux organismes mais une

bioconcentration limitée suggérant I’existence d’un seuil dans I’assimilation du Hg.
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L'¢tude indique que dans les sols contaminés par l'activité d’usines chlore-alcali, les
concentrations du Hg mobile pourraient étre utile pour I’estimation des effets toxiques sur
Porge, tandis que pour D'estimation de la toxicité aigiie sur le ver de terre les

concentrations totales et la concentration de soluble dans I’eau sont importantes.
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6.2 Recommandations

Les principales recommandations concernent 1’évaluation de la spéciation par la
procédure analytique de I’extraction séquentielle et I’étude de la biodisponibilité du Hg
dans des sols résiduels provenant d’usines chlore-alkali.

L’analyse et D'interprétation statistique des données expérimentales a indiqué une trés
bonne corrélation entre la fraction soluble du Hg et le ratio chlorures/Hg total. Ceci
étant, une approche plus poussée dans ce sens permettrait d’apprécier avec plus de finesse
I’effet des chlorures sur la mobilité et la biodisponibilité du Hg dans les sols fortement
contamings.

De plus il pourrait étre intéressant d’évaluer la spéciation du Hg dans la fraction soluble
et dans la fraction échangeable.

En raison des pourcentages trés satisfaisants de récupération du Hg suite & I’application
de la PES mise au point durant ce projet, il pourrait étre intéressant de poursuivre son
utilisation pour évaluer la distribution du Hg dans des sols avec une autre provenance
(activité miniere de séparation du cinabre, HgS).

Pour les formes volatiles du Hg (par exemple le Hg élémentaire, le chlorure de Hg, le Hg
1ié aux radicaux organiques), des essais d’élaboration d’une technique de séparation et de
récupération simple des composés séparément pourraient étre intéressants.

Selon la littérature, il y a toujours une différence entre les concentrations du métal retenu
dans les tissus des organismes exposés dans des conditions contrdlées de laboratoires et
dans des conditions de terrain. Dans cette étude les concentrations trouvées dans les tissus
des deux organismes ont été trés élevées et par conséquent il est recommandé de
rechercher aussi la biodisponibilité (BCF) dans les organismes prélevés sur les sites
contaminés.

De plus, le nombre d’échantillons étudiés étant restreint (n=3) dans ce travail, il serait
intéressant d’utiliser une approche similaire avec un plus grand nombre des sols
contaminés au Hg afin en particulier d’effectuer une meilleure interprétation statistique

des résultats.
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1. OBJECTIF(S)
La caractérisation physico-chimique des échantillons offre des données sur des

parametres qui déterminent la spéciation du mercure dans des matrices contaminées et sa
mobilit¢ par des phénomenes d’adsorption/absorption, de bioaccumulation et des
réactions d’oxydoréduction et de compléxation.

2. MATERIEL - spécifique pour chaque iﬁdicateur, conformément au protocole
d’analyse.

3. METHODOLOGIE
3.1. Méthyl-mercure — envoyer les échantillons dans un laboratoire spécialisé pour ce

type d’analyse (Philip Corporation et McGill University)

3.2. Humidité — conformément au Protocole #: A7, version 2

Modifications.

Sécher les échantillons a 45+1°C, pendant au moins 72 h jusqu’a I’obtention d’une masse
constante. Cette température a €té choisie dans le but d’empécher la volatilisation des
composés volatiles du mercure (Gonzales, 1991; Sakamoto et al., 1992 et 1995; Maserti
et Ferrara, 1991; Sladek et Gustin, 2000), au lieu de 105°C.

Attention! Pendant le séchage, le four doit étre introduit sous la hotte chimique a cause
de possibles dégagements gazeux néfastes pour la santé (Hg® et les composés volatiles du
Hg).

3.3. pH — conformément au Protocole #: A5, version 2

Modifications.

Le pH sera déterminé sur des échantillons humides:

Préparer les échantillons ainsit que le rapport solide humide: liquide soit de 1:1 (10 g sol
et 10 ml d’eau distiliée), agiter pendant 1 minute sur 1’agitateur Wrist Action et laisser se
reposer la solution jusqu’a la séparation des phases (2 heures ou plus) avant de lire e pH.
3.4, Matiéres solides volatiles & 550°C — conformément au Protocole #: P33-A, version
2/2, pour la matiere organique

3.5. C organique - analysé dans les laboratoires du Département de Génie Minéral (GSM)
le C total et dans les laboratoires de Philip Corporation le C inorganique total et obtenir le

C organique par différence entre les deux (C total — C inorganique total).
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3.5. Capacité d’échange cationique (CEC) — conformément au Protocole #: P33-B,
version 2/2

3.5. Granulométrie (sable, silt, argile) — a cause des concentrations élevées de mercure
volatile dans les échantillons, on a procédé au tamisage des sols directement dans notre
laboratoire et on a déterminé les fractions conformément au Unified Soils Classification
System (2 mm, Imm et 75 pym)

3.6. Chlorures (CI') — analysés dans les laboratoires de Philip Corporation.

3.7. Soufre total (S) et carbone organique — déterminés dans les laboratoires du

Département de Génie Minéral (GSM), avec un four LECO.
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1. DOMAINE D’APPLICATION
Ce protocole s’applique aux sols organiques et inorganmiques, roches et matériaux

similiaires.

2. PRINCIPE DE LA METHODE

Le poids sec (aussi nommé % d’eau ou d’humidité) est déterminé par séchage a 105 (sols
organiques et tourbe) ou 110°C (autres sols et roches), jusqu’a ’obtention d’une masse
constante de 1’échantillon. Le contenu en eau de I'échantillon & 'étude est alors
considéré comme étant le ratio, exprimé en pourcentage, de la masse d’eau « libre » ou
« contenue dans les pores » sur la masse d’échantillon original.

3. MATERIEL
1. Four réglable a une température constante et uniforme de 105 et 110+ 5° C;

Balance analytique de précision de 0.0001 g;
Coupelles d’aluminium;

Dessicateur;

Dessicant (drierite = sulfate de calcium anhydre);

Gants ou pinces propres (pour manipuler les coupelles);

A T

Matériel de prélévement des échantillons (spatule, cuillere ou couteau selon les
besoins).

4. MODE OPERATOIRE
11 est fortement recommand¢ d’effectuer au moins des duplicatas lors de ’analyse du taux

d’humidité de chacun des échantillons.

1. Lapesée d’échantillon doit se faire dans une coupelle préalablement séchée. Pour ce
faire, 2 options sont possibles : 1) Déposer les coupelles vides préalablement
identifiées (initiales, date et numéro d’échantillon) dans le dessicateur suffisamment
longtemps (la nuit) afin de les sécher ou 2) Déposer les coupelles préalablement
identifiées au four a 105°C (apporter le dessicateur prés des balances pour éviter
d’humidifier les coupelles). Dans ce cas, la coupelle doit étre ramenée 2 la
température de la piece avant la pesée de 1’échantillon (1 heure dans le dessicateur);

2. Calibrer la balance selon le PSO E2;

3. Déposer la coupelle seche sur la balance et noter le poids (PC);

4. Bien homogénéiser ’échantillon de sol a I’étude;
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Sans remettre la balance a 0, ajouter environ 5 g de I’échantillon humide a I’étude
dans la coupelle en prenant soin de prendre un échantillon représentatif (voir section
NOTES pour les recommandations concernant les prélévements) et noter le poids
(PH);

Mettre au four la coupelle contenant 1"échantillon humide et sécher au four a 105°C
(sol organique ou tourbe) ou 110 °C (autre type de sol ou roches) pendant environ 16
h (minimum) ou jusqu’a ce que la masse soit constante (attendre au moins 1 h entre
chaque pesce);

Refroidir au dessicateur a température ambiante, en s’assurant de ne pas réhumidifier
I’échantillon (apporter le dessicateur prés du four);

Calibrer a nouveau la balance selon le PSOE2;

Peser la coupelle contenant 1’¢échantillon maintenant sec (apporter de nouveau le

dessicateur pres des balances) et noter le poids (PS);

Disposer des échantillons.
5. CALCULS
Le taux d’humidité de 1’échantillon est calculé selon I'une des deux équations suivantes :
% d’eau = (PH-PC)-(PS-PC)Y*100 (équation 1.0)
(PH-PC)
% d’eau = (PH-PC)-(PS-PC)*100 (équation 2.0)
(PS-PC)

ou

PC: poids coupelle seche (g)
PH: poids coupelle + échantillon humide (g)

PS: poids coupelle + échantillon sec (g)

L’équation 1.0 est couramment utilisée en environnement. Elle indique le % d’humidité

de

P’échantillon en fonction du poids humide alors que la seconde indique le %

d’humidité de 1’échantillon en fonction du poids sec de ce dernier (plus utilisée dans le

domaine géotechnique). Il faut toujours indiquer clairement si vous utilisez le % par

rapport au poids sec ou au poids humide.
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Pour un méme utilisateur, les duplicatas d’échantillon ne devraient pas différer de plus de

7.8% de la moyenne des échantillons.

6. LIMITE(S) DE LA METHODE
Cette méthode s’applique aux échantillons de moins de 200 g.

7. REFERENCE(S)
ASTM D2216-92, ASTM D2974-87

NOTE(S)

Prélevement d 'un échantillon représentatif

v

Pour favoriser I’homogénisation de I’échantillon, bien mélanger ce dernier avant le
prélévement et prélever environ 5 portions réparties en différents endroits de
P’échantillon;

Eviter de prélever des portions en contact avec les parois du contenant ol se trouve
I’échantillon car ces portions risquent d’étre plus humides ¢étant donné la

condensation sur les parois;

Pesee de [’échantillon

v

Les balances analytiques sont trés sensibles aux courants de convection générés par la
chaleur. Toujours vous assurer que 1’échantillon a peser est a température de la picce;
Dans les méthodes ASTM, on recommande de prendre un minimum de 20 g
d’échantillon toutefois, ceci peut étre compens¢ par D'utilisation de duplicatas et
triplicatas. Toujours prendre en note la quantité d’échantillon pesée;

Pour un échantillon de roches, une quantité¢ d’au moins 500 g est recommandée par

PASTM;

Séchage de [’échantillon au four

v

v

Attention lors du séchage de sol contaminé au four. Assurez-vous qu’il n’y a pas de
dégagement gazeux néfaste pour la santé;

La température de 105°C est trés importante en ce qui a trait aux sols organiques. En
effet, une température plus élevée pourrait entrainer une décomposition de
I’échantillon. Si le contenu en matiére organique de votre ¢échantillon n’est pas

connu, effectuer le séchage a 105 °C;
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Les matériaux contenant du gypse (sulfate de calcium dihydraté) ou un tres haut taux
de matiére organique peuvent &tre problématiques lors de la détermination du taux
d’humidité. En effet, ces matériaux ont tendance a se désécher au four ou a des %
d’humidité trés faibles telles que les conditions d’un dessicateur. Pour ce genre de
matériau, il serait préférable de sécher préalablement I’échantillon & 60°C avant la
pesée (ne pas oublier de ramener I’échantillon a température de la piece). Prendre en
note toute modification a la méthode standard dans ce cas;

Si apres une nuit au four I’échantillon semble toujours humide, prolonger la période

de chauffage;

Utilisation du dessicateur

v

Deux dessicateurs sont & votre disponibilité. Lorsque vous devez déplacer le
dessicateur (lorsque vous allez chercher vos échantillons au four, par exemple),
veuillez utiliser le dessicateur noté MOBILE;

11 est possible de laisser refroidir les échantillons secs sur le comptoir si on utilise des
couvercles étanches;

Toujours s’assurer que le dessicant est sec avant d’utiliser le dessicateur, en cas de

doute, faire sécher au four le dessicant sur un plateau.
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1. OBJECTIF
L’objectif principal de la CEC est d’estimer la quantité de cations échangeables dans le
résidu minier. Celle ci nous permettra par la suite de connaltre sa capacité de rétention ou

de relargage des métaux lourds.

2. PRINCIPE
La méthode de détermination de la CEC est simple, elle s’effectue en trois étapes. La

premiere ¢tape consiste a enlever les cations échangeables adsorbés sur le résidu et les
remplacer par le sodium (Na") et cela par un premier lavage avec la solution d’acétate de
sodium (NaOAc). La deuxiéme étape est un lavage successif du résidu avec 1’alcool
isopropylique pour enlever 'excés de sodium. Enfin, la troisiéme étape est un dernier
lavage qui consiste cette fois ci a récupérer le sodium en le remplagant par I’ion
ammonium (NH4") contenu dans la solution d’acétate d’ammonium (NH4OAc). Le
sodium qui a occupé les sites vacants des cations échangeables est ensuite dosé par
absorption atomique.

3. MATERIELS ET REACTIFS
3.1. Matériels

Note : La verrerie et les tubes a centrifugeuse doivent étre préalablement lavés a acide ;
Procédure : Faire un premier trempage dans 1’acide nitrique (10%) (laisser environ 3
heures), ensuite rincer 3 fois a I’eau distillée et 3 fois a ’eau purifiée. Refaire un
deuxieme trempage toujours dans I’acide nitrique (10 %) (Laisser environ 3 heures), puis
rincer 3 fois a I’eau distillée et 3 fois a I’eau purifice.

Balance de 0.01 de précision ;

Agitateur de type Wrist action et de marque Burrel ;

Centrifugeuse ;

Agitateur magnétique ;

Barreau magnétique ;

Cylindre gradué de 50 ml ;

Tubes a centrifugeuse 50 ml en polypropyléne de base ronde et de col étroit.

Pipettes neuves et stériles 10 ml (jetables) (ne pas laver a ’acide) ;

SN N N N N NN

Pipette 50 ml ;
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Spatules en acier inoxydable ;

Bouteilles en HDPE ou en PE (pour I’entreposage des solutions finales) ;
Bécher en verre 500 ml ;

Poire a pipette ;

Pipetman 1ml;

AN N N N NN

pH meétre ;

v" Ballon volumétrique (100, 1000 et 2000 ml).

3.2. Réactifs

v Acétate de sodium CH;COONa3H;O ou bien Acétate de sodium anhydre
CH3COONa

Acide acétique glacial (99.5%) ;

Eau purifiée (eau nanopure, résistivité¢ > 18.2 MQ.cm) ;
Solution de NaOH, /0 N;

Hydroxyde d’ammonium (NH;,OH) ;

Alcool isopropylique 99% ;

Acide nitrique 10% (HNOs) ;

AN N N N N N

Acétate d’ammonium CH;COONH; (au cas ou vous choisissez la deuxiéme
possibilité de préparer I’acétate d’ammonium / N ).

4. METHODOLOGIE
4.1. Préparation des solutions :

Acétate de sodium (NaOAc), 1 NV: Peser 136 g de CH3;COONa.3H,0 ou bien 82 g
d’acétate de sodium anhydre (CH3;COONa) dans un ballon de 1000 ml. Dissoudre avec
500 ml d'eau purifiée, puis agiter la solution sur l'agitateur magnétique pendant 15 mn,
mettre le chauffage a 4 (ceci va permettre d'accélérer la dissolution des cristaux). Une
fois que la solution est bien homogene, compléter jusqu’a 980 ml. Le pH de cette solution
doit étre 8.2. Au besoin, ajouter quelques gouttes d’acide acétique ou bien d’une solution
de NaOH (selon le cas) pour ramener la solution d’acétate de sodium a pH=8.2. Lorsque
le pH devient égal a 8.2 compléter la dilution jusqu'au volume de 1000 ml.

Acétate d’ammonium (NH40OAc¢) 1 N: Dans un ballon volumétrique de 2000 ml,

mesurer 114 ml d’acide acétique glacial (99.5%) a l'aide des pipettes de 50 et 10 ml
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Ajouter environ 1000 ml d’eau purifiée, ensuite ajouter 138 ml d’hydroxyde

d’ammonium concentré (NH,OH). Compléter avec de I’eau purifiée jusqu’au volume de

1980 ml. Vérifier le pH pour la solution résultante. Rajouter au besoin du (NH4OH) ou de

I'acide acétique glacial pour obtenir une solution de pH = 7, puis compléter jusqu’au

volume 2000 ml avec de 1’ean purifice.

Acétate d’ammonium (NH40Ac) 1 N (deuxieme possibilité) :

Il y a une autre fagon plus simple de préparer la solution d’acétate d’ammonium / N ;

Peser 77.08 g de CH;COONH, dans un ballon volumétrique de 1000 ml, dissoudre avec

environ 300 ml d’eau purifiée ensuite compléter avec de 1’eau purifie jusqu’a environ

980 ml. Lire Ie pH de 1a solution résultante. Rajouter au besoin du (NH4OH) ou de I"acide

acétique glacial pour obtenir une solution de pH = 7.0, puis compléter jusqu’au volume

1000 ml avec de I’eau purifiée.

4.2. Procédure d’extraction :

Note: A réaliser en duplicata.

1. Peser 4 g de résidu minier dans le tube a centrifugeuse.

2. Déterminer en parall¢le sur un autre échantillon la teneur en eau (PSO A7), (les
résultats seront exprimés en poids sec).

3. Mesurer 33 ml de la solution NaOAc / N dans un cylindre de 50 ml, ensuite les
ajouter dans le tube a centrifugeuse. Fermer bien le tube puis agiter pendant 5 mn
dans l'agitateur Wrist action a vitesse 5.

4. Centrifuger a 10,000 rpm jusqu’a ce que le surnageant soit clair (approximativement
10mn).

5. Pipetter le surnageant 3 l'aide des pipettes 10 ml et s’en défaire en évitant de prendre
des particules de sols (prendre des pipettes neuves pour chaque échantillon). NB :
pour pipetter le fond du tube utiliser le pipetman 1 ml.

6. Répéter les étapes 3, 4 et 5 deux autres fois.

7. Mesurer maintenant 33 ml d’alcool isopropylique 99% a I’aide du cylindre gradué 50
ml, ajouter les ensuite dans le tube a centrifugeuse. Fermer bien le tube puis agiter

pendant 10 mn dans 1’agitateur Wrist action a vitesse 5.
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8. Faire exactement les étapes 4 et 5.
9. Refaire les étapes 7 et 8 deux autres fois.
10. Ajouter maintenant 33 ml de NH4sOAc IN, fermer bien le tube puis agiter pendant 5
mn dans l'agitateur Wrist action a vitesse 5.
11. Centrifuger & 10,000 rpm jusqu’a ce que le surnageant soit clair (approximativement
10 mn).
12. Retirer a [’aide des pipettes 10 ml le surnageant et le récupérer dans un ballon
volumétrique de 100 ml (prendre des pipettes neuves pour chaque échantillon).
13. Répéter les étapes 10, 11 et 12 deux autres fois en additionnant les surnageants de
I’¢étape 12 dans le méme ballon de 100 ml.
14. Diluer la solution récupérée dans le ballon jusqu’au volume exact de 100 ml avec la
solution de NH4OAc /N, (car le volume total récupéré sera inférieur a 100 ml).
15. Le sodium Naest dosé par absorption atomique.
5. CALCUL
On,
CEC = (-fl—) X (—l—j X [199) [meq /100g residu sec]
10 23 b
a = Concentration de sodium (mg/l);
b = Masse du résidu sec (g).

Remarques
v Ne pas laisser les solutions de sodium dans les ballons volumétriques une fois

I'expérience finie, entreposer les dans des bouteilles en HDPE ou en PE 2 4 °C et
doser les a ’absorption atomique le plutdt possible.
v On peut réaliser ’expérience de la CEC pour 4 échantillons en duplicata en méme

temps, mais pas plus, car on ne peut utiliser que § tubes a centrifugeuse a la fois.
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6. REFERENCES

Chapman, H.D. 1965. Cation exchange capacity. Methods of soil analysis, part 2.
Chemical and microbiological properties, 891-901.

Bower, C.A., Reitmeir, R.F., and Fireman, M. 1952. Exchangeable cation analysis of

saline and alkali soils. Soil Science. A : 63-79.
7. RECOMMANDATIONS

La détermination de la CEC est une expérience délicate 4 réaliser. Pour ce faire, 1] faut
toujours s’assurer qu’au moment de pipetter le surnageant, les particules de résidu ne
soient pas prises.

v 1l est recommandé de réaliser cette expérience en duplicata ou en triplicata pour
pouvoir comparer vos résultats. Pour réaliser cette expérience en triplicata vous ne
pouvez D'effectuer que sur 2 échantillons a la fois, car I'espace dans la centrifugeuse
est disponible uniquement pour 8 tubes. Par contre vous pouvez effectuer sur 4
échantillons si vous décidez de la faire en duplicata.

v" Tl est a conseiller d’envoyer avec les échantillons pour le dosage du sodium un blanc
(Juste de P'eau purifiée), et une solution dont la concentration en Na est connue
(préparée avec du NaCl).

v" Si vous avez plusicurs échantillons 3 faire en méme temps, utilisez des pipettes

propres (jetables) pour chacun des échantillons et pour chacun des réplicats.
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1. OBJECTIF
La méthode de détermination de la matiére organique par combustion du résidu a 550°C

permet de déterminer le pourcentage des cendres (maticre minérale). Cette donnée est

ensuite utilisée pour calculer le pourcentage de Ia matiére organique contenue dans le

résidu. L’étape de séchage a 105°C permet également de déterminer le pourcentage

d’eau.

2. MATERIELS

v
v

SNV NN

v

Four a 550 °C;

Creuset en porcelaine, 30 ml résistant & des températures élevées, préalablement
nettoyé ;

Dessiccateur ;

Balance analytique (précision de 0.0001 g) ;

Spatule, cuillére, etc. (propres) ;

Four réglable a une température constante et uniforme de 105 °C £ 5 °C;

Gants de protection contre la chaleur ;

Paire de pinces en acier a long manche.

3. METHODOLOGIE

A réaliser en duplicata

1.

S R

8.
9.

Peser environ précisément 5 g de résidu dans un creuset de porcelaine préalablement
pesée;

Mettre a sécher dans le four 2 105 °C pendant 12 h au minimum ;

Placer au dessicateur pendant 30 mn au minimum ;

Peser le creuset ;

Remettre a I’¢étuve pour une période de deux heures et reprendre les étapes 3 et 4
Reprendre 1’étape 5 jusqu’a ’obtention d™un poids constant (différence de 5 mg au
maximum) ;

Placer le creuset + résidu dans le four a 550 °C ;

Laisser 1’échantillon dans le four pendant un minimum de 16 h ;

Placer 1’échantillon dans le dissicateur, le laisser au minimum 1 h ;

10. Peser I'échantillon apres refroidissement dans le dessiccateur ;
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11. Noter le poids creuset + cendres ;

12. Remettre I'échantillon dans le four a 550 °C pour environ 2 h

13. Répéter les opérations 9a 11 ;

14. St le poids entre la premiere pesée et la deuxiéme est constant (différence de 5 mg au
maximumy) passer aux calculs, sinon refaire les étapes 12 et 13 jusqu’a ce que le poids
soit constant.

4. CALCULS
Calcul du % d’eaun

% d’eau = [(a-c)-(b-c)}/(a-c) x 100
Ot, a=poids initial (g) du creuset + échantillon humide
b = poids final (g) du creuset + échantillons sec
¢ = poids du creuset vide
Calcul du % des cendres
% Cendres = [(a - c)/(b - ¢)] x 100
Ou, a=rpoids final (g) du creuset + cendres
b = poids initial (g) du creuset + résidu (séché a 105 °C)
¢ = poids (g) du creuset vide
Calcul du % de la matiére organique
% matiere organique = 100 - % cendres (calculé dans 2)

Notes:
v" Les poids sont notés 4 0.0001 g prés.

v" Les creusets ne doivent pas étre manipulés a main nues.

v" Les manipulations dans le four 4 550 °C se font & I’aide de gants de protection contre
la chaleur et d’une paire de pinces a long manche.

v Avant de mettre I’échantillon dans le four a 550 °C, il est préférable de maintenir la
température de celui-ci a 375 °C pendant 1 h. Ensuite mettre 1’échantillon. Dans notre
cas le four n’est pas réglable, donc il nous est impossible d’obtenir un profil de

température.
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1. OBJECTIF(S)
La mobilité et la biodisponibilité des métaux sont fonction de leur spéciation. Afin

d’évaluer qualitativement et quantitativement les formes du mercure présentes dans des
matrices contaminées (des sols), on peut appliquer une procédure d’extraction
séquentielle (PES). La méthode développée est une modification des techniques
appliquées par Di Giulio et Ryan (1986), Revis et al. (1989), Panda et al. (1989, 1990 et
1992), Lechler et al. (1997) et Wallschliger et al. (1998).
Les étapes a suivre seront :
1. Analyse du mercure total (THg) (Akagi et Nishimura, 1991}
2. Analyse du mercure élémentaire (Hg®) (Lechler ef al., 1997; Sladek et Gustin, 2000)
3. Séparation des 4 fractions :

e Soluble dans I’eau (Di Giulio et Ryan, 1986)

e Echangeable (Panda ef al., 1989, 1990 et 1992; McLaughlin et al., 2000)

e Organique (OHg) (Lechler et al., 1997)

e Résiduelle (les sulfures et les silicates principalement) (Akagi et Nishimura, 1991)

2. MATERIEL

REACTIFS QUANTITE REQUISE

HNO; (acide nitrique), concentré (70% p/v) 2 mi*3éch.*(22-26) = 132-156 mi
HCIO, (acide perchlorique), concentré 70% (p/v) 2 mi*3éch.*(22-26) = 132-156 ml
H,S0, (acide sulfurique), concentre 98% (p/v) 10 m1*3éch.*(22-26) = 660-780 mi
CaCl, (chlorure de calcium), 1M 20 mi*3éch.*(3-4) = 180-240 ml
NaQOAc (acétate de sodium) — EDTA 0,5M 20 mi*3éch.*(3-4) = 180-240 mi
NaOH 0,2N 20 ml*3éch.*(6-8) = 360-480 m!
CH3COOH 4% (v/v) 20 ml*3éch.*(6-8) = 360-480 ml
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VERRERIE QUANTITE REQUISE
Ballon jaugé de 1000 mi en verre avec bouchon 4
Ballon jaugé de 250 ml en verre avec bouchon 1
Ballon jaugé de 100 ml en verre avec bouchon Min.15
Bouteilles de 1000 ml en verre avec bouchon 4
Bécher de 100 ml en verre 5
Pipettes volumétriques 20mli, 10ml i+1
Micropipettes 10ml, Sml, 1ml 1+1+1
Erlenmeyer avec entonnoirs pour filtration & vide 10

AUTRES MATERIELS QUANTITE REQUISE
pH-metre et solutions tampons standard 1
Balance analytique Mettler Toledo AB204 ou PB302 1
(précision de £0,002g)

Centrifugeuse Beckman J2+Rotor pouvant aller 1
jusqu’a 10 000 rpm

Agitateur de type Wrist Action 1
Ewve pouvant étre fixée a 45°C i

Four pouvant étre fixé a 180°C 1
Plaque chauffante pouvant étre fixée a 250°C 1
Tubes a centrifugation de 40 ml en polypropyléne Au moins 8
copolymérisé (PPCO) avec bouchons

Bac de lavage pour la verrerie 1

Bac de rincage pour la verrerie 1
Barreaux magnétiques 2
Support a tubes 1
Spatules en téflon 3
Dessiccateur 1
Coupelles en aluminium (pour Hg") 7

Bouteille PP, 50 mi

Au moins 50 pour chaque ¢chantillon

[STHg+5Hg +8*(F1+F2+2*F3+F4)]

Papier filtre Wattman

Av moins 45 filtre
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3. METHODOLOGIE

3.1. Lavage du matériel

Avant de débuter I'expérience, s’assurer de bien laver toute la verrerie de méme que le
matériel en Téflon et en PPCO 4 acide nitrique (HNO3) 10%(v/v) puis de la rincer.

Pour ce faire, laver tout d’abord la vaisselle 4 aide d’un détergent doux et d’eau
distillée, puis rincer a I'eau distillée. Une fois la vaisselle lavée, déposer (2 I'aide de
gants en nitrile) le matériel propre dans le bac de lavage No.1 a I’acide nitrique 10% (v/v)
situé sous la hotte #4 pour la nuit. Le lendemain, sortir la vaisselle du bac a ’aide des
gants et d’un bac a vaisselle et rincer 3 fois 4 I’eau distillée au-dessus de I’évier. Une fois
la vaisselle rincée a I’eau distillée, remettre dans le second bac de lavage a I’acide
nitrique 10%(v/v) situé sous la hotte #4 pour une heure. Au bout d’une heure, sortir le
matériel et le rincer 3 fois & 1’eau distillée et 3 fois a I’eau déionisée. Apres, sécher toute

la verrerie dans les hottes chimiques, sur des plateaux propres.

3.2. Préparation des solutions
1 000 ml de HNO3 10%(v/v):

e Verser 500 ml d’eau déionisée dans un ballon de 1000 mi;

e Transférer 100 ml de solution de HNO; concentrée (70% p/v) dans le ballon de
1000 ml et agiter, de facon circulaire (Ne pas inverser le ballon 4 ce moment!);

o Compléter a la jauge avec de I’eau déionisée ;

e Bien agiter par inversion compléte.

1.000 ml 1M CaCl,

e Peser 110,99 g CaCl2 (chlorure de calcium anhydre) et les déposer dans un ballon de
1000 ml;
e Ajouter un peu d’eau déionisée pour dissoudre les cristaux;

e Compléter jusqu’a la jauge avec I’eau déionisée et bien agiter.
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1 000 mi 0.5M NH4Ac-EDTA

e Peser 38,54 g NH4Ac (acétate d’ammonium) et les déposer dans un bécher;

¢ Ajouter un peu d’eau déionisée pour dissoudre les cristaux;

e Transtérer la solution obtenue dans un ballon de 1000 ml ;

e Peser 186,12 g EDTA*2H20 #37560-300 Anachemia (le sel disodique de 1’acide
ethlyléne diammino tetraacétique) et les déposer dans un autre bécher;

e Ajouter un peu d’eau déionisée. Le pH de cette solution, doit étre ajusté a 8. Noter le
pH de cette solution puis ajouter quelques gouttes d’hydroxyde d’ammonium
(NH40H) concentré, 28% (p/v) a ’aide d’une pipette Pasteur jusqu’a ’obtention d’un
pH de 8.

e Transférer la solution obtenue dans le méme ballon de 1000 ml, qui contient déja la
solution de NH4Ac (acétate d’ammonium),

e Mélanger, compléter avec I’eau déionisée jusqu’a la jauge et bien agiter.
o

1 000 ml 4% (v/v) CH;COOH

o Verser 500 ml d’eau déionisée dans un ballon de 1000 ml;

e Transférer 40 ml de solution acide acétique glaciale dans le ballon de 1000 ml, a I’aide
d’un cylindre gradu¢ ;

o Compléter avec ’eau déionisée jusqu’a la jauge et agiter pour bien homogénéiser la

solution.

3.3. Procédure d’extraction séquentielle (PES)
Les analyses sur les échantillons de sol seront effectuées au moins en triplicata. Apres
chaque étape, les extraits seront envoyés a un laboratoire spécialisé pour ’analyse du Hg.

Les étapes a suivre sont les suivants :
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Etape 1: Analyse du mercure total (THg)

1.

9.

10.

Peser directement, & l’aide d’une balance analytique, 1,0000+ 0,0050 g de sol
contaminé dans un ballon de 100 ml;

Ajouter dans le ballon 2 ml d’acide nitrique concentré, 10 ml d’acide sulfurique
concentré et 2ml d’acide perchlorique concentré, a 'aide de micropipettes
(pipetman);

Mettre le bouchon, pas serré, et placer le ballon sur une plaque chauffante, sous la
hotte chimique;

Chaufter le ballon a4 250°C (#4) pendant 1 h. Ne pas laisser sécher Péchantillon!
Fermer le chauffage, retirer le ballon des plaques a 1’aide de gants isolants et attendre
qu’il refroidisse dans la hotte chimique;

Une fois le digestat refroidi, filtrer avec beaucoup de soin, sur un papier Wattman,
dans des Erlenmeyer pour filtration a vide;

Transférer le filtrat dans des ballons de 100 mi;

Bien rincer les Erlenmeyers, compléter jusqu’a la jauge avec de I’eau déionisée et
bien agiter;

Verser 50 ml du contenu du ballon jaugé dans une bouteille de PP de 50 ml;

Les bouteilles de PP de 50 ml contenant les digestats seront envoyées chez Philip

Corporation pour I’analyse du mercure.

Précautions :

Tous les contenants doivent étre numérotés.

Pour chaque fraction analysé€e, faire un blanc, en paralléle avec les échantillons.

Travailler dans les mémes conditions mais au lieu de 1’échantillon, utiliser de 'eau

distiliée.
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Etape 2: Analyse du mercure volatile

2.1 Déterminer Ia concentration du mercure résiduel (RHg)
1. Peser 5 g de sol contaminé (n=5) dans une cupule d’aluminium, séchée au préalable,

jusqu’au poids constant {(comme pour la détermination de ’humidité), a 45°C;

2. Garder I’échantillon pendant 48 heures a une température de 180°C, dans un four,
sous la hotte;

3. Sortir le résidu du four et le garder dans un dessiccateur, pendant une heure, pour se
refroidir;

4. Digérer 1 g du résidu de chaque cupule d’aluminium, comme pour le mercure total
(THg) suivant les points 1 4 10 de ’étape 1;

5. Envoyer les bouteilles chez Philip Corporation pour I’analyse du mercure.

2.2  Déterminer la concentration du mercure élémentaire

Déterminer la concentration du mercure volatil, par différence entre le mercure total

(THg), déterminé a I’étape 1 et le mercure résiduel (RHg), déterminé a I’étape 2.1 :

) THg-RHg = Hg volatil

Etape 3: Séparation des 4 fractions (PES proprement dite) :

3.1 La fraction soluble dans Peau (F)

1. Peser 2,0000+0,0050 g de sol dans 6 tubes a centrifugeuse 40ml1 PPCO;

2. Ajouter 20 ml d’eau déionisée a chaque tube a centrifugation a ['aide d’une
micropipette de 20 ml,

3. Boucher les tubes et les fixer sur un agitateur Wrist-Action (fixer la vitesse a 5), faire
agiter pendant 2h a la température de la piece (21+2°C);

4. Centrifuger les tubes pendant 20-30 minutes a 16 000 rpm, a 10°C;

5. Pipeter le surnageant a I’aide d’une micropipette de 1ml et de 5 ml (en prenant soin
de ne pas prélever de particules solides) et le déposer dans une bouteille de PP de 50
ml;

6. Rincer deux fois (20ml+10ml) avec de 'eau distillée et déionisée ajoutée a 'aide
d’une pipette de 10 ml, et refaire les étapes de 3 a 5, mais agiter 15 minutes et déposer
le surnageant dans la méme bouteille de PP de 50 ml avec le premier extrait;

7. Envoyer les bouteilles pour 1’analyse du mercure;
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8. Conserver le culot pour I’étape sutvante.

3.2  La fraction échangeable (F,)
Les deux solvants proposés sont :

Variante 1 : utiliser une solution de 0.5M NHyAc-EDTA, pour évaluer la fraction
échangeable (potentielle biodisponible, selon Panda er al, 1989, 1990 et 1992,
McLaughlin et al., 2000);

Variante 2 : utiliser une solution de 1M CaCl, pour évaluer la fraction totale échangeable

(Panda ef al., 1989, 1990 et 1992; McLaughlin et al., 2000).

Les deux solvants proposés vont &tre utilisés pour tous les échantillons.

9. Ajouter 20 ml de solution NH4Ac-EDTA de 0.5M a 3-4 tubes obtenus a I’étape 8 a
I’aide d’une pipette volumétrique de 20 ml a la température de la picce;

10. Ajouter 20 ml de solution de CaCl2 de 1M aux autres 3-4 tubes obtenus a I’étape 8 &
I’aide d’une pipette volumétrique de 20 ml a la température de la piece;

11. Boucher les 6-8 tubes et les fixer sur un agitateur Wrist-Action (ajusté a 5), faire
agiter pendant Zh a température de la piéce (21+2°C);

12. Centrifuger les tubes pendant 20-30 minutes a 10 000 rpm, a 10°C;

13. Pipeter le surnageant a I’aide des micropipettes de 10 ml et de 5 ml (en prenant soin
de ne pas prélever de particules solides) et le déposer dans une bouteille de PP de
50 mi;

14. Rincer deux fois (20ml+10ml) avec de 'eau distillée et déionisée ajoutée a aide
d’une pipette de 10 ml, et refaire les étapes de 3 4 5, mais agiter 15 minutes et déposer
le surnageant dans les mémes bouteilles de PP de 50 ml avec les premiers exfraits,
pour chaque variante de la méthode, respectivement;

15. Envoyer les bouteilles pour déterminer le mercure comme THg;

16. Conserver le culot pour I’étape suivante.

3.3  La fraction organique, OHg (F3)
17. Ajouter 20 ml de 0.2N NaOH aux 6-8 tubes a centrifugation contenant les culots

obtenus a I’étape 16 4 I’aide d’une micropipette de 20 ml;



18.

19.

20.

21.

22.

23.

24.

25.

26.
27.
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Boucher les tubes et les fixer sur un agitateur Wrist-Action (ajusté a 5), faire agiter
pendant 2h 3 température de la piece (21£2°C);

Centrifuger les tubes pendant 15 minutes & 10 000 rpm, a 10°C;

Pipeter le surnageant a I’aide des micropipettes de 10 ml et de 5 ml (en prenant soin
de ne pas prélever de particules solides) et le déposer dans une bouteille de PP de
50 ml;

Ajouter 20 ml 4% CH3COOH (v/v) aux 6-8 tubes & centrifugation contenant les
culots obtenus a I’étape 20 & ’aide d’une pipette de 10 ml (2 x 10 ml);

Boucher les tubes et les fixer sur un agitateur Wrist-Action (ajusté a 5), faire agiter
pendant 2h a température de la piece (21£2°C);

Centrifuger les tubes pendant 15 minutes a 10 000 rpm, 3 10°C;

Pipeter le surnageant a 1’aide d’une micropipette de 10 ml et de 5ml (en prenant soin
de ne pas prélever de particules solides) et le déposer dans une bouteille de PP de
50 ml;

Rincer deux fois (20ml+10ml) avec de I'eau distillée et déionisée ajoutée a ’aide
d’une pipette de 10 ml, et refaire les étapes de 3 a 5, mais agiter 15 minutes et déposer
le surnageant dans les bouteilles de PP de 50 ml avec les extraits a ’acide acétique;
Envoyer les bouteilles pour déterminer le mercure comme THg;

Conserver le culot pour I’étape suivante.

3.4. La fraction résiduelle, RHg (Fy)

28.

Extraire le mercure résiduel des 6-8 culots comme pour le THg (répéter avec les

culots obtenus a I’étape 27, toutes les étapes de I’analyse du THg, de 1 a 10);

Attention! Pour Ia digestion des culots de la PES respecter exactement le rapport

sol : mélange oxydant, 1 : 7 comme pour la digestion du sol frais.
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ANNEXE II : RESULTATS EXPERIMENTAUX



Résultats de 1a partition du Hg par les deux variantes de PES
Graphique 1. PES - Sol 1

700 +
800 + ;Z/'
500 . |
400 1 ]
300 1 :f:
200 1 1
100 &
THg (pom) | F1i{ppm) | F2{ppm} | F3{ppm} | F4(ppm)
@ Sol 1- var. 1 568 6.46 225 7.01 417
o3 Sof 1- var. 2 568 4.08 63.3 1.5 661
Graphique 2. PES — Sol 2
-1
300
250
200
150
100
50
T i A
THg (pem) | F1{ppm} | F2(ppm) | F3{ppm) | F4{ppm) ]
& Sof 2- var. 1 295 0.22 353 0.99 259 :
0 Sol 2-var. 2 295 0.27 9.20 1.43 a4 |

Graphique 3. PES — Sol 3

12000
10000
8000
6000 |
4000
2000 4
0 L . a= o b
THg (ppm} | F1{ppm) | F2(ppm} | F3{ppm) | F4(ppm) |
® S0l 3 ver. 1] 11468 50.6 506 6.31 75024 |
Q Sof 3-var. 2 11468 53.4 246 35.3 8116 1
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Résultats des essais écotoxicologiques

Graphique 4. Inhibition de la croissance de [’orge — Sol 1

20.0

16.0

Longueur (cm)

160

0.0
THg (ppm) 182 {temoin

Tiges 7j (cm) 124 | 135 | 115 | 136 | 16.1 | 163

0l Racines 7j (cm) 7.5 8.0 6.7 9.4 9.5 13.7

B Tiges 14j (cm) 133 | 147 | 143 | 164 | 160 | 167

@ Racines 14j (cm) | 7.6 | 89 | 88 | 142 | 125 | 20.9

Tableau 1. Sol 1 (t-student)
THg (mg/kg) 568 426 318 238 182
Tiges 7} 0,002 6,009 0,002 0,011 8,760
Racines 7j 0,000 0,000 0,000 0,600 0,000
Tiges 14j 0,018 0,113 0,114 0,794 0,706
Racines 14j 0,000 0,000 0,000 0,000 8,000
Tableau2 . Sol 1 (% inhibition)

THg (mg/kg) 568 426 318 238 182
Tiges 7§ 23,6 17,2 29,5 16,2 1,33
Racines 7j 453 41,3 51,3 313 30,5
Tiges 14j 20,2 11,5 14,0 1,80 3,74
Racines 14j 63,7 57,5 58,0 32,0 40,2




Graphique 5. Inhibition de la croissance de I"orge — Sol 2

161

g -
L -
5 -
g . .
2 . .
S . .
THg (ppm) 295 | 222 | 165 | 124 | 945 |[temoin
W Tiges 7j (cm) 155 | 158 | 163 | 158 | 152 | 163
0 Racines 7j (cm) | 123 | 102 | 11.1 | 11.3 | 135 | 148
B Tiges 14j (cm) 13.8 | 174 | 184 | 144 | 181 | 163
B Racines 14j (cm) | 14.5 17.1 18.5 14.8 19.1 211
Tableau 3. Sol 2 (t-student)
THg (mg/kg) 295 222 165 124 94,5
Tiges 7j 0,262 0,377 6,878 0,708 0,059
Racines 7j 0,001 0,000 0,000 0,003 0,034
Tlges 14j 0,124 0,303 0,048 0,303 0,072
Racines 14j 0,001 8,006 0,037 6,007 0,182
Tableau 4. Sol 2 (% inhibition)
THg (mg/kg) 295 222 165 124 94,5
Tiges 7j 4,92 2,87 -0,46 2,77 6,46
Racines 7j 17,3 3L5 25,0 23,8 9,10
Tlges 14} 15,2 -6,99 -13,3 11,6 -11,1
Racines 14 31,0 19,0 12,0 29,6 9,18




Graphique 6. Inhibition de la croissance de 'orge — Sol 3

162

20.0
16.0
_
§ 1204
S
.
3
[
3
2 80-
3
]
4.0 -
THg (ppm) 0.0 89.5 |temoin
Tiges 7 (cm) 00 | 85 | 83 89 | 00 | 94 | 09 | »7 | 13
O Racines 7j(cm) | 0.0 6.9 8.1 85 | 08 07 | 17 | w4 12& i
B Tiges 14j (cm) o1 | 95 | 87 93 | w1 | m7 | =1 | 18 | #s
8 Racines 14j (cm) | 14 7.9 9.2 8.7 2.2 51 | B2 18 | 179
Tableau 5. Sol 3 (t-student)
THg (mg/kg) 11500 5734 2867 1434 Ti7 359 179 89,5
Tiges 7} 6,000 0,000 0,000 8,000 0,001 6,000 0,003 6,011
Racines 7j 0,000 0,002 0,000 0,000 0,000 0,001 0,024 0,200
Tiges 14] 0,000 8,502 0,800 4,000 0,006 0,016 6,056 0,074
Racines 14 0,000 0,000 0,600 0,000 0,004 0,044 0,012 0,068
Tableau 6. Sol 3 (% inhibition)
THg (mg/kg) | 11500 | 5734 | 2867 | 1434 717 359 179 89,5
Tiges 7} 100 41,0 42,0 38,1 30,1 34,4 23,7 11,3
Racines 7j 100 46,3 37,0 33,7 15,5 16,1 8,7 33
Tiges 14§ 38,8 35,8 41,1 37,0 32,0 23,2 18,3 20,1
Racines 14j 92,2 56,0 48,4 51,4 31,4 15,6 26,3 17,3
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Graphique 7. Effets toxiques sur ["orge

16.0 +

12.0 1

8.0

Longueur (cm)

4.0

st

0.0 _ = = : — :
Sol 1 (100%) Sol 2 (100%)  Sol 3 (100%) Sol 3 (50%)

O Tige 7 jours (cm) Racine 7 jours (cm)

T

@ Tige 14 jours (cm) @ Racine 14 jours (cm)

Tableau 7. Sol 1, Sol 2, Sol 3 (% Inhibition)

Sol1 | Sol2 | Sol3 |Sol3|Sol3| Sol3 | Sol3 | Sol3 | so13 | Soi3
(100%) | (100%) | (100%) |(50%)|(25%) | 12,5%) | (6,25%) | (3,13%) | (1,56%) | (0,78%)

THe 568 295 | 11500 | 5734 | 2867 | 1434 | 717 359 179 89
(mg/kg)
Tiges 7 23,6 4,92 100 | 41,0 | 42,6 | 38,1 30,1 34,4 23,7 11,3

[Racines 7] 45,3 17,3 166 | 46,4 | 37,0 | 33,7 155 16,1 8,72 3,26

Tiges 14] 202 | 152 | 388 |358 41,11 370 | 320 | 21,2 | 183 | 201

Racinesi4 | 63,7 31,0 92,2 | 56,0 | 484 | 51,4 31,4 15,6 26,3 17,3




Graphique 8. Concentrations du Hg dans les tissus de ’orge
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Sol 1 (100%)

Sol 2 (100%)

T

Sol 3 (100%)

Sol 3 (50%)

3 Parties aériennes 7 jours (ppm Hg) @ Racine 7 jours (ppm Hg)
Parties aériennes 14 jours {(ppm Hg) @ Racine 14 jours (ppm Hg)

Tableau 8. Concentrations du Hg dans les tissus de 'orge

Parties aériennes

7j (mg/kg)
Racines 7j (img/kg)

Parties aériennes

14} (mg/kg)

Racines 14j (mg/kg)

Sol 1 (100%)

5581453

2020+870

4205+1066

6559+237

Sol 2 (100%)

6,90+3,98

134436,3

20,6+17,4

516298

Sel 3 (1 00'%)
0,00
0,00

1747168

2085+321

Sol 3 (50%)

955+31,1

2469+564

25941427

2726248




Graphique 9. Concentrations du Hg dans les tissus de ver de terre

1500 +

1200 4

600

Tissues Hg (mgrkg)

900 -

300 -

Soil 3

m 7 days

114 days

® 21 days

Tableau 9. Concentrations du Hg dans les tissus du ver de terre

Sol 1 (100%) Sol 2 (100%) Sol 3 (100%)
7j (mg/kg) 480+36.0 94.7+8.55 870
14j (mg/kg) 979:+56.4 139+36.8 -
21j (mg/kg) 1.41 x 10°£116 178+33.3 -
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Graphique 9. BCF orge - Sol 1, Sol 2, Sol 3

16.0+
12.04
8.0
4.0
0-0 . S . it s .
Sol 1 (100%) Sol 2 (100%) Sol3{100%) Sol 3 (50%)
g Parties aériennes 7 @ Racines 7
@ Parties aériennes 14j & Racines 14j
Tableau 9. BCF orge

Sel 1 (100%) Sol 2 {160%) Sol 3 (160%) Sel 3 (50%)

Parties aériennes 7} 0,983+0,799 0,023+0,013 0,00 0,166+0,005

Racines 7j 3,56+1,53 0,452+0,123 0,00 0,431+0,098

Parties aériennes 14j 7,41+1,88 0,074+0,059 9,15240,0615 0,45240,675

Racines 14j 11,640,418 1,73+1,01 0,182+0,028 8,475+0,043




Graphique 10. BCF ver de terre - Sol 1
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Graphique 11. BCF ver de terre - Sol 2
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Graphique 12. BCF ver de terre - Sol 3
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