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RESUME

La disparition continue de la couche d'ozone a provoqué un accroissement de la radiation
UV-B sur les milieux aquatiques. Par conséquent, l'importance des effets directs et
indirects des UV-B sur ces milieux a également augmenté. Cette étude s'est donc intéressé
plus particuliérement aux processus photochimiques liés aux substances humiques.

Lors de la photooxidation des substances humiques par les UV-B, les métaux complexés
seraient libérés sous la forme d'ion métallique libre, M*". Ainsi, la concentration de ce
dernier devrait s'accroitre avec la dose UV-B, augmentant également sa biodisponibilité.
Le but de cette étude était donc de quantifier cette libération de l'ion métallique libre
(Cd*") en fonction de la dose UV-B regue par les échantillons. De plus, cette libération a
été mise en relation avec la production de carbone inorganique.

L'intensité de la lampe UV-B utilisée a été mesurée a l'aide de l'actinométrie. D'ailleurs,
cette intensité s'est révélé comparable a celle du soleil. Quant au dosage de l'ion libre, il a
été réalisé a l'aide d'une méthode utilisant une résine échangeuse d'ions. La technique a été
calibrée pour déterminer les concentrations de cadmium libre a un pH de 6,7 et a une force
ionique de 10 mM.

La cinétique de la libération de I'ion métallique est une courbe exponentielle saturante avec
I'équation suivante: A[Cd*"] = 2,0 [1-exp®>*?l*UVED | Quant a la production de carbone
inorganique, elle est linéaire avec I'équation suivante: CID = 0,141doseUV-B + 3,319.
Comme les courbes cinétiques de ces réactions sont différentes, il s'est avéré impossible de
les mettre en relation. Par contre, cela indique probablement que les groupements
fonctionnels mis en jeu sont différents pour les deux processus. La production de carbone
inorganique proviendrait de la décarboxylation des groupements carboxyliques
aliphatiques des acides fulviques tandis que celle de l'ion métallique, des groupements
carboxyliques aromatiques ou des groupements thiols.

La conséquence réelle de cette libération de I'ion métallique est difficile a juger. En effet,
cette étude a été réalisée a l'aide d'un milieu simple composé seulement d'acides fulviques
contrairement au milieu naturel ou I'on retrouve également des acides humiques. De plus,
le brassage de I'épilimnion et I'apport de nouvelle matiére organique diminuent peut-étre
limportance de cette libération. Cependant, si elle se produisait réellement en milieu
naturel, elle pourrait devenir de plus en plus préoccupante, surtout si la dégradation de la
couche d'ozone se poursuit.
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1. INTRODUCTION

1.1 Problématique

L’impact des ultraviolets (UV), spécialement les UV-B, sur le milieu aquatique a suscité
beaucoup d’intérét surtout depuis qu’on a constaté la dégradation de la couche d’ozone,
située dans la stratosphére. Cette dégradation est causée par les polluants atmosphériques
tels les chlorofluorocarbones (CFC). Cette situation entraine une augmentation des UV-B
atteignant la surface de la terre provoquant un accroissement du stress subit par les

organismes aquatiques [Smith 1989; Hader and Worrest 1991].

La relation entre la dégradation de la couche d’ozone et I’augmentation des UV-B n’est pas
linéaire, c’est-a-dire qu’une diminution de 50% de la couche d’ozone peut amener un
accroissement de la radiation UV-B érythémale (i.e. provoquant une brilure de la peau) de
100% [Madronich et al. 1995]. Depuis 1975 dans I’Arctique, la diminution de la couche
d’ozone atteignait prés de 12 %. En 1997, on parle d’une diminution de 45% [Wardle et al.
1997]. Au Canada, on a rapporté une augmentation de la radiation UV-B incidente de 4 a
5% par décennie [Wardle et al. 1997, Kerr and McElroy 1993]. D’ailleurs, c’est dans ces
latitudes que I’on retrouve une large proportion des écosystémes mondiaux d’eau douce.
Ceux-ci sont particuliérement vulnérables a I’accroissement des UV-B en raison de leur
faible profondeur (profondeur moyenne inférieure a 10 meétres) [Wetzel 1990 cité par
Morris and Hargreaves 1997] et du brassage de 1’épilimnion qui limite la disponibilité des

refuges contre les UV-B [Williamson 1995].

1.1.1 La radiation solaire

La radiation solaire est constituée de la radiation visible (400-700 nm), des ultraviolets
(280-400 nm) et de la radiation infrarouge (> 700 nm). La radiation visible, appelée aussi

radiation photosynthétiquement disponible (PAR), représente la moitié du flux solaire

atteignant la surface de la terre [Vincent and Roy 1993; Karentz et al. 1994].




2 Effets des UV-B sur la cinétique de libération des métaux traces (Cd) complexés par la matiére
organique

Les ultraviolets sont divisés en trois bandes : les UV-C (190- 280 nm), les UV-B (280-320
nm) et les UV-A (320-400 nm). La proportion des radiations de moins de 290 nm gagnant
la terre est négligeable en raison de I’absorption par les molécules d’oxygéne et de
I’atténuation par la couche d’ozone. Cette derniere est également la principale responsable
de I’atténuation des UV-B tandis que les UV-A sont plut6t atténués par 1’atmosphere
[Vincent and Roy 1993 ; Karentz et al. 1994]. En plus de varier selon la couche d'ozone,
I’intensité de la bande UV-B dépend aussi de la latitude, de la saison, du temps de la journée
ainsi que de l'épaisseur de l'atmosphére [Frederick 1993]. En effet, sur une période de 24
heures, les facteurs dominants sont 1’élévation du soleil au-dessus de 1’horizon et la durée
du jour. Evidemment, ceux-ci sont reliés a la position de I’orbite de la terre autour du soleil
[Frederick 1993]. L’intensité peut également varier avec |’altitude, soit environ de 14 a 18%
par 1000 métres [Vincent and Roy 1993]. De plus, d’autres facteurs comme les gaz, les
polluants particulaires dans I’air, les nuages et la brume peuvent influencer le flux solaire

[Frederick 1993; Kerr and McElroy 1993].

On a longtemps pensé que les ultraviolets étaient atténués par l'eau et que par conséquent, il
n'y avait pas d'effet significatif sur I'écosystéme aquatique. Cependant, des études récentes
ont montré que les UV pouvaient pénétrer jusqu'a plusieurs dizaines de meétres dans les eaux
naturelles [Holm-Hansen et al. 1993]. En effet, la pénétration de ceux-ci dépend
principalement de la concentration des composés organiques dissous, spécialement le
matériel humique. Dans les lacs et étangs, ou le matériel humique dissous est important, on
remarque donc une forte atténuation des UV-B [Vincent and Roy 1993; Scully and Lean

1994].

Par ailleurs, méme si les UV-B représentent moins de 1% de I’énergie solaire, il n’en
demeure pas moins qu’ils sont trés énergétiques et peuvent pénétrer a des profondeurs
significatives dans les cours d’eau [Vincent and Roy 1993]. Les écosystémes aquatiques
sont donc exposés quotidiennement aux UV-B et cela méme en I’absence du phénoméne de

la disparition de la couche d’ozone. En effet, il a été clairement démontré que sous des
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conditions « normales » de couche d’ozone, les UV avaient un impact important sur les

organismes [Karentz et al. 1994].

En fait, les UV-B ont une large gamme d'effets directs et indirects situés a différents niveaux
et sur différents systémes (figure 1.1). Dans le cas des effets directs, on parle, par exemple,
de la formation de lésions au niveau des acides nucléiques (ARN et ADN), de
photoproduits formés ayant des effets sérieux voir méme potentiellement létaux ou
mutagenes. Il peut aussi s’agir d’un déreglement chronique des processus physiologiques
fondamentaux comme la photosynthése ou d’un stress physiologique aigué pouvant mener a
la mort. Cependant, il est important de spécifier que la plupart de ces effets ont été étudiés
en laboratoire dans des conditions expérimentales parfois non représentatives du milieu

naturel.

Diminution ozone Augmentation UV-B

- effets
biogéochimiques

. ’ ADN ’ photosystéme | écran solaire
1. moléculaire | B If L (pigments)
. mutation | photosynthése ‘
2. cellulaire  (?) - P Y |
M — .
: taux de o :
3. population =g : compétition goiit
croissance l _ | ]
4. communauté < | production | iy

o composition des espéces |
__primaire | = |

v v

= — e vy
' ; ... | | disponibilité de |

rapport P/R roduction diversité | :
ppr P *‘ I | | la nourriture |

5. écosystéme

figure 1.1: Effets directs et indirects des UV-B sur le milieu aquatique du niveau

moléculaire jusqu’a I’écosystéme [adapté de Vincent and Roy 1993].




+ Effets des UV-B sur la cinétique de libération des métaux traces (Cd) complexés par la matiere
organique

1l existe également une variété d’effets indirects affectant les réponses biologiques de
I’écosystéme aquatique, spécialement les effets biogéochimiques. On parle alors de

processus photochimiques dont une partie seulement des réactions sont connues :

1) génération de produits transitoires tels peroxydes, superoxydes et radicaux
hydroxyles potentiellement néfastes pour les organismes [Palenik et al. 1991,

Mopper and Zhou 1990; Cooper et al. 1989],

2) dégradation de substances humiques en des composés de faible poids moléculaire
[Kieber et al. 1989; Strome and Miller 1981; Wetzel et al. 1995; Lindell et al.
1995; Miller and Moran 1997];

3) libération de micronutriments (azote, phosphore, fer) qui proviennent des
constituants organiques dissous pouvant stimuler la production aquatique

[Francko and Heath 1982; Stewart and Wetzel 1981; Bushaw et al. 1996];

4) photodégradation de certains polluants qui réduisent ou augmentent le stress

physiologique des organismes aquatiques [Zafiriou et al. 1984],

5) augmentation de la biodisponibilité de métaux complexés tels le fer et le
manganése (effets positifs) ou possiblement de métaux traces toxiques tel le

cadmium (effets négatifs) [Karentz et al. 1994; Palenik et al. 1991].

L’étude des processus photochimiques a acquis une importance grandissante depuis
l'accroissement anticipé de la radiation UV-B, d’ou l'intérét de mieux comprendre ces
phénomeénes. C’est pourquoi cette étude s’intéresse tout particuliérement a Ieffet des UV-B
sur la cinétique de libération des métaux traces toxiques (cadmium) complexés par les

substances humiques.
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1.1.2 Les substances humiques

Les substances humiques (SH) sont la composante majeure (80%) de la matiére organique
dissoute (MOD), laquelle peut étre quantifié¢e en carbone organique dissous (COD)
[Kulovaara 1996]. L’autre partie est constituée de sucres, de protéines et de lipides. Les SH
sont composées d’environ 50% de carbone [Thurman 1985]. Leur contribution au contenu
total de COD aquatique est de 50% (COD entre 4-8 mg/l ) dans la plupart des cours d’eau
mais elles peuvent excéder 70% et 90% (COD 25 mg/l) dans les eaux riches en matiére
organique tels les marécages [Kulovaara 1996]. Généralement, on retrouve de 2 a 15 mg
C/1 dans les lacs et les riviéres [Thurman 1985]. Les SH sont donc omniprésentes dans le

milieu aquatique.

La nature de la matiére organique varie considérablement selon son origine prédominante.
Ainsi, on peut la diviser en deux classes: une labile et I'autre réfractaire. La partie labile est
d'origine primaire dite autochtone; elle provient du phytoplancton, des macrophytes etc.
Elle est également plus facile a dégrader par les bactéries. La partie réfractaire émane a la
fois d'une source autochtone et d'une source allochtone; elle provient, entre autres, des
tissus ligneux des plantes terrestres et de la repolymérisation de ces produits de dégradation
dans le sol. Ceci explique donc pourquoi elle est plus récalcitrante a la dégradation
bactérienne [Lindell et al. 1995]. De plus, on s’accorde pour dire que I’absorption de la
lumiére ultraviolette et la couleur jaune sont des propriétés caractéristiques des substances

humiques [Frimmel 1994].

Les SH sont de nature hétérogéne et ne peuvent étre définies par une seule structure ou un
seul poids moléculaire. Cependant, on sait qu’elles possédent une structure aromatique
cyclique avec des chaines latérales aliphatiques, correspondant a I’acide pyruvique et a

I’acide glycolique [Sigg 1992] (figure 1.2). Les principaux groupements fonctionnels des

substances humiques sont des acides carboxyliques et des OH phénoliques.
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figure 1.2: Structure moléculaire de I’acide humique proposée par Schulten et Schnitzer

(1993)

On trouve trois fractions dans les substances humiques: les fractions humique, fulvique et
I’humine. Le poids moléculaire moyen des acides humiques est plus élevé (200-300
kdaltons) que celui des acides fulviques (800-1000 daltons). Par contre, les acides fulviques
aquatiques ont un contenu en oxygéne légérement plus important et possédent moins de
cycles aromatiques que celui des acides humiques provenant de la méme origine. De plus,
les acides humiques ne sont pas solubles dans I’eau sous des pH inférieurs a deux,
contrairement aux acides fulviques qui, elles, sont solubles a n’importe quel pH. Les
fractions humique et fulvique sont des acides polyélectrolytiques, c’est-a-dire que chaque
molécule qui les compose porte un grand nombre de charges électriques. Enfin, "humine est
une fraction qui n’est pas soluble dans I’eau quel que soit le pH [Buffle 1988].
Typiquement, les eaux naturelles sont constituées de 90% d’acides fulviques et de 10%

d’acides humiques.
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La matiére organique dissoute joue un rdle important dans le cycle biogéochimique du
carbone et d’autres éléments réactifs en supportant ’activité bactérienne hétérotrophe, en
complexant les métaux dans le milieu aquatique et en réduisant la transmission d’énergie a
travers I’eau. En effet, les substances humiques sont les chromophores majeurs dans
I’environnement aquatique et peuvent subir une variété de réactions photochimiques [Zuo
and Jones 1997]. Les interactions entre la matiére organique et la radiation solaire sont
cependant complexes. D’un coté, elle proteége les organismes en absorbant les UV, de
Iautre, elle réagit avec ces derniers pour former des oxydants trés réactifs (peroxyde,

superoxyde, radicaux libres) pouvant étre toxiques [Cooper et al. 1988].

Comme les rayons UV-B sont d'importants minéralisateurs, ils seraient responsables de la
photolyse de la matiére organique [Kieber et al. 1990 ; Palenik et al. 1991 ; De Haan 1993].
En effet, les courtes longueurs d'onde impliquent de fortes énergies. Par conséquent, elles
possédent un haut potentiel pour détruire la matiére organique [Kulovaara et al. 1996].
L’énergie de ces longueurs d’onde est de 95 *4 kcal mol™, laquelle est suffisante pour
briser des liens C-H sur les C alpha des alcools et des liens C-C en général [Kieber et al.
1990]. Cependant, Granéli et al. (1996b) indiquent que d’autres longueurs d’onde peuvent
étre actives tels les UV-A et possiblement le PAR. Selon Herndl et al. (1997), un tiers de la
MOD est détruit par les UV-B tandis que les deux tiers sont détruits par des radiations

supérieures a 320 nm.

1.1.3 La photolyse de la matiére organique

Dés le début des années 1900, les travaux de Whipple (1914) et plus tard ceux de II'in et
Orlov (1979 cité par Zepp 1988), démontrent que le soleil est responsable du blanchiment
des eaux supérieures. Cependant, I'importance réelle de la photolyse solaire dans I’ensemble
des activités chimiques des eaux naturelles n’était pas vraiment reconnue il y a a peine 30
ans. A travers les études photochimiques et a I’aide de la spectroscopie, les scientifiques ont

réalisé que I’exposition solaire de la matiére organique résulte en une riche variété de
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processus photochimiques. Ainsi, les études récentes ont mis I’accent sur la nature de la

photochimie qui se produit lorsque la matiére organique absorbe la lumiére.

La notion de photooxydation de la matiére organique dans I’eau de mer a été introduite par
Armstrong et al. en 1966 et plus tard appliquée en eau douce par Henriksen [Gjessing and
Gjerdahl 1970]. On parle alors d’un phénomeéne de blanchiment, de réduction de la couleur
de I’eau. Selon Gjessing and Gjerdahl (1970), 20% de la réduction de la couleur observée
dans les lacs peut étre causée par la photodégradation des substances humiques. Ce
blanchiment est di a la brisure des larges molécules organiques et des structures
aromatiques en de plus petites unités de faible poids moléculaire tels les acides organiques,
les sucres, et les acides aminés [Strome and Miller 1981]. On suggére donc que le role des

UV sur le devenir des substances humiques ne devrait pas étre négligé.

Ensuite, plusieurs études ont montré une diminution de I’absorbance a toutes les longueurs
d’onde aprés une exposition aux UV [Chen et al. 1978; Strome and Miller 1981]. De plus,
Strome and Miller (1981) constatent que le rapport de I’absorbance a 250/340 nm
augmente avec la photolyse des SH. L’augmentation de ce rapport est principalement due a
Taccroissement de la fraction des molécules de petites tailles. D’ailleurs, ce rapport a de
nouveau été mentionné par De Haan (1993) qui, lui, constate aussi que le rapport 250/365
nm s’accroit. La mesure de I’absorbance ou le photoblanchiment de la MOD demeure le

paramétre le plus rapide & déterminer.

Lors de la photolyse de la matiére organique, on remarque également une perte de la
fluorescence de 10 a 20 % [Kieber et al. 1990; Granéli et al. 1996a]. Les pertes
d’absorbance et de fluorescence ne sont pas toujours accompagnées d’un changement de la
concentration des substances humiques et par le fait méme d’une perte de carbone
organique dissous [Kouassi and Zika 1990; Zepp et al. 1995]. Ces fluctuations dans
I’intensité de la fluorescence sont plutdt liées a un changement de poids moléculaire, c’est-
a-dire a une transformation des substances humiques en des composés de faible poids

moléculaire [Kieber et al. 1990]. Ces photoproduits sont des composés carbonyls tels la
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formaldéhyde, P’acétaldéhyde et I'a-céto-acide glyoxylate [Mopper and Stahovec 1986 ;
Kieber et al. 1989, 1990 ; Mopper et al. 1991] ou encore des acides carboxyliques,
I’oxalate, le formate, le succinate et I’acétate [Backlund 1992; Allard et al. 1994; Dahlén et
al. 1996].

La photodécomposition des substances humiques a un effet potentiellement positif. En effet,
la production bactérienne est stimulée par les composés carbonyls (composés plus labiles)
nouvellement libérés dans le milieu par la photodégradation des composés réfractaires
[Wetzel et al. 1995 ; Kieber et al. 1989 ; Lindell et al. 1995]. Ainsi, la photodégradation des
substances humiques a un réle écologique, une importance sur la chaine alimentaire et par
conséquent influence le cycle du carbone [Kieber et al. 1990]. Cependant, Lindell et al.
(1996) ont également remarqué une inhibition de la production bactérienne par les UV due
aux dommages cellulaires directs et possiblement a une photoproduction de substances

inhibitrices (superoxyde, peroxyde d’hydrogéne).

Par ailleurs, la photodégradation de la matiére organique dans les eaux naturelles ne résulte
pas seulement en un changement des propriétés optiques et de la production de composés a
faibles poids moléculaires. Il y a également formation de gaz traces par les processus
photochimiques, avec une perte potentielle vers I’atmosphére. On parle entres autres de la
production de monoxyde de carbone (CO) [Mopper et al. 1991; Valentine and Zepp 1993]
et de carbone inorganique dissous ou CID (CID est défini comme étant la somme de CO,
H,CO;, HCO; et CO,? dissous) [Miller and Zepp 1992; Allard et al. 1994; Salonen and
Vahitalo 1994; Granéli et al. 1996b]. Selon Miller and Zepp (1992), la production de CO,
représente 20 a 50% celle du CO, 1 a 2% de tous les autres produits et moins de 1%
comme résultat de la photooxidation de la matiére organique. Salonen and Vahitalo (1994)
pensent que les mesures directes de production de CID pourraient étre un outil tres utile

pour ’étude de la photolyse de la matiére organique.

Enfin, on note la formation de radicaux libres comme le peroxyde d'hydrogene et le
superoxyde [Cooper et al. 1989; Mopper and Zhou 1990]. Bushaw et al. (1996) constatent

qu’il y a également production de composés riches en azote tel ’ammonium, la source
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d’azote préférentielle des organismes aquatiques. De plus, la photodégradation de la matiére
organique peut libérer des nutriments essentiels tels le fer ou le phosphore, liés ou adsorbés
a celle-ci, et stimuler la production primaire et la production secondaire bactérienne

[Francko and Heath 1982; Stewart and Wetzel 1981].

1.1.4 L’ion libre

Comme il a été mentionné précédemment, une des propriétés des substances humiques est
leur capacité a complexer les métaux traces. En fait, les substances humiques contribuent a
réguler la biodisponibilité et la toxicité des métaux [Perdue 1989]. Le terme complexation
correspond a la formation d’un lien électrostatique ou covalent entre I'ion complexé et ou
les atomes coordonnants du site de complexation [Buffle and De Vitre 1994]. Par ailleurs,
la spéciation se définit comme la distinction entre les différentes formes possibles (espéces)

d’un élément [Sigg et al. 1992].

En effet, Morel (1983) observe la diminution de la toxicité du métal en présence d’agent
chélatant. Ainsi, selon le modéle de I’ion libre (MIL), la réponse biologique a un métal serait
en fonction de la concentration de I’ion métallique libre (M*") plut6t que de la concentration
totale des métaux dissous [M]r ou de la concentration de métal complexé [ML] [Benedetti
et al. 1996 ; Buffle and DeVitre 1994]. Des expériences menées en laboratoire, dans des
milieux synthétiques (sans substances humiques) montrent que pour des métaux comme le
Cu, le Cd et le Zn, et pour plusieurs organismes, la toxicité, la nutrition et la prise en charge
des métaux traces sont premiérement en fonction de I’ion métallique libre [Campbell 1995].
Cependant, plusieurs expériences récentes ont rapporté quelques exceptions au MIL, c’est-
a-dire que la réponse biologique a I’exposition de métaux varie en fonction de [ML] plut6t
que [M*"] [Campbell 1995, Buffle and DeVitre 1994]. On parle alors de la formation de
complexes ternaires a la surface biologique [Wilkinson et al. 1990, 1993]. L’application du

MIL en milieu naturel demeure donc incomplete.
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De plus, il n’est pas évident que ce modele s’applique & des systemes contenant de la
matiére organique dissoute naturelle. La MOD est multifonctionnelle et son rdle ne se limite
pas qu’a complexer les métaux en solution. Néanmoins, I'ion libre a une influence
importante sur le milieu aquatique. Il importe donc de comprendre tous les phénomenes s’y

rattachant.

1.2 Approche méthodologique

1.2.1 Actinométrie

La dose UV-B regue par les échantillons lors des expositions est un paramétre essentiel
dans cette étude. Pour ce faire, l'intensité de la lumiére incidente a été déterminée a partir de
quelques principes photochimiques et de la technique d’actinométrie développée par
Hatchard et Parker en 1956 [Murov and Dekker 1973 ; Parker 1968]. Cette technique
utilise comme photolyte le ferrioxalate de potassium (KsFe (C204)s). Exposé a une source
lumineuse, I’ion ferrique (Fe’*) est réduit en ion ferreux (F ¢’"). La réaction photochimique

nette est la suivante:
(1) 2Fe* +(C20s) —>2Fe* +2CO:

On peut calculer la concentration molaire de Fe’* produit via la formation d’un complexe

orangé avec la phénanthroline et la détermination de I’absorbance de ce complexe a 510 nm:

A

2 c=—

) be
ou A = absorbance;

¢ = coefficient d’extinction (I/mol/cm);
¢ = concentration molaire (mol/l);

b = longueur optique (cm).
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Par la suite, la concentration de Fe** produite est reliée & une intensité lumineuse. Pour ce
faire, il est nécessaire d'introduire quelques principes fondamentaux de photochimie.
D’abord, la loi de Grotthus-Draper, la premiére loi de la photochimie, stipule que seules les
radiations qui sont absorbées par le systéme peuvent étre efficaces dans la production d'un
changement chimique. Ainsi, il est essentiel de connaitre la quantité de lumiére absorbée par

celui-ci.

Pour décrire la lumiére absorbée par le systéme (I’, ), on soustrait ’intensité de la lumiere
ah

transmise a travers la cellule (I, ) a celle entrant dans la cellule (I, ):

(3) I:x =l _Itx

Puis, en utilisant la loi de Beer-Lambert décrivant le taux d’absorption de la lumiére d’un

médium a une longueur d’onde donnée:

“) Im, =1, (10“(a4+€l[c])l)

ou o, = 6,/2,303 = coefficient d’atténuation du médium (cm™),
€, = k3/2,303 = absorption molaire (M 'cm™),
o, et K, étant des constantes de proportionnalité,
[c] = concentration molaire du réactif,

I = longueur de la cellule optique (cm),

et en ’intégrant a I’équation (3):

) I, =1, - L (10 °l)

a.

(6) I, = on<1— 10'(““‘5*[“1)1)



Chapitre 1, Introduction 13

on peut déterminer un facteur, F,, correspondant a la fraction de la lumiére absorbeée par le

systéme:
™ Fo = (IZA/ on) = (1 - 10’(““6‘“])‘)

Dans le calcul de I'intensité lumineuse, il faut également tenir compte d’un autre facteur

correspondant a la fraction de la lumiére absorbée par le réactif, Foy,:

®) Fy = [e)f(es+ <[]

Par ailleurs, la loi de Stark-Einstein, la seconde loi de la photochimie, stipule que chaque
molécule prenant part directement dans une réaction photochimique induit par la lumiére,
absorbe un quanta ou un photon de lumiére. Pour exprimer la relation entre le nombre de

molécules subissant la réaction et le nombre de photons absorbés, la notion de rendement

quantique (¢,), a une longueur d'onde donnée, est introduite:

%) ¢, = nombres de molécules qui photoréagissent

nombre de photons absorbés
ou le numérateur et le dénominateur référent au méme temps et aux mémes unités de
volume. Comme un Einstein correspond a une mole de photons, ¢’est-a-dire a 6,023 x 10%

photons, on a également I’équation suivante:

(10) ¢, = nombre de moles qui photoréagissent

nombre de Einsteins absorbés

Le rendement quantique donne donc le nombre de molécules subissant une transformation
chimique par photon de lumiére absorbé. Dans cette étude, en connaissant le nombre de
moles de Fe** produit et le rendement quantique (le rendement quantique utilisé ici est de

1,24 [Murov and Dekker 1973]), on peut déterminer la quantité de lumiére absorbée.
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Ainsi, en connaissant la quantité de lumiére absorbée (1.»), la surface irradiée (S), le volume
(V) et en tenant compte des deux facteurs F, on peut calculer l'intensité de la lumiere

incidente a I’aide de I'équation (11):

_ Ia?u
(l 1) IO}" - (S/V)FSAFCA.

Cependant, on peut négliger les deux facteurs F. En effet, selon I’équation 12, I"absorbance,

A, est égale a:
(12) A=(o,+ &[]}

Etant donné que l'actinométre utilisé absorbe fortement la lumiére, son absorbance est
supérieure 4 deux. Le terme 10 < * =D de équation (7) se retrouve donc nettement
inférieur a 1, et Fy, est alors égal a 1. De plus, puisque toute la lumiére est essentiellement
absorbée par le réactif, le terme €x [C] de I’équation (8) est nettement supérieur a o, et Fex

est alors égal a 1. On se retrouve donc avec I'équation finale suivante:

(13) L, =1.(V/S)

Enfin, les facteurs F seront égales a 1 si les longueurs d'onde utilisées sont inférieures ou
égales a 436 nm. Au-dessus de ces longueurs d’onde, il serait important de considérer ces
facteurs car la valeur de ceux-ci sera significativement différente de 1. L'actinometre

ferrioxalate de potassium est normalement utilisé dans la gamme de 254-500 nm.

A noter que I'ion ferrique ne forme qu’un faible complexe avec la phénanthroline, lequel est
transparent a4 510 nm. De plus, la technique d’actinométrie permet de tenir compte de la
géométrie du contenant utilisé lors des expositions. Enfin, elle est facile d’utilisation et

rapide. Par contre, les temps de radiation sont trés courts et par conséquent, il faut que
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I’intensité des lampes soit constante dans le temps afin que les doses recues soient
facilement extrapolées a des périodes plus longues. 11 faut également que I'expérimentation

se déroule dans une piéce noire car l'actinometre est sensible a la radiation visible.

1.3 Objectifs

Avec Iaugmentation importante, dans les prochaines décennies, des UV-B gagnant la
surface terrestre, il est essentiel de mieux comprendre tous les processus photochimiques
qu’ils engendrent. Jusqu’a présent, peu d’études ont montré les conséquences
biogéochimiques d’un accroissement des rayons UV-B sur les milieux aquatiques,
particuliérement en ce qui concerne la biodisponibilité des métaux traces toxiques comme le

cadmium.

Lors de la photodégradation des substances humiques par les UV-B, Iion métallique
complexé par celles-ci devrait étre libéré. Ainsi, il y aurait une augmentation de I'ion libre et
par conséquent une augmentation de sa biodisponibilité (figure 1.3). L’objectif principal de
cette étude est donc de quantifier la courbe dose-réponse entre la dose UV-B et la
formation de I’ion libre (Cd*"). De plus, on essayera de mettre en évidence la relation entre

cette libération de I'ion métallique et la production de carbone inorganique dissous en

fonction de la dose d’UV-B regue par I’échantillon.
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figure 1.3: Schéma de la photoxidation des substances humiques et de la formation de I'ion

métallique libre




2.0 MATERIEL ET METHODES

2.1 Eau ultrapure, produits et appareils

L’étude des métaux traces nécessite plusieurs précautions pour éviter toute contamination
provenant de la vaisselle ou toute perte de métaux par adsorption sur la vaisselle. Ainsi,
tous les contenants utilisés dans cette étude sont faits soit de polyéthyléne haute densité
(HDPE) ou de Téflon. Avant chaque utilisation, ils sont déposés au moins 24 heures dans
un bain d’acide HNO; 10-15%, rincés sept fois avec de I’eau ultrapure et séchés sous une
hotte a flux laminaire. L’eau ultrapure provient d’un systéme commercial (Barnstead) de
purification pour usage analytique (résistivité = 18 mohms cm™). 1l consiste en des résines
échangeuses d’ions, des colonnes d’adsorption au charbon et des membranes filtrantes a 0,2
pm. Quant aux produits utilisés tels I’acide nitrique ( BDH Aristar), 'hydroxyde de sodium
(BDH Aristar), le nitrate de sodium (BDH Analar) et autres, ils étaient tous de bonne
qualité notamment pour leurs faibles concentrations en métaux traces. Lors de la méthode
d’actinométrie, le réactif utilisé est la 1,10-phénanthroline monohydraté (ACS reagent,

SIGMA).

La balance a plateau Sartorius ainsi que les pipettes Pipetman ou Finnpipette ont servi a
mesurer les poids et les volumes respectivement lors de la préparation de solutions. Quant
au pH-métre utilisé, il s’agit d’un Fisher Accumet modéle 805MP et I’électrode combinée
d’une AccupHast, également de Fisher. Des tampons de pH 4,00 et 7,00 (Fisher) ont servi

a la calibration de celui-ci.

Le dosage des métaux traces a été fait au spectrophotometre a absorption atomique au four
graphique (THGA graphite furnace SIMAA 6000 Perkin Elmer ou Varian SpectrAA4 300).
Pour la calibration, les étalons de cadmium ont été faits a partir d’étalons 1000 ppm (VWR)
et avaient la méme matrice que les échantillons. Quant a I'analyse du carbone inorganique,
elle a été faite par chromatographie en phase gazeuse (GC Perkin Elmer Sigma 300 HWD
chromatograph et intégrateur Shimadzu C-R34). Enfin, les mesures d’absorbance ont été
faite a ’aide du spectrophotométre UV-visible (Varian DMS 200).
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2.2 Choix du milieu

2.2.1 Milieu artificiel

La réalisation de cette étude s’est faite a partir d¢ FRAQUIL, un milieu simple de culture
d’algues représentant le milieu lacustre [Morel et al. 1975]. Ce choix a été fait car il est bien
défini au niveau de sa composition chimique et de sa spéciation. La préparation de
FRAQUIL a été effectuée a I'aide de six solutions stocks stériles (NaHCO;, Na,SiOs,
K,HPO,, MgS0,47H,0, CaCl,-2H,0, NaNOs) et de maniére a obtenir une force ionique de
10 mM (tableau 1.1). Enfin, la concentration d’acide fulvique laurentien était de 6 mg/l
(environ 2,6 mg C /1) et le pH de 6,7. Ce sont des conditions qui sont & la fois réalistes et
représentatives de la force ionique et de la concentration en COD des lacs du Bouclier
canadien. L’acide fulvique laurentien a été choisi en raison de sa disponibilité et de son
utilisation lors du développement de la technique d’échange ionique Fortin (1996). Le
fournisseur est Ecolinc inc. La densité de charge de I’acide fulvique laurentien est évaluée
entre 5,8 et 11 meq/g pour un pH variant entre 5 et 10 et une force ionique de 0,2 M (Glaus
et al. 1995). La concentration en cadmium totale était de 8,9 nM. L’ajout d’une telle
concentration permet de ne pas excéder la capacité de complexation des acides fulviques, de
demeurer dans des concentrations réalistes (ex : lacs exposés aux retombées atmosphériques
en Abitibi; [Tessier et al. 1993]) et d’étre facile 2 mesurer par la technique échangeuse
d’ions. De plus, le cadmium a un effet toxique important sur la biologie [Borgmann et al.

1989; Borgmann et al. 1991; Bryan and Langston 1992].
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Tableau 1.1 : Composition chimique du milieu FRAQUIL

Ion Concentration (M)
Na 8,29x10™

Mg 1,50x10™

K 2,00x107°

Ca 2,50x10™

Cl 5,01x10™
NO; 8,10x107
SO, 1,50x10™
CO; 1,50x10™
PO, 1,00x107

2.2.2 Milieux naturels

Dans cette étude, quelques expériences ont été réalisées avec des eaux naturelles. Ainsi, une
partie de la calibration de la TEI a également été effectuée avec le lac St-Joseph situé dans
la région de Québec (46°55°'N, 71°40°0). 1l s’agit d’un lac au pH de 6,7 et une
concentration d’environ 2,9 mg C/1 de COD. La concentration «naturelle » totale de
cadmium dissous est trés faible : 0,15 nM. Environ 40 litres d’eau de surface ont été
échantillonnés dans des contenants de plastique de 20 et 10 litres et assez loin de la rive
pour éviter de ramasser trop de débris grossier. Les contenants étaient préalablement lavés
avec du méthanol, rincés cing fois, puis lavés avec du HCL 10% et rincés sept fois pour
enlever toute trace d’acide. Une fois rempli d’eau, les contenants étaient mis dans un sac
noir pour étre protégés de la lumiére afin d’éviter toute réaction photochimique. Par la
suite, I’eau était filtrée le plus rapidement possible pour éviter la dégradation bactérienne de
la matiére organique a I’aide d’un filtre Gelman Science Suporcap-100 0,2 um stérile. Le
filtre avait d’abord été lavé avec HCl 10% pour enlever toute trace d’impureté tels les

métaux traces. Enfin, I’eau était conservée a I’obscurité dans une chambre a 4°C.
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De plus, des expositions aux lampes artificielles et 4 la radiation naturelle ont été réalisées
avec I’eau provenant du lac St-Joseph, du lac Tarbell et du lac Bousquet. Ce dernier est un
lac de I’ Abitibi (48°14°N, 78°34°0), de pH 6,4, une concentration en COD de 14,6 mg C/1
et une concentration totale en cadmium dissous de 2,4 nM. Quant au lac Tarbell, il est situé
dans la réserve de Port-Neuf (47°18’N, 72°27°0), possede un pH de 5,8 et une
concentration en COD de 7,3 mg/l. Toutes les procédures d’échantillonnage, de filtration et

de conservation étaient les mémes que celles du lac St-Joseph.

Enfin, I’ajustement de la force jonique a 10 mM des milieux naturels, effectué apres la
période d’irradiation, s’est fait a I’aide de solutions ultrapures (4/fa AESAR Puratronic) de
Ca(NOs),, de Mg(NOs), et de NaNO; de fagon a obtenir les mémes concentrations que
celles du milieu FRAQUIL. L’ajout de cadmium a également été fait a différentes

concentrations selon les expériences.

2.3 Contamination et exposition

Avant de procéder aux expériences, on laissait équilibrer les échantillons (milieux artificiels
et naturels) pendant 24 heures a la température de la piéce et & I'atmosphére sous la hotte a
flux laminaire. De plus, une nouvelle vérification du pH était faite avant chaque exposition.
Ensuite, les expositions étaient effectuées a 'aide d’une lampe UV-B (FS20T12- UV-B
médical lamp, USA). Afin de maintenir la température des échantillons constante durant les
expositions, les expériences ont été réalisées dans un incubateur maintenant la température a
environ 17°C. De plus, les échantillons étaient agités constamment a I’aide d’une plaque
agitatrice (figure 2.1). Pour chaque échantillon exposé correspondait un échantillon témoin,
¢’est-a-dire qu’un échantillon d’un litre était séparé en deux parties de 500 ml, une pour le
témoin et une pour I’exposé. Lors de I’exposition, il y avait donc un groupe exposé et un
groupe témoin, ces derniers étant enveloppés dans du papier d’aluminium. Pour les mesures

de ’ion libre, les expériences se faisaient avec des bouteilles de Téflon d’un litre tandis que
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les mesures de CID avec des bouteilles de Téflon de 125 ml. La dose totale regue par les

échantillons a été mesurée pour chaque type de bouteille par actinométrie.

Incubateur (17°C)

LAMPE UV-B

18 cm
g I ) ( - ) ( 3 ) —= Bouteilles

PLAQUE AGITATRICE

figure 2.1: Schéma de I’installation du matériel dans I’incubateur

Pour les expériences de libération de Iion libre, une fois I'exposition terminée, les
échantillons étaient placés a I’obscurité au moins 12 a 24 heures pour permettre une
rééquilibration avant le dosage I’ion libre. Enfin, lors des manipulations avec les lampes UV,
le port de lunette protectrice aux UV et des gants ont été utilisés pour éviter I’exposition

inutile et dangereuse au manipulateur.

2.4 Actinométrie

La détermination de la dose UV-B totale regue par les échantillons a été réalisée a I’aide de

I’actinométrie, technique développé par Hatchard et Parker en 1956 [Murov and Dekker
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1973 ; Parker 1968]. La procédure utilisée est celle modifiée a partir de Hatchard et Parker
par Murov et Dekker (1973).

Tout d’abord, le coefficient d’extinction pour le complexe phénanthroline-ferreux a été
déterminé comme décrit dans Murov et Dekker (1973). Puis, I’actinométre a été préparée a
partir d’une solution de sulfate de fer (Fex(SO4)s) (0,2 M) et d’oxalate de potassium
(K2C,04) (1,2 M). Pour déterminer la concentration exacte en Fe** de la solution de
Fe,(SO4)s, une mesure de la concentration en fer a été réalisée par absorption atomique a la
flamme ou par spectroscopie d’émission au plasma. Par la suite, une solution de K,C;04 de
6 fois la molarité de celle de Fe,(SO,)s était faite. Le reste du protocole expérimental est
identique a celui de Murov et Dekker (1973). Les mesures de production de Fe*" ont été

effectuées au 5 et 10 minutes.

Pour les bouteilles de Téflon de 1 litre destinées au mesure de I’ion libre, la dose UV-B a
été déterminée 2 trois endroits sur la plaque agitatrice tandis que six endroits ont été faits

pour les bouteilles de 125 ml destinées au dosage du CID.

Enfin, les intensités mesurées par actinométrie ont été comparées avec le spectre de la
lampe UV-B ainsi que celui solaire. La lampe et ces spectres mesurés a I'aide d’un
spectroradiométre Optronics modéle 752 ont été fournis par Dr D.R.S. Lean (Département

de biologie, Université d’Ottawa).

2.5 Dosage de I’ion libre

1l existe différentes méthodes pour déterminer la concentration de I’ion libre, chacune ayant
ses avantages et ses inconvénients. Dans cette étude, la technique par échange ionique
(TEI) en mode semi-automatique développée par Fortin (1996) a été privilégiée. Cette
derniére utilise une résine échangeuse de cations. Elle est relativement sensible car elle

permet de mesurer des concentrations de Cd*" aussi faible que 64 pM. Selon Fortin (1996),
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elle est rapide, sélective, et il n’y a aucun biais causé par I’adsorption de la maticre
organique sur la résine. Par contre, 'un des inconvénients est ’ajout d’un électrolyte qui
pourrait modifier I’équilibre chimique et I’activité des différents ions. En fait, I'impact de la
force ionique reste encore & étre déterminé car il existe de nombreuses contradictions dans
la littérature [Fukushima et al. 1994; Glaus et al. 1995]. Néanmoins, elle demeure la

meilleure technique pour déterminer la concentration de Cd** en eau douce [Fortin 1996].

2.5.1 Principe théorique de la TEI

Le principe de la TEI est le suivant : a mesure que le métal M se lie 4 la résine échangeuse

d’ions (sous forme sodique RNa), les contre-ions (ici le sodium) sont largués en solution

[zNa+] comme le montre la réaction (14): |

(14) M* +zRNa—¢L >R M+2zNa*

La résine captera la quantité de métal proportionnelle i la concentration de métaux libres. A
I’état stationnaire, le taux d’adsorption du métal est égal au taux de désorption. A ce

moment-1a, on récupére les métaux en lixiviant la résine avec de I’acide nitrique.

De cette équation (14), on peut identifier une constante d’équilibre K¢, conditionnelle a une
force ionique et a un pH donné:

(15) K _[RMIN']

é1— [M” ][RNa]z

L’ajout d’un électrolyte tel le nitrate de sodium (NaNO;) en forte concentration permet de
garder les concentrations de Na constantes, en solution [Na'}) et sur la résine [RNa}”. En

fixant la force ionique et le pH, on peut alors regrouper ces éléments invariables sous une

nouvelle constante nommée A o ; pr exprimée en I- gh
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[RNa]" _ [R,M]

[Na+]z = [Mz+]

(16) Moss = KEy

o,i,pH

Cette constante représente le coefficient de distribution du métal entre la résine [R,M] et la

concentration de ’ion métallique libre en solution [M*'].

Une fois qu’on a lixivié la résine avec un volume d’acide (V), on mesure le contenu en
métal de cet éluat [Myu]. Comme on connait le poids exact de la résine (m,), il est possible

de calculer [R,M] a I’aide de I’équation (17):

M ¢ luat V
(17) [R M]= [—-m—]—

T

Si on combine les équations 16 et 17, on obtient I'équation generale suivante :
— [Méluat]V

(18) [M] -

Afin de déterminer le coefficient de distribution, on utilise une série d’échantillons sans
ligand pour lesquels la concentration en ion métallique libre est connue. Une fois le

coefficient déterminé, on peut analyser des échantillons de concentration inconnue; le

dosage de [Meua] permet de calculer [M*"] a I’aide de la méme équation.

Par ailleurs, la concentration des contre-ions (Na, Ca, Mg) est importante. En effet, ils
empéchent le métal de saturer la colonne en provoquant une compétition pour les sites sur
la résine, ce qui permet d’atteindre 1’équilibre chimique plus rapidement. De plus, pour que
I’équation (18) soit valide, il faut garder les concentrations des contre-ions, en solution et
sur la résine, constantes. Pour ce faire, il faut que les concentrations de Na, Ca et de Mg sur

la résine dominent sur les autres cations pour conserver une condition dite trace. En
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d’autres termes, il faut que le métal trace a doser (ici le Cd) occupe moins de 1 % de tous

les sites.

2.5.2 Modification de la TEI

La TEI utilise une résine DOWEX 50W-X8, 50-100 mesh (Sigma). La procédure du
prétraitement, la purification de la solution d’électrolyte NaNOs et la construction de la
colonne sont décrites dans Fortin (1996). Toutefois, quelques modifications ont été
apportées a cette méthode afin de mieux I’adapter au milieu utilisé. Ainsi, la force ionique
est passée de 200 mM a 10 mM. Pour ce faire, il a donc fallu déterminer un nouveau
volume d’échantillon nécessaire pour atteindre I’état stationnaire, et un nouveau coefficient

de distribution.

Tout d’abord, le volume nécessaire a ’atteinte de I’état stationnaire et le coefficient de
distribution ont été déterminés a I’aide d’une matrice sans ligand. Pour la détermination du
volume nécessaire, il s’agit de passer un échantillon sans ligand ayant une concentration de
métal connu et de récolter a la sortie de la colonne tous les 5 ml jusqu’a environ 40 ml puis
tous les 20 ml jusqu'a 500 ml. On mesure par la suite la concentration en métal de tous les
échantillons récoltés au four graphite. L’état stationnaire est I’endroit ou la concentration en
métal a la sortie de la colonne correspond a la concentration totale a ’entrée de celle-ci.
Ensuite, pour déterminer le coefficient de distribution, on passe une série d’échantillons de
concentration en métal connu. Une fois I’équilibre atteint, la colonne est rincée et €luée; en
mesurant la concentration en métal de 1’éluat, on peut déterminer le coefficient de

distribution a I’aide de I’équation (17).

2.5.3 Méthodologie et montage expérimental

La figure 2.2 montre le montage de la TEI en mode semi-automatique. Toute la procédure

est décrite ci-dessous.
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Figure 2.2: Schéma du montage de la TEI

Au début de la journée, une premiére élution est faite pour s’assurer que la résine ne retient
pas de métaux (débit 0,5 ml/min, valve en position élution). Ensuite, on remet la valve en
position normale et le débit 4 5 ml/min et on passe de ’eau ultrapure pendant 4 minutes
suivi de 5 minutes de NaOH pour la conversion de la résine a la forme sodique et encore 5
minutes d’eau pour permettre le lessivage. Pour rétablir le pH, on passe pendant 6 minutes
une solution d’ions majeurs (FRAQUIL) de force ionique 10 mM mais sans Cd. Enfin, on
passe le volume nécessaire d’échantillon pour atteindre I’équilibre. Dés le commencement
du passage de I’échantillon, on suit le pH pour étre certain qu’il est fixé a 6,7. Une fois
terminé, on passe 5 secondes d’eau pour enlever de la résine toute trace de solution
interstitielle dont la concentration en métaux pourrait causer un biais dans la mesure. On
procéde & I’élution avec 2.2 ml HNO; 1.5 M et en réduisant la pompe a un débit de 0,5
ml/min (valve en position élution). Puis le cycle recommence avec 4 minutes d’eau ultrapure

et ainsi de suite.
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L’analyse de I’éluat se faisait au four graphite. Les étalons et le blanc correspondaient a la
méme matrice que les échantillons c’est-a-dire 1.5 M HNO; et 180 mg/l de Ca, 40 mg/l de
Mg et 20 mg/l de Na. De plus, des mesures de concentrations totales de Cd dans les

échantillons ont été effectuées. Pour les paramétres du four consulter ’annexe 7.1.

2.6 Mesure de carbone inorganique dissous

L'analyse du carbone inorganique a été faite par chromatographie en phase gazeuse (GC)
(INRS-EAU, 1997). Le principe de la méthode est simple. Lorsque les carbonates dissous
de I'échantillon entre en contact avec l'acide chlorhydrique (HC1 50%), ceux-ci se retrouvent
majoritairement sous la forme gazeuse. La concentration mesurée peut ensuite étre reliée a
la concentration dissoute initiale en tenant compte du volume des contenants, de

I'échantillon, de I'acide ajouté et de la purge a I’air exempt de CO,.

Les analyses ont été réalisées dans des bouteilles en Téflon de 125 ml munis d'un septum
Téflonsilicone (épaisseur 0,22 mm/2 mm). Les septums étaient préalablement placés dans
de l'eau ultrapure ELGA pendant quelques jours puis séchés sous la hotte a flux laminaire.
Des vérifications ont été faites pour s’assurer qu'il n'y ait aucune fuite ou contamination. De
plus, les bouchons des bouteilles étaient recouverts de papier d’aluminium pour s’assurer

qu’il n’y aurait pas de contamination venant de la dégradation des septums par les UV.

2.6.1 Méthodologie

En premier lieu, toutes les pesées effectuées dans la méthode ci-dessous, servent au calcul
de la concentration de CID produit. Ainsi, avant de commencer, il faut peser les bouteilles
vides. Puis, un volume de 100 ml d’échantillon est ajouté et les bouteilles sont pesées de
nouveau. Ensuite, elles sont purgées pendant trois minutes avec un mélange d’oxygéne et

d’azote (Ultra-Pure Carrier) et repesées. Evidemment, a ce moment-la, il n'est plus question

d'ouvrir la bouteille. On procéde alors a I'exposition aux UV. Apres l'exposition, un ajout de
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800 pL HCI 50% est effectué a travers le septum a l'aide d'une seringue de polypropyléne
de 2 ml et la bouteille est pesée encore une fois. I faut bien agiter la bouteille et attendre au
moins quatre heures avant de procéder a l'analyse du CO, pour permettre a l'acide de faire
passer complétement les carbonates sous la forme gazeuse. A la toute fin, une fois que les
analyses sont terminées, une derniére pesée est effectuée. Il s'agit de peser les bouteilles
pleines d'eau en faisant attention aux bulles d'air afin de déterminer le volume total des

contenants par différence avec leur masse vide.

Au début de chaque journée, une solution mére de 100 mM de bicarbonate (NaHCO:;) est
préparée a partir de laquelle tous les standards de la courbe de calibration (0 4 0,28 mM de
NaHCOs) sont préparés. Les manipulations (pesées et purges) sont les mémes pour les
échantillons et les standards. Le blanc est fait d'eau ultrapure ELGA (concentration en COD
<5 pg/l). Avant linjection dans le GC, la seringue & gaz de 0,5 ml est purgée avec de
I'hélium au moins a trois reprises. Ensuite, on prend 0,5 ml d’hélium et on I’injecte dans la
bouteille (a travers le septum), on tire de nouveau puis on vide et enfin, on prend de
nouveau un volume d'air de 0,5 ml qu'on injecte le plus rapidement possible dans le GC
pour éviter toute contamination. Toutes ces manipulations sont exécutées sans sortir de la
bouteille. Avant chaque injection, la seringue d'injection est nettoyée avec une tige de métal
pour empécher l'obstruction causée par le septum du GC. Les manipulations sont les mémes
pour les standards et les échantillons. Pour les paramétres d’analyse et le mode préparatoire

du GC, voir ’annexe 7.2.

2.7 Modéles mathématiques d’équilibre chimique

Les modéles mathématiques permettent de calculer, par itérations, les concentrations des
différentes espéces a I’équilibre. Il ne s’agit que d’entrer les concentrations totales de
cations et d’anions choisis, le pH, le potentiel rédox, la température, la pression partielle de
CO, et les constantes de formation appropriées pour les complexes susceptibles de se

former (avec leur différence d’enthalpie). D’ailleurs, toutes les constantes utilisées dans les

deux logiciels qui suivent ont été vérifiées et modifiées si nécessaire en fonction des valeurs
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retrouvées dans la base de données National Institute Standards and Technology (NIST)

[Smith et al. 1993].

WHAM (Windermere Humic Aqueous Model) développé par Tipping (1994) est un modéle
permettant de calculer la spéciation chimique dans I’eau, les sédiments et le sol. Il permet
donc de tenir compte des métaux traces associés aux phases solides (oxydes de fer), ainsi
qu’aux phases dissoutes (substances humiques). Dans cette étude, il servira d’outil de
validation pour les résultats obtenus au niveau de la spéciation du cadmium avant exposition
aux UV. De plus, le modéle mathématique MINEQL+ (version 3.01, Schecher and
McAvoy, 1994) a été utilisé afin de connaitre la spéciation du cadmium dans le milieu
FRAQUIL (sans substance humique) lors du calcul du coefficient de distribution entre le

métal et la résine.




3.0 RESULTATS

3.1 Spectre de la lampe UV-B

L’utilisation de contenants en Téflon pour I’étude des métaux traces s’avére a la fois idéale

pour éviter toute contamination ou adsorption et pour I’exposition aux ultraviolets. Comme

le montre la figure 3.1, il y a bien sr une atténuation par rapport au soleil, mais elle est

comparable d’une longueur d’onde a I'autre.
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Figure 3.1:Profil du spectre solaire de 300 & 700 nm dans Pair et a I'intérieur d’une bouteille

de Téflon.
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Afin de s’assurer que la lampe utilisée était représentative du soleil, on a comparé les deux
distributions spectrales. La figure 3.2.a) montre que la lampe posséde de faibles pics dans la
partie UV-A et PAR, ce qui confirme qu’elle n’émet que faiblement dans cette partie du
spectre par rapport au soleil. En ce qui concerne la partie UV-B (figure 3.2.b), on constate
que Dintensité de la lampe est plus importante que celle du soleil dans la partie inférieure a
306 nm. En fait, 'énergie UV-B émise par la lampe est d’environ 67% celle du soleil alors

que pour I'UV-A et le PAR, elle n’est que de 1,6% et de 1,9% respectivement.

a) distribution spectrale de 300 a 800 nm
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b) distribution spectrale dans la partie UV-B
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Figure 3.2 : Comparaison de la distribution spectrale de la lampe UV-B T20 et du soleil a)
de 300 a4 800 nm b) de 280 a 320 nm

3.2 Actinométrie

Dans un premier temps, il a fallu déterminer le coefficient d’extinction du complexe
phénanthroline-ferreux. La figure 3.3 montre I’absorbance du complexe en fonction de la

concentration en fer ferreux. La pente de cette droite donne le coefficient d’extinction du

complexe, soit 8255.
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Figure 3.3: Absorbance du complexe phénanthroline-ferreux en fonction de la concentration

de Fe*

L’intensité de la lampe a été mesurée par actinométrie a trois endroits différents pour les
expériences de Iion libre et a six pour celles du carbone inorganique. Par la suite, ces
mesures d’intensité ont été comparées avec I’intensité du soleil et de la lampe déterminées a
I’aide d’un spectroradiométre. Les résultats sont montrés au tableau 3.1 et 3.2. Etant donné
que la technique d’actinométrie mesure ’intensité totale, la partie UV-B a été calculée a
partir des résultats donnés par le spectroradiometre Optronics. Selon les mesures de ce
dernier, la partie UV-B représente environ 16,7% de I’énergie totale mesurée, la partic UV-
A et le PAR représentant environ 9,7% et 73,4% respectivement. A noter que I’actinométre
ferrioxalate de potassium étant sensible uniquement aux longueurs d’onde de 254-577 nm,
seule cette gamme a été utilisée pour le calcul de I'intensité du PAR mesurée par le

radiometre.




Chapitre 3, Résultats 35

On constate encore une fois que les parties UV-A et PAR de la lampe sont négligeables par
rapport a celles du soleil. De plus, I'intensité UV-B de la lampe a une distance de 18 cm
n’est pas vraiment différente de celle mesurée a une distance de 1 cm. Par contre, elle

représente 58% celle du soleil.

Tableau 3.1 : Intensité totale et UV-B mesurées a différents endroits sur la plaque agitatrice

et pour les différents types de contenants utilisés a I’aide de I’actinométrie.

Type de bouteilles | position | Intensité totale | Intensit¢ UV-B
(UE/ m*/ s) (UE/ m*/ s)
Téflon 1L 1 17,4 2,9
Téflon 1L 2 19,2 3,2
Téflon 1L 3 20,3 3,4
Téflon 125 ml 1 19,2 32
Téflon 125 mi 2 22,6 3,8
Téflon 125 ml 3 233 3,9
Téflon 125 ml 4 23,5 3,9
Téflon 125 ml 5 22,6 3.8
Téflon 125 ml 6 18,9 3,2

Tableau 3.2 : Comparaison de I'intensité du PAR, des UV-A et des UV-B entre le soleil
(midi solaire) et la lampe FS20T12 UV-B a une distance de 1 cm mesurées a
’aide d’un spectroradiométre Optronics ainsi qu’a une distance de 18 cm

mesurées a I’aide de ’actinométrie (au centre de la lampe).

PAR UV-A UV-B Total

(WE/m%s) | (uE/m%s) | (uE/m?% s) (LE/ m? s)
Soleil 1014 134 5,5 1154
Lampe (1 cm) 16,3 2,2 3,7 222
Lampe (18 cm) 14,1 1,9 3.2 19,2
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3.3 Milieu artificiel

3.3.1 Calibration de la technique échangeuse d’ions

La technique échangeuse d’ions a été modifiée afin de pouvoir ’adapter a des milieux
ressemblant davantage aux milieux naturels. La figure 3.4 montre le volume nécessaire pour
atteindre 1’état stationnaire a une force ionique de 10 mM mais avec des concentrations
différentes en Ca et Mg. Les faibles concentrations de Ca et Mg correspondent, en fait, aux
concentrations naturelles du lac St-Joseph tandis que les plus fortes, au milieu FRAQUIL. A
faible concentration, on peut voir qu’il y a toujours du métal qui se lie a la résine. Les
conditions traces ne sont pas respectées et avec le temps, les métaux auraient probablement
saturés la résine. De plus, il est difficile d’utiliser cette courbe puisqu’il faudrait toujours
s’assurer que le méme volume est passé dans la colonne pour chaque échantillon. Les faibles
concentrations s’averent donc insuffisantes pour atteindre rapidement 1’état stationnaire. Par
contre, a fortes concentrations, I’état stationnaire est atteint a 200 ml, c¢’est-a-dire qu’il y a
autant d’adsorption du métal sur la résine que de désorption. C’est donc a ces

concentrations de Ca et Mg que les expériences ont été réalisées.
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Figure 3.4 : Profil d’atteinte de I’état stationnaire entre le Cd et la résine en fonction du
volume avec ou sans ajout de Ca et Mg (force ionique 10 mM) pour le lac St-

Joseph.

Le coefficient de distribution a été évalué a partir du milieu FRAQUIL (force ionique de 10
mM et un pH de 6,7). Afin de calculer le coefficient de distribution, on doit connaitre la
concentration de cadmium libre. Celle-ci est calculée par MINEQL+ étant donné que la
concentration d’ion libre est différente de celle du Cd nominal en raison de la présence entre
autre des espéces tel CdCI" (tableau 3.3). Il y a 92% du cadmium qui se trouvent sous
forme Cd**. La moyenne des valeurs mesurées pour le coefficient de distribution et I’erreur-

type sont présentés dans le tableau 3.4. Les valeurs ayant servi 4 calculer les moyennes ont

été reproduites en annexes (section 7.3.2). De plus, le tableau 3.4 compare les coefficents
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de distribution obtenus dans cette présente étude avec ceux obtenus dans Fortin (1996). On
remarque que celui-ci s’est accru d’environ un facteur 6,5 avec la diminution de de la force

ionique de 200 mM a 10 mM.

Tableau 3.3 : Répartition des espéces de cadmium dans le milieu FRAQUIL selon
MINEQL+ et en présence d’acides fulviques (6 mg/l) selon WHAM (n.d.:

non déterminé)

espéces de Cd MINEQL+ WHAM
(%) (%)
Cd” 92 81
Cd-ac fulviques 0 15
CdHCO; 1 n.d.
cdcr 3 3
CdSO4(aq) 2 2
CdNOs 2 n.d.

Tableau 3.4 : Comparaison des coefficients de distribution du cadmium obtenus dans cette
présente étude avec la TEI pour une force ionique de 10 mM avec le milieu

FRAQUIL (n=9) et ceux obtenus par Fortin (1996) pour une force ionique

de 200 mM a différents pH.
Références pH Aot (g ™h)
Résultats de la présente 6,7 4,18 +0,05
étude avec FRAQUIL
Fortin (1996) 45 0,36 +0,02
5,5 0,44 + 0,02
7,0 0,70 + 0,06




Chapitre 3, Résultats 39

3.3.2 Mesure de I’ion libre

Le tableau 3.5 montre le pourcentage de cadmium sous forme libre, Cd*, en fonction de la
dose UV-B regue. Selon WHAM, la concentration Cd** devrait étre de 81 % soit 7,2 nM
dans le milieu FRAQUIL en présence de 6 mg/l d’acides fulviques (tableau 3.3). Les
mesures par la TEI indiquent plutdt que la concentration d’ion Cd* est de 66%, soit 5,9
nM,. Au cours de I’exposition, on remarque que le pourcentage d’ion libre augmente,

passant de 66% a 89%.

Tableau 3.5 : Pourcentage de cadmium libre avant et aprés exposition mesuré a ’aide de la

TEI
Dose UV-B [Cd**] mesurée par TEI| [ion libre]
(mE /m’) (nM) (%)
témoin 5,85 10,37 66

33,2 6,40+ 0,15 72
688 6,88 + 0,00 77
77,6 7,19+ 0,01 81
187 7,52 +0,03 85
336 7,51 £0,10 84
586 7.95+0,28 89

La figure 3.5 montre la libération de I'ion libre en fonction de la dose UV-B cumulative
recue. Dans le premier abscisse, la dose est exprimée en mE/m’ tandis que dans le
deuxiéme, il s’agit de sa correspondance en jour. Ici, une journée est I'équivalent a 120
mE/m2, c'est-a-dire a une journée ensoleillée et sans nuage du mois de juillet. La dose UV-
B est calculée a partir de 'intensité mesurée par actinométrie et le temps d’exposition.
Chaque type de symbole représente une expérience distincte et chaque point est une
moyenne de deux mesures. L’incertitude correspond a la différence absolue de ces mesures.
La libération de I’ion libre est calculée en soustrayant la concentration d’ion libre mesurée a
la fin de I’exposition de celle du témoin. Toutes ces valeurs ont été reproduites en annexe

(section 7.3.2). De plus, la ligne pointillée sur le graphique correspond a libération
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maximale de Cd*", c’est-a-dire jusqu’a I’atteinte de 92% d’ion libre, concentration calculée

par MINEQL+ dans un milieu sans matiére organique.

Dans la premiére partie de la courbe (entre 0 et 200 mE/m?), I'ion libre augmente
rapidement pour atteindre un plateau dans la deuxiéme partie, soit a une dose d’environ 380
mE/m? ou 3,2 jours d’exposition. L’ion libre augmente d’environ 2 nM. Les données ont été
ensuite ajustées a I’aide d’une relation exponentielle saturante (Y= a (1-exp®™) ou Y
représente la variation de la concentration de I'ion libre et X, la dose UV-B. L’équation ainsi
que les statistiques de celles-ci sont présentées dans le tableau 3.6. L’algorithme
d’ajustement non-linéaire Marquardt-Levenberg a été utilis€. Enfin, les résidus sont

également montrés dans I’encadré de la figure 3.5.
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Figure 3.5 : Augmentation de Cd>* en fonction de la dose UV-B cumulative regue par

I’échantillon
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Tableau 3.6: Paramétres de la relation exponentielle saturante entre la dose UV-B regue et

la libération de I’ion libre.

T
équation: /' = 2,0[1 — exp(“o"“”" )] °=0,95

paramétre erreur-type
a 0,08
b 0,002
moyenne des 0,37
carrés des résidus

3.2.3 Mesure de carbone inorganique

Le dosage de CID s’est avéré difficile lors des premiéres expériences. En effet, un
phénomeéne d’implosion se produisait dans les bouteilles créant parfois un biais au niveau du
volume d’air. Il y avait probablement une limitation de 1’oxygéne dans les bouteilles étant
donné que celui-ci était évacué par les purges a I’hélium et que la photolyse des substances
humiques consomment de I’oxygéne. Pour remédier a ce probléme, les purges ont été
réalisées a I’aide d’air constitué d’azote, d’oxygeéne et exempt de CO,. Le phénomene

d’implosion a alors disparu.

La figure 3.6 montre la production de CID en fonction de la dose cumulative regue par
I’échantillon. Chaque symbole correspond a des expériences différentes. Les expériences 3
et 5 n’apparaissent pas sur le graphique en raison de divers problémes survenus lors de
I’analyse (seringue obstruée, implosion etc.). Les points noirs et blancs correspondent aux
purges d’hélium et d’air respectivement. Tout comme la figure précédente, la dose est
exprimée en mE/m’ dans le premier abscisse et en jour dans le deuxiéme. L’ordonnée a
gauche correspond 4 la production de CID tandis que celle a droite montre I’équivalence en

perte de COD. La production de CID est calculée a partir de la différence entre les
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concentrations de départ et celles finales. Les valeurs des concentrations sont reproduites en

annexes (section 7.3.3).

La production de CID semble linéaire malgré la variabilité de quelques points. L’équation
de cette droite est y = 0,141X + 3,319 avec un r* de 0,81, ce qui indique une production de
CID de 0,14 uM/mE/m?. Les quatre points aux doses 500 et 675 mE/m”n’ont pas été inclus
dans la régression linéaire en raison de fuites évidentes. En effet, il y a une diminution de la
concentration en CO,, correspondant a une perte d’environ 20 pM et 50 uM de CID
respectivement comparativement aux valeurs attendues de la droite. Les causes de ces fuites

sont discutées plus loin (voir discussion, section 4.3.2).
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Figure 3.6: Production de carbone inorganique en fonction de la dose UV-B cumulative

regue par 1’échantillon

Enfin, si ’on compare la figure 3.5 et 3.6 on peut voir que la libération compléte de cd”,
soit aprés deux jours et demie d’exposition, correspond a une production d’environ 50 uM

de CID ou une perte théorique en COD de 23%.
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3.4 Milieux naturels

Quelques expériences ont également été réalisées avec des milieux naturels, soit le lac St-
Joseph, le lac Tarbell et le lac Bousquet. Cependant, seules des mesures de Iion libre ont été
effectuées. Tout d'abord, un coefficient de distribution a de nouveau été déterminé. Pour ce
faire, les eaux du lac St-Jospeh et du lac Tarbell étaient exposées pendant sept heures a une
lampe UV de 500 watt afin de dégrader la matiére organique. Une mesure de carbone
organique était effectuée pour s'assurer de la destruction compléte de celle-ci. La moyenne
des valeurs mesurées pour le coefficient de distribution et ’erreur-type sont présentés dans
le tableau 3.7. Les valeurs ayant servi a calculer les moyennes ont été reproduites en
annexes (section 7.3.4). Le coefficient de distribution est de 4,89 et de 4,62 pour le lac St-
Joseph (pH 6,7) et le lac Tarbell (pH 5,8) respectivement. A noter que le coefficient
déterminé avec le lac St-Joseph (4,89) est différent de celui déterminé avec le milieu
FRAQUIL (4,18) et ce, pour un méme pH, soit 6,7 (tableau 3.4 et 3.7). Par contre, la force
ionique est différente pour les deux milieux. Dans le cas du lac Bousquet, le coefficient de
distribution n'a pas été déterminé. Par conséquent, la valeur utilisée, soit 0,7, a été tirée de

Fortin (1996).

Tableau 3.7 : Coefficients de distribution a différents pH et a différentes forces ioniques

pour le calcul de I’ion libre

Lac pH | force ionique | coefficient de
(mM) distribution
St-Joseph | 6,7 11,6 4,89 + 0,06
Tarbell 5,8 10,0 4,62 + 0,08
Bousquet 7,0 200 0,70* £ 0,02

a : valeur tirée de Fortin (1996)

Ensuite, des expériences ont été réalisées avec le lac Bousquet (pH 7,0) a une force ionique
de 200 mM ainsi qu'a différentes concentrations totales de cadmium (tableau 3.8).
L’ajustement de la force ionique s’effectuait aprés la période d’irridiation. Toutes les

données ont été reproduites en annexes (section 7.3.4). Les échantillons étaient exposés au
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soleil. Les doses recues par ceux-ci ont été calculées a partir d’un spectroradiometre
Brewer localisé a ’aéroport de Dorval a Montréal. Par temps clair (i.e. sans nuages), il est
possible d’utiliser les doses mesurées par un spectroradiomeétre dans un rayon de 300 a 400
km [Kerr 1998]. La dose 0 correspond en fait 4 la moyenne de trois mesures du témoin qui
a été protégé par du papier d’aluminium durant la durée de I’exposition. Quant a la
concentration de Cd*, elle est une moyenne de deux mesures d’un échantillon exposé.
L’incertitude corrrespond a la différence absolue de ces mesures. Rappelons que le témoin
et I’exposé proviennent d’un méme échantillon séparé en deux aprés une période
d’équilibration de 24 heures. On peut remarquer que pour toutes les concentrations, il y a
une diminution de la concentration de Cd* avec la dose, exceptées aux concentrations 178
et 890 nM ou il y a une faible augmentation dans un cas et pas de changement dans l'autre.
De plus, le tableau 3.8 montre les résultats obtenus avec le lac St-Joseph (pH 7,0) a une
force ionique de 200 mM. L’ajustement de la force ionique s’effectuait aprés la période
d’irridiation. Cette fois-ci, les expériences ont été réalisées a l'aide de la lampe UV-B. On
constate qu'il y a une faible diminution puis une faible augmentation de la concentration de
I'ion libre avec la dose. A noter que l'eau du lac St-Joseph avait été échantillonée au mois de
juin. Par la suite, d'autres expériences ont été effectuées mais avec de I'eau échantillonnée au
mois de novembre. Comme le montre le tableau 3.9, il y avait peu ou pas de complexation
de cadmium avec la matiére organique autant dans les témoins que dans les bouteilles
exposées (environ 98% d'ion libre). Aucun résultat n'a pu €tre tiré des expositions aux UV-

B. Toutes les données brutes ont été reproduites en annexes (section 7.3.4).
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Tableau 3.8 : Expériences avec le lac Bousquet et le lac St-Joseph a 200 mM de force

ionique (eau échantillonnée en juin)

Lac dose UV-B | Cd total [Cd*] % d’ion libre
(mE/m®) (nM) (nM)
Bousquet 0 2.37 0.77 £0.06 325
indéterminée 237 0.58+£0.02 24.5
0 8.90 1.79+£0.04 20.0
8.84 8.90 0.49 +0.06 5.47
0 89 269+0.12 30.2
9.57 89 19.1 £0.76 21.5
0 178 53.8+1.53 302
9.57 178 63.1 £0.67 354
0 890 385+106 433
9.57 890 391 £2.654 439
St-Joseph 0 8,90 3,37 £0,38 37,9
70,2 8,90 3,04 £ 0,04 34,0
288 8,90 3,60+0,13 40,4

Tableau 3.9: Expérience avec le lac St-Joseph a une force ionique de 10 mM (eau

échantillonnée en novembre)

dose UV-B | Cd total [Cd*] % d’ion libre
(mE/m”) (nM) (nM)

0 8,69 8,54 £ 0,56 98

23,1 8,42 8,14 + 0,03 97
0 8,48 7,85 +0,14 93

52,4 8,43 8,88 + 0,05 100
0 9,08 9,11 + 0,05 100

122 8,50 9,23 + 0,00 100
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D’autres expériences a l'aide de la lampe UV-B ont été réalisées avec le lac Tarbell a pH 5,8
et 6,7 ainsi qu'a une force ionique de 10 mM (tableau 3.10 et 3.11). L’ajustement de la
force ionique s’effectuait aprés la période d’irridiation. Toutes les données brutes ont éte
reproduites en annexes (section 7.3.4). La concentration de Cd* correspond a la moyenne
de deux mesures et ’incertitude, a la différence absolue. A pH 5,8, seulement 10% du
cadmium était complexé contrairement 8 WHAM, qui en prédit 22%. De plus, il n'y a pas eu
vraiment de changement dans la concentration en ion libre entre les témoins et les exposés.
Cette méme expérience a été refaite mais cette fois-ci a un pH de 6,7. Toutefois, un
probléme avec le coefficient de distribution empéche le calcul de la concentration de I'ion
libre. En effet, indépendamment des milieux utilisés lors de la détermination du coefficient
de distribution, celui-ci devrait augmenter avec le pH. Ce qui n’est pas le cas pour les
résultats obtenus dans cette présente étude. En fait, le coefficient a pH 6,7 déterminé avec
FRAQUIL est plus faible (4,18) que celui a pH 5,8 (4,62), déterminé avec le lac Tarbell
(tableau 3.4 et 3.7). Par contre, de fagon qualitative, on a remarqué une différence de 11%

de Cd*" aprés une dose de 187 mE/m’ (tableau 3.11).

Tableau 3.10 : Expérience avec le lac Tarbell a pH 5,8

dose [Cd*] augmentation de Cd*’
(mE/m®) (nM) (%)

0 7.79 £0.00 -
21.39 7.97 +£0.07 2
0 7.65+0.09 --
71.80 785+021 2
0 7.72 £0.05 -
221 8.04 £0.38 3
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Tableau 3.11: Expérience avec le lac Tarbell a un pH de 6,7

dose augmentation de Cd”
(mE/m”) (%)
0 0
33,20 0
77,21 2
187,01 11

Enfin, le tableau 3.12 montre les pourcentages de Cd* obtenus par la TEI pour les
différents milieux naturels et ceux prédits par WHAM pour ces mémes milieux. Dans le cas
du lac Bousquet , WHAM prédit 23% d’ions libres comparativement aux résultats montrant
qu’il y a 32% d’ions libres (mesure effectuée a la concentration “naturelle” i.e. sans ajout de
Cd). Pour le lac St-Joseph, WHAM prédit 79% d’ions libres tandis que les résultats varient
selon la période d’échantillonnage de I’eau et la force ionique, soit 38 % pour juin (force
ionique de 200 mM) et 93-100% pour novembre (force ionique 10 mM). Enfin, pour le lac
Tarbell, WHAM prédit 78% d’ions libres a pH 5,8 et 69% a pH 6,7. Quant aux résultats, il
y aurait 87% d’ions libres a pH 5,8. Finalement, comme mentionné auparavant, la

concentration en ions libres 4 pH 6,7 n’a pu étre déterminée pour le lac Tarbell.

Tableau 3.12: Comparaison du pourcentage de Cd*" obtenu dans les différents milieux

naturels avec ceux prédits par WHAM.

Milieux naturels pH force [ Cd* I mesurée | [ Cd*" ] prédite
ionique par TEI par WHAM

(mM) (%) (%)
Bousquet 7,0 200 33 23
St-Joseph
-juin 6,7 200 38 79
-novembre 6,7 10 93-100 79

Tarbell 5,8 10 87 78
6,7 10 ? 69







4.0 DISCUSSION

4.1 Dose UV-B

Dans le cadre de cette étude, le respect des doses UV-B solaires est un aspect important. Il
existe de nombreux travaux dans lesquelles la dose n’est pas prise en compte ou encore est
beaucoup trop élevée. De plus, I'impact des UV-B dépend non seulement de la dose totale
recue par les échantillons mais aussi des longueurs d’onde impliquées et du temps
d’irradiation. En effet, une dose regue sur un court laps de temps peut avoir des
conséquences différentes que cette méme dose échelonnée sur une plus longue période
[Smith 1989]. C’est pourquoi, il a fallu s’assurer des longueurs d’onde impliquées et de

Pintensité incidente de la lampe.

La distribution spectrale de la lampe montre qu’elle posséde une énergie UV-B comparable
a celle du soleil (67%) et que les parties UV-A et PAR sont négligeables. Les processus
photochimiques observés lors des expérimentations seraient donc reliés principalement aux
effets des UV-B. Par ailleurs, la partie de la distribution spectrale de la lampe inférieure a
306 nm est supérieure a celle du soleil. Cela s’explique par le fait que cette partie du spectre
solaire doit étre fortement absorbée dans I’atmospheére par la couche d’ozone, ce qui n’est
évidemment pas le cas pour la lampe. Les longueurs d’onde impliquées dans le cas des

traitements avec la lampe différent donc de ceux réalisés avec le soleil.

Quant aux valeurs d’intensité mesurées par la technique d’actinométrie, il semble qu’elles
soient assez réalistes. En effet, elles sont similaires a celles mesurées par le
spectroradiométre. La légére différence est probablement due a la distance a laquelle les
mesures ont été effectuées (1 et 18 cm). En somme, les doses regues par les échantillons
sont similaires a celles du soleil au midi solaire et respectent donc les conditions dites

naturelles.
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4.2 Méthodologie

4.2.1 Calibration de la technique échangeuse d’ions

A Porigine, la mesure de l’ion libre par la technique d’échange ionique était réalisée a une
force ionique de 200 mM [Fortin 1996]. Pour se rapprocher des conditions naturelles des
lacs et des rivieres du Bouclier canadien, la méthode a été modifiée pour une force ionique
inférieure, soit de 10 mM. Ce choix arbitraire résulte d’expériences en laboratoire avec le
milieu FRAQUIL [Fortin, 1997]. Cependant, il existe des limites a diminuer la force
ionique. En effet, la diminution de la concentration en électrolytes oblige a travailler a des
concentrations en Cd faibles afin que la concentration des contre-ions sur la résine soient

supérieures a celle du métal sur la résine (respect des conditions de trace).

Un aspect important de cette technique, c’est le role joué par la force ionique et plus
particuliérement par les contre-ions Ca et Mg. En plus du réle important de Iion Na dans
I’atteinte rapide de I’état stationnaire entre la résine et le métal, tel que mentionné dans
Fortin (1996), les ions Ca et Mg seraient également essentiels. En effet, méme a une force
ionique de 10 mM de NaNOs, il n’y a pas d’atteinte de I’état stationnaire a des faibles
concentrations de Ca et Mg (figure 3.4). Du moins, il aurait fallu un trop grand volume
d’échantillon (plus de 500 ml) et de temps d’analyse pour atteindre celui-ci. Comme le débit
de la colonne est de 5 ml/min, plus le volume est grand plus le temps d’analyse est long. Par
contre, I’ajout de calcium et de magnésium aux concentrations équivalentes a celles du
milieu FRAQUIL s’est avéré suffisant pour atteindre 1’état stationnaire plus rapidement, soit
4 un volume de 200 mi. Ce volume est acceptable autant au niveau de ’échantillon que du

temps d’analyse.

Par ailleurs, il est difficile d’évaluer I'impact de I’ajout de telles concentrations de calcium et
de magnésium sur la spéciation du cadmium. La littérature est contradictoire a ce sujet.
Selon I’étude de Fukushima et al. (1994), I'impact pourrait étre considéré comme minime.
Dans une autre étude, il est suggéré que la compétition entre le Ca®* et le Cd (II) pour les

sites de complexation n’est pas trés efficace [Cao et al. 1995]. Par contre, Glaus et al.
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(1995) indique une complexation du cadmium par les acides fulviques moindre a une force

ionique élevée.

Quant au coefficient de distribution, il devrait théoriquement augmenter avec la diminution
de la force ionique (équation 6). En effet, en abaissant la force ionique, on diminue les
termes [Na']* et [RNa]". L’effet de compétition pour les sites sur la résine se trouve ainsi
réduit et plus d’ions Cd*" peuvent se fixer sur la résine. Le terme [RzM] est donc augmenté.
Si I’on compare les résultats du coefficient de distribution avec ceux déterminés par Fortin
(1996), on constate qu’effectivement la valeur de celui-ci est accrue d’environ un facteur

6,5.

Les expériences de détermination du volume nécessaire a Iatteinte de I’état stationnaire et
du coefficient de distribution ont été réalisées, entre autre, avec le lac St-Joseph. Mais en
raison de sa complexité (ex :présence de substances humiques) et de la disponibilité de
I’eau, il s’est avéré préférable de travailler avec un milieu mieux défini pour la suite des

expériences, soit le milieu FRAQUIL.

4.2.2 Mesure de carbone inorganique

Certaines expériences ont dues étre éliminées car le volume d’air était biaisé par I'implosion
des bouteilles. Cela était probablement li¢ a la consommation de I'oxygéne lors de la
photolyse de la matiére organique [Miles and Brezonik 1981}, L’utilisation de Iair sans CO,

comme gaz de purge est donc a conseiller pour éviter ces phénomenes d’implosion.
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4.3 Milieu artificiel

4.3.1 L’ion libre

En premier lieu, les concentrations de Cd*" mesurées par TEI dans les échantillons témoins
(tableau 3.4) différent de celles calculées par le logiciel WHAM (tableau 3.3). Cependant, il
en est de méme pour les résultats de Fortin (1996) a pH 7. Selon ce dernier, WHAM sous-
estimerait la complexation du Cd** par Pacide fulvique. Il semblerait que le modéle ne
tiendrait pas compte du déploiement de la molécule d’acide fulvique 4 mesure que ces sites
s’ionisent et se repoussent mutuellement, rendant plus accessible certains sites & un pH

élevé [Schnitzer 1978].

Il n’existe pas vraiment d’étude mettant en relation les métaux traces et la photooxydation
des substances humiques. Cela est peut-étre relié¢ a la difficulté de mesurer I'ion métallique
en faible concentration et en présence de matiére organique. Par conséquent, 1’objectif
principal de cette étude était de quantifier la courbe dose UV-B versus la production de
I’ion libre. Comme on s’y attendait, les résultats montrent que I’exposition des acides
fulviques aux UV-B libére Iion métallique suivant une relation mathématique exponentielle
saturante, ¢’est-a-dire qu’elle se fait rapidement au début et atteint un plateau apres trois
jours d’exposition. En fait, ce plateau correspond presque a la concentration totale de Cd. 11
faudrait donc prés de deux jours et demie d'exposition solaire pour libérer tout le cadmium

lié aux acides fulviques.

1l est difficile de dire s’il en serait de méme pour le milieu naturel. Dans cette présente
étude, le milieu est simple puisqu’il ne contient que des acides fulviques. Un lac est plus
complexe en raison, entre autre, de la présence des acides humiques et des mouvements
d’advection. Des analyses préliminaires effectuées avec le lac Bousquet montrent une
diminution de I’ion libre avec I’exposition aux radiations solaires (tableau 3.8). Cette
différence s’explique peut-étre par la présence de photocomposés plus complexants formés

a partir des substances humiques du lac Bousquet. Une autre hypothése pourrait également
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expliquer cette diminution de I'ion libre. Durant la période de rééquilibration, aprés
I’exposition aux UV-B, la réoxydation du Fe(II) en Fe(IIl) capterait le Cd*" libéré lors de la
photooxidation de la matiére organique. En effet, a cause de leur propriété adsorbante, les
hydroxocomplexes de fer peuvent adsorber les ions métalliques. De plus, ce mécanisme est
trés probable dans les eaux trés humiques tel le lac Bousquet. Il faut aussi préciser que les
mesures d’ions libres ont été effectuées a une force ionique plus élevée soit 200 mM. Enfin,
les échantillons étaient exposés au soleil plutét qu’a une source artificielle. Et comme le
montre la figure 3.2b, les longueurs d’onde impliquées pour le soleil et la lampe différent.
En effet, la lampe posséde une intensité supérieure a celle du soleil pour les longueurs
d’onde inférieures a 306 nm. Ces longueurs d’ondes, probablement tres faibles dans le cas
de I’exposition solaire avec le lac Bousquet, ont peut-étre joué un rdle important dans la
dégradation des acides fulviques et la libération de I'ion libre avec le milieu artificiel. Ii
faudra donc réaliser de nouvelles expériences avec un milieu naturel afin de vérifier ces

différents résultats.

4.3.2 Carbone inorganique

Selon les résultats obtenus dans cette étude, la production de CID semble linéaire avec la
dose, malgré la variabilité de quelques points. En effet, dans la figure 3.7, la droite est brisée
a deux reprises par une perte de CID, soit a la dose 500 et 675 mE/m” et ce, pour deux
expériences différentes. Pour que ce phénomene se produise, il faut qu’il y ait eu une fuite
du contenant ou une réaction de consommation de CO,. L’hypothése d’une consommation
est peu probable car le milieu est stérile et la fixation de CO; est une réaction endogénique,
requérant beaucoup d’énergie (i.e. la photosynthese). Reste I’hypothese de la fuite. Bien
que le Téflon soit faiblement perméable aux gaz, il est possible qu’a long terme, la perte de
gaz soit importante. De plus, I'exposition répétée aux UV altére peut-étre le Téflon, ce qui
augmenterait sa perméabilité d’autant plus que certaines bouteilles utilisées étaient plus
vieilles que d’autres. La perméabilité du Téflon pourrait donc expliquer la variabilité des
résultats pour les mesures de carbone inorganique. Toutefois, cette hypothése n’est pas

appuyée par la littérature ou par des tests expérimentaux.
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Une linéarité a également été observée dans les travaux de Salonen et Vahitalo (1994) ou la
minéralisation de la MOD semble étre linéaire avec le temps. Selon eux, cela indique une
diminution relativement lente de la MOD labile. De plus, De Haan (1993) avait obtenu une

relation linéaire entre la décroissance de la DOC et la dose cumulative.

Ensuite, Granéli et al. (1996b) ont procédé a des mesures de CID in situ 4 différentes
profondeurs dans plusieurs lacs (COD 3,9-19,4 mg/l). Les échantillons étaient exposés aux
radiations UV-A, UV-B et PAR. La dose UV-B était évaluée a 4 KJ/m®. La production de
CID a la surface (0 m) variait entre 86-410 mg C/m’/jour pour les différents lacs. La
production maximale de CID correspond & une décroissance théorique de 1,7-3% du
contenu initial de COD. Dans le cas de cette présente étude, les résultats montrent une
production d’environ 17 uM/jour ou 204 mg C/m’/jour correspondant a une perte de 8% de
COD. La dose UV-B cumulative pour une journée est de 120 mE/m* ou 32 KJ/m’. Dans
une autre étude, on mesure un taux de production de CID de 5 pg/l/heure [Lindell 1996]. 1l
s’agit d’un lac naturel (COD 5,5 mg/l) et d’une exposition & I'aide d’une lampe artificielle
avec une intensité UV-B de 1.91 W/m®. Les présents résultats sont de nouveau plus élevés
soient 12,5 pg/L/heure avec une intensité de 1.46 W/m®. Ces différences pourraient
s’expliquer par le fait que les acides fulviques sont des composés plus labiles que les acides
humiques que I’on retrouve dans un lac. De plus, dans cette présente étude, il ne faut pas
oublier que lintensité est équivalente au midi solaire ou I'intensité du soleil est 4 son
maximum. Il s’agit donc d’une exposition prolongée a cette intensité. Cela differe bien
entendu d’une dose pour une journée normale comme I’on peut retrouver dans I’étude de
Lindell (1996) ou les doses y sont calculées en tenant compte de la latitude, de la saison et
de la période de la journée. En somme, la production de CID serait en fonction de la dose

reque par les échantillons et de la nature de la COD présente.
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4.3.3 Libération du cadmium versus production de CID

La littérature sur la photochimie des substances humiques aquatiques est relativement
récente. Les processus impliqués, les photoproduits et ’altération structurale sont diverses
et complexes. En fait, il n’existe que trés peu de travaux sur les taux de libération des
métaux traces ou concernant la production de CID. C’est pourquoi, un des objectifs de
cette étude était d’essayer d’établir une relation entre la libération de cadmium et la

production de carbone inorganique.

La photolyse de la mati¢re organique peut se présenter sous deux types de courbe cinétique.
D'abord, elle peut étre linéaire en fonction de la dose. Ce cas est possible lorsqu’il n’y a que
des composés ou des parties labiles dans le milieu. Ensuite, elle peut étre exponentielle
croissante avec atteinte d’un plateau. A ce moment-la, il s’agirait plutét d’une
photodégradation rapide des composés ou parties labiles puis des parties plus réfractaires

par la suite.

Par conséquent, il est donc impossible d’établir une relation linéaire entre la libération de
cadmium et la production de carbone inorganique puisqu’il ne posséde pas le méme type de
courbe cinétique en fonction de la dose UV regue. Effectivement, la premiére est
exponentielle tandis que la deuxiéme est linéaire. Par contre, cela suggére que ces deux
phénomeénes mettent en jeu des groupements fonctionnels différents. En effet, Miles et
Brezonik (1981) propose que le CO, provienne de l'oxydation des groupements
carboxyliques attachés aux unités structurales humiques (groupements carboxyliques
aliphatiques) plutdt qu’a I'oxydation de grandes structures aromatiques conduisant a la
production de CO; [Lindell et al. 1995]. La réaction de décarboxylation proposée est la

suivante:

(19) RCOOH + 40, - ROH +CO,

Quant aux sites de complexation des métaux, la littérature suggére que les groupements

carboxyliques aromatiques des substances humiques soient les plus importants sites de
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liaison pour le cadmium. Ce qui est en accord avec les résultats qui indiquent que les
groupements fonctionnels en jeu pour la complexation du cadmium et la décarboxylation
soient différents. Toutefois, les fortes concentrations de métal utilisées dans la littérature
lors de la détermination des sites de liaisons du Cd ne sont pas représentatives des
concentrations retrouvées dans le milieu naturel et dans cette étude. En utilisant des
concentrations aussi élevées, les sites préférentiels sont rapidement saturés et le Cd se lie
aux groupements « moins attrayants » soient les groupements carboxyliques [Christman and
Gijessing 1983]. Tandis qu’a faible concentration comme dans cette €tude, les groupements
tels les thiols dont 1’affinité pour le cadmium est grande, contrdleraient la complexation des
métaux. Néanmoins, il y aurait différents sites de liaison mis en jeu dans la complexation du
cadmium et la décarboxylation, expliquant par conséquent les deux courbes cinétiques

différentes.

Finalement, méme si on ne peut relier ces deux parametres, il est possible de dire que
seulement une faible photooxydation des acides fulviques est nécessaire, soit une production
de CID d’environ 50 uM ou une perte théorique de 23% de COD, pour libérer presque la

totalité du cadmium.

4.4 Milieux naturels

Les résultats des coefficients de distribution déterminés avec les milieux naturels sont
incertains. Tout d'abord, le coefficient devrait diminuer avec le pH. C'est d'ailleurs ce que
l'on remarque entre celui déterminé a pH 6,7 (4,89) pour le lac St-Joseph et celui a pH 5,8
(4,62) pour le lac Tarbell (tableau 3.8). Par contre, lorsqu'on les compare avec le coefficient
déterminé avec le milieu FRAQUIL a pH 6,7 (4,18), il y a un probléme. En effet, le
coefficient du lac Tarbell a pH 5,8 est plus élevé que celui de FRAQUIL a pH 6,7. Ensuite,
I'écart entre celui du lac St-Joseph et le milieu FRAQUIL a pH 6,7 s'expliquerait par la
différence de force ionique (tableau 3.4 et 3.8). En effet, dans le cas du lac St-Joseph, le

coefficient de distribution a été évalué a une force ionique de 11,6 mM tandis que celui avec
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FRAQUIL a une force ionique de 10 mM. Cependant, le probleme avec celui déterminé
avec le lac Tarbell a pH 5,8 demeure toujours. Il faudrait donc procéder a d'autres
expériences pour vérifier ces hypotheses et vérifier les coefficients de distribution obtenus

icl.

Dans le cas des mesures de l’ion libre, les différents résultats avec le milieu naturel
soulévent beaucoup de questions. Comme mentionné auparavant, les résultats avec le lac
Bousquet, contrairement a ceux obtenus avec FRAQUIL, montrent une diminution de l'ion
libre sauf aux concentrations plus élevées. Dans le cas du lac St-Joseph, le pourcentage de
complexation semblent étre différent entre l'eau échantillonnée au mois de juin (tableau 3.8)
et celle au mois de novembre (tableau 3.9), en plus d'étre également différent de celui prédit
par WHAM (78% Cd*"). Au cours de la saison estivale, la photodégradation de la matiére
organique modifierait-elle la capacité de celle-ci a complexer les métaux? Méme si
différentes forces ioniques ont été utilisés lors du dosage de I’ion libre (200 mM et 10 mM),
les changements dans le pourcentage d’ion libre ne devraient pas changer, a condition que la
force ionique n’influence pas la complexation de I'ion libre par la matiere organique. Dans le
cas contraire, cela pourrait expliquer la différence entre les deux périodes d’échantillonnage.
Quant au lac Tarbell, le pourcentage de complexation est plus faible que celui que l'on
pourrait s'attendre étant donné la présence d'une concentration élevée en substances
humiques (14 mg/l). Est-ce que non seulement la concentration mais la nature de la matiere
organique jouerait un role dans la capacité de complexation des métaux? Le plus faible pH

du lac Tarbell entrainerait-il une compétion pour les sites de liaison?

Enfin, il est difficile de comparer et de discuter des résultats obtenus pour le pourcentage
d’ions libres et de ceux prédits par WHAM (tableau 3.12). Le probléme avec le coefficient
de distribution empéche d’étre certain de la fiabilité de la valeur mesurée pour Cd*. Dans le
cas du lac Bousquet, WHAM sous-estime la concentration de I’ion libre. En ce qui concerne
les résultats avec le lac St-Jospeh, pour le mois de juin, le pourcentage d’ions libres est plus
bas que celui prédit par WHAM tandis que pour le mois de novembre, il est plus haut.

Finalement, WHAM sous-estime le pourcentage d’ions libres pour le lac Tarbell a pH 5,8.
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4.5 Recommandations et perspectives

Avec les résultats de cette étude, il est difficile d’évaluer les véritables impacts de
I’augmentation du métal libre par la photolyse de la matiére organique sur I’environnement.
Avant de suggérer que ce phénoméne est important en milieu naturel, de nouveaux essais
devront étre réalisés. En effet, la procédure expérimentale et les méthodes d’analyse, bien
qu’elles se rapprochent du milieu naturel, sont imparfaites. En effet, la technique
échangeuse d’ions est la meilleure méthode pour mesurer I’ion libre en condition trace et en
présence de matiére organique. Toutefois, I'impact de la force ionique sur la spéciation des
métaux reste imprécis. De plus, pour éliminer la variabilité¢ dans les mesures de carbone
inorganique, il faudrait les effectuer dans des tubes en quartz pour éviter une perte possible
de gaz par diffusion & travers le contenant. Idéalement, il faudrait que les deux paramétres
(ion libre et CID) soient effectués dans les mémes contenants. Enfin, les expériences
pourraient étre effectuer a I'aide de la radiation solaire naturelle. Cependant, comme
I’intensité solaire peut varier selon I'heure de la journée ou les conditions climatiques, il
serait important de suivre l'intensité solaire durant I’exposition pour connaitre la dose

exacte regue par les échantillons.

Par ailleurs, de nombreuses questions demeurent sur le devenir de I'ion métallique. Les
résultats ont permis de quantifier la courbe dose-réponse entre la formation de I’ion libre et
la dose UV-B. Toutefois, en milieu naturel, il n’est pas certain que cette méme courbe serait
observée. Dans cette présente étude, le milieu est plus ou moins statique. C’est-a-dire qu’il
y a une certaine agitation de I’eau mais il n’y a pas de renouvellement de la matiére
organique comme ’on retrouve dans le milieu naturel. Le brassage de I’épilimnion ou
encore les mouvements d’advection pourraient faire en sorte que I'ion libre libéré par la

photolyse serait immédiatement recomplexé par ’apport de nouvelle matiére organique.

Toutefois, si comme le suggére les résultats, la libération de cadmium sous la forme Cd*'se
fait relativement rapidement, les UV-B pourraient avoir un impact réel sur la complexation

du cadmium par la matiére organique. Si 'on suit le modéle de I’ion libre, la réponse
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biologique & un métal est proportionnelle a I’activité de I'ion libre plutdt qu’a celle des
métaux totaux. Dans I’optique ou il se produit cette méme libération de I’ion libre en milieu
naturel, la disponibilité de I’ion métallique pourrait étre augmentée pour les organismes
aquatiques. Cependant, il est certain que d’autres expériences en milieu naturel devront étre
réalisées pour valider les résultats obtenus. Il serait également intéressant une fois la
cinétique connue de les refaire en présence d’organismes et de suivre la bioaccumulation des

métaux et cela pour différents types de métaux traces.

Malgré toutes les incertitudes qui demeurent en raison des difficultés expérimentales (ex :
doses trop élevées) et des connaissances restreintes, il y a une évidence, et non une
certitude, que les UV-B causent un stress important aux organismes aquatiques [Smith
1989]. Les effets directs sont nombreux et peuvent affecter tous les niveaux de la chaine
alimentaire des bactéries en passant par le plancton jusqu’aux poissons [Hader and Worrest
1990]. Mais, il existe également des effets indirects comme les processus photochimiques

qui doivent étre considérés.

Si dans les prochaines années I’amincissement de la couche d’ozone se poursuit,
I’augmentation de Iion libre par la photodégradation de la matiére organique dans les
milieux aquatiques pourrait devenir de plus en plus préoccupante. En outre, si ’on combine
ce probléme a d’autres changements environnementaux tel Pacidification des lacs, qui
entraine la précipitation de la matiére organique dissoute [Yan et al. 1996, Schindler et al.
1996], le stress subit par les organismes seraient possiblement de plus en plus important.
L’écosystéme a une capacité tampon pour tolérer le stress. Mais lorsque le stress excede le

seuil de capacité, il est souvent trop tard pour réagir.






5. CONCLUSION

Cette étude portait sur l'impact des radiations UV-B sur la libération du cadmium complexé

par la matiére organique. Lors de la photooxidation des substances humiques, les UV-B
libéreraient le cadmium complexé sous sa forme libre, Cd*". Le principal objectif était donc
de quantifier la courbe dose-réponse entre la dose UV-B regue par les échantillons et cette
libération de l'on libre. De plus, la photooxidation de la matiére organique a été suivie en
mesurant la production de carbone inorganique. Cela a permis de vérifier s'il y avait une

relation entre la libération de cadmium et la production de carbone inorganique.

5.1 Méthodologie

Les expériences ont été réalisées a l'aide d'une lampe UV-B. L'intensité de celle-ci a été
calculée a l'aide de la technique d'actinométrie. Les mesures d'intensité se sont révélées

comparables a celles du soleil (figure 3.2 et tableau 3.2).

Par ailleurs, le dosage de lion libre a été effectué par la technique d'échange ionique
développée par Fortin (1996). Cette derniére a été cependant modifiée pour la rapprocher
davantage du milieu naturel. Ainsi, elle a été calibrée pour le cadmium a un pH de 6,7 et la
force ionique est passée de 200 mM a 10 mM. Un nouveau volume d'échantillon nécessaire
pour atteindre l'état stationnaire ainsi qu'un nouveau coefficient de distribution ont été
déterminés ( figure 3.4 et tableau 3.4). De plus, il a été suggéré que les contre-ions Ca et

Mg seraient également importants dans l'atteinte de I'état stationnaire.
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5.2 Production de Il'ion métallique et de carbone
inorganique

La photooxidation des acides fulviques par la radiation UV-B a libéré le cadmium
complexé. Ainsi, les résultats ont montré une augmentation de celui-ci en fonction de la
dose recue. La cinétique de libération de lion libre correspond, en fait, a une courbe
exponentielle saturante indiquant une photooxidation rapide des parties labiles puis des
parties plus réfractaires par la suite (figure 3.5). L'équation de la courbe est la suivante:
A[Cd*] = 2,0 [1-exp*®01?4 "VB) | De plus, la production de Cd*" s'est faite relativement

rapidement, c'est-a-dire & l'intérieur de deux jours et demie.

Quant a la cinétique de production de carbone inorganique, celle-ci semble linéaire
indiquant la lente photooxidation de composés labiles (figure 3.6). L'équation de la courbe
est la suivante: CID = 0,141dose UV-B + 3,319. Les résultats sont comparables avec le peu
de littérature existante. La différence avec certaines études pourrait s'expliquer par
l'utilisation de doses et de composés de labilité variée. De plus, la variabilité des résultats est
peut-étre due a la perméabilité du Téflon aux gaz. Clest pourquoi il est fortement

recommandé d'effectuer ce genre de mesures dans des tubes en quartz.

La mise en évidence de la relation entre la libération de l'ion métallique et la production de
carbone inorganique s'est donc révélé impossible en raison de la différence entre les deux
courbes cinétiques. Cela indique cependant que les groupements fonctionnels mis en jeu
dans ces deux réactions sont différents. En effet, la production de carbone inorganique
proviendrait de la décarboxylation des groupements carboxyliques aliphatiques des acides
fulviques. Dans le cas de la libération de Cd*, il s'agirait plutdt des groupements

carboxyliques aromatiques ou des groupements thiols.

Les résultats avec le milieu naturel soulévent beaucoup de questions. La force ionique

élevée utilisée pour la TEL la nature de la matiére organique ainsi que la variabilité de sa
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capacité de complexation des métaux au cours de la saison estivale, en raison de la

photooxidation, devraient tous étre des facteurs a considérer dans l'avenir.

Enfin, cette étude ne permet pas d'évaluer l'impact de 'augmentation de l'ion métallique due
a la photooxydation des substances humiques dans le milieu aquatique naturel. Cependant,
si le phénomeéne existe vraiment, il pourrait devenir de plus en plus préoccupant dans les

années a venir avec la disparition continue de la couche d'ozone.
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7. ANNEXES

7.1 Paramétres pour le dosage du cadmium par four

graphite a absorption atomique

Le dosage du cadmium total et de ’éluat ont été effectués par four au graphite a I’aide de
deux appareils soit le Varian spectrAA 300 et le Perkin Elmer SIMAA 6000 respectivement.
Les fortes concentrations de Ca et de Mg de I’éluat causaient trop d’importants bruits de
fond chez le Varian. Par contre, ce dernier était beaucoup plus rapide pour I’analyse du
cadmium total. Les paramétres principaux du dosage du cadmium par ces deux appareils
sont indiqués aux tableaux 7.1 et 7.2. Pour le Varian, les concentrations ont été mesurées
par hauteur de pic tandis que pour le Perkin Elmer, elles ont été mesurées par I’aire du pic.
Tous les échantillons sont mesurés deux fois et une moyenne est calculée. Les courbes de
calibration sont vérifiées a ’aide d’échantillons certifiés. Enfin, le modificateur utilisé pour
les deux méthodes est d’un mélange de Pd 0,1% (m/v) avec Mg(NOs), 0,06% (m/v) dans
HNO; 0,2%.

Tableau 7.1 ; Paramétres du four pour le dosage de I’€éluat par I’appareil Varian SpectrAA

300
étape température (°C) temps (s)
1 95 5
2 150 60
3 500 10
4 500 5
5 500 2
6 1900 0.8
7 1900 2
8 2000 2
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Tableau 7.2 ;: Paramétres du four pour le dosage de I’éluat par I’appareil Perkin Elmer

SimAA 6000 .
étape température (°C) temps d’élévation temps de
(s) maintenance(s)
1 110 1 30
2 130 15 30
3 500 10 20
4 1650 0 5
5 2450 1 3

N.B :température d’injection : 20°C

7.2 Paramétres du dosage du carbone inorganique (CID)

par chromatographie en phase gazeuse (GC)

Avant de commencer, le septum est changé car celui-ci est congu pour un maximum d’une
vingtaine d’injections. La colonne en place est la PORAPAK Q80/100 mesh de dimension
6pi X 0.25 po O.D. La pression de I’hélium est a 60 psi et le débit 35 ml/minute. Les

paramétres spécifiques sont indiqués au tableau 7.3.

Tableau 7.3 : Paramétres pour le dosage du CID par GC

Parametres Réglage
balance 4
échelle x1
atténuation 16

température du four (°C):

palier 1 40
palier 2 40
palier 3 40
température du détecteur (°C): 40
température de I’injecteur (°C): 40
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7.3 Résultats brutes

7.3.1 Actinométrie

Tableau 7.4 : Coefficient d’extinction du complexe phénanthroline-ferreux

concentration du complexe absorbance
(M)

0 0,03
1,60E-05 0,17
1,60E-05 0,18
4,80E-05 0,46
1,12E-04 0,98
1,44E-04 1,21

Tableau 7.5 : Intensité de la lampe mesurée par actinométrie pour les bouteilles d’un litre

échantillon temps | absorbance Intensité Intensité
mol/L/sec | wE/m’/s
blanc 0 0,019
posi 1 5 0,181 5,28E-07 17,6
post 1 10 0,335 5,14E-07 17,2
posi 2 5 0,198 5,83E-07 19,5
posi 2 10 0,37 5,71E-07 19,1
posi 3 5 0,201 5,93E-07 19,8
posi 3 10 0,401 6,22E-07 20,8
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Tableau 7.6 : Intensité de la lampe mesurée par actinométrie pour les bouteilles de 125 ml

échantillon | temps | absorbance Intensité Intensité
mol/L/sec | uE/m2/s

blanc 1 0 0,026

posi 1 5 0,251 7,33E-07 19,8
posi 1 10 0,45 6,90E-07 18,7
blanc 2 0 0,024

posi 2 5 0,287 8,56E-07 23,2
posi 2 10 0,526 8,17E-07 22,1
blanc 3 0 0,024

posi 3 5 0,287 8,56E-07 23,2
posi 3 10 0,557 8,68E-07 23,5
blanc 4 0 0,023

posi 4 5 0,302 9,09E-07 24,6
posi 4 10 0,533 8,30E-07 22,5
blanc 5 0 0,024

posi 5 5 0,285 8,50E-07 23,0
posi 5 10 0,53 8,24E-07 22,3
blanc 6 0 0,022

posi 6 5 0,244 7,23E-07 19,6
posi 6 10 0.436 6.74E-07 18.2
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7.3.2 Dosage de l’ion libre

Tableau 7.7 : Coefficient de distribution & pH 6,7 pour le cadmium avec FRAQUIL

Echantillon | m, [Cd* Jom élution | élution | [R-Cdlmes | A
(nM) (8) (ml) (nM) (Vg)

03 A 7,29 1,84 2,31 2,20 25,4 4,17
0,3 B 7,29 1,84 2,34 2,23 248 4,13
03C 7,29 1,84 2,33 2,22 248 4,10
0,6 A 7,29 4,74 2,33 2,22 64,1 4,10
0,6 B 7,29 4,74 2,32 2,21 65,3 4,18
0,6 C 7,29 4,74 2,32 2,21 64,3 4,11
1,0A 7,29 7,03 2,33 2,22 102 4,44
1,0B 7,29 7,03 2,33 2,22 101 4,38
1,0C 7,29 7,03 2,32 2,21 104 4,48
test2-a | 7,29 7,36 2,35 2,24 101 4,23
test2-b | 7,29 7,36 2,34 2,23 94,8 3,94
test 1-a | 7,791 7,57 2,36 2,25 105 4,01
test 1-b | 7.791 7,57 2,32 2,21 110 4,12
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Tableau 7.8 : Concentration de Cd*" en fonction de la dose UV-B regue avec le milieu

FRAQUIL
Echantillon | dose UV-B m, élution ¢lution [R-Cd]mes [CA* Jumes
(mE/m%) (mg) g) (ml) (nM) (nM)
témoin 1-a 0 7,29 235 224 85,8 5,89
témoin 1-b 0 7,29 2,36 2,25 88,0 6,07
posi 1-a 77,2 7,29 2,35 2,24 106 7,29
posil-b 77,2 7,29 2,36 2,24 103 7,08
témoin 2-a 0 7,29 2,01 1,92 102 5,97
témoin 2-b 0 7,29 2,34 2,23 85,8 5,88
posi 2-a 68,8 7,29 2,35 2,23 101 6,95
posi 2-b 68,8 7,29 2,36 2,25 101 7,00
témoin 3-a 0 7,29 2,36 2,25 89,3 6,17
témoin 3-b 0 7,29 2,37 2,26 86,6 6,00
posi 3-a 33,2 7,29 2,36 2,25 94,4 6,51
posi 3-b 33,2 7,29 2,36 2,25 95,5 6,58
témoin 4-a 0 7,29 2,34 2,22 89,0 6,07
témoin 4-b 0 7,29 2,32 2,21 88,5 6,00
posi 4-a 77,6 7,29 235 2,24 105 7,24
posi 4-b 77,6 7,29 2,34 222 104 7,12
témoin 5-a 0 7,29 2,52 2,40 78,6 5,79
témoin 5-b 0 7,29 2,36 2,24 81,8 5,63
posi 5-a 68,8 7,29 2,35 2,23 98,1 6,73
posi 5-b 68,8 7,29 2,33 2,22 101 6,86
témoin 6-a 0 7,29 2,35 2,23 89,3 6,12
témoin 6-b 0 7,29 2,37 2,25 83,3 5,76
posi 6-a 33,2 7,29 2,34 223 91,3 6,25
posi 6-b 33,2 7,29 2,36 2,25 90,7 6,26
témoin 7-a 0 7,29 2,49 2,37 71,1 5,52°
témoin 7-b 0 7,29 2,34 2,22 68,1 4,97
posi 7-a 187 7,29 2,33 2,22 93,0 6,76
posi7-b 187 7,29 1,82 1,73 94,8 5,38
témoin 8-a 0 7,29 234 2,22 74,6 5,45
témoin 8-b 0 7,29 2,34 2,23 75,2 5,50
posi 8-a 336 7,29 2,31 2,20 101 7,27
posi 8-b 336 7,29 2,32 2,21 104 7,57
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témoin 9-a 0 7,29 2,33 2,22 84,7 6,17
témoin 9-b 0 7,29 2,32 2,21 87,1 6,31
posi 9-a 586 7,29 2,31 2,20 105 7,58
posi 9-b 586 7,29 2,31 2,20 107 7,75
témoin 10-a 0 7,29 2,34 2,23 80,5 5,89
témoin 10-b 0 7,29 2,35 2,24 81,3 5,97
posi 10-a 187 7,29 2,33 2,22 103 7,50
posil0-b 187 7,29 2,34 2,23 103 7,55
témoin 11-a 0 7,29 2,34 2,22 79,1 5,77
témoin 11-b 0 7,29 2,34 2,23 74,7 5,46
posi 11-a 336 7,29 2,33 2,21 104 7,52
posi 11-b 336 7,29 2,33 2,22 106 7,69
témoin 12-a 0 7,29 2,32 2,21 88,9 6,44
témoin 12-b 0 7,29 2,34 2,22 85,0 6,20
posi 12-a 586 7,29 2,32 2,21 115 8,31
posi 12-b 586 7.29 2,31 2,20 113 8,15

a : valeur rejetée, probléme durant TEI
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7.3.3 Dosage du carbone inorganique

Tableau 7.9 : Production de CID en fonction de la dose UV-B regue.

Echantillon| volume |volume| facteur surface surface | production| dose
d'étalon”| d'air® de |d'intégration|d'intégration| CID(uM) | UV-B
dilution”| duCID | duC.ID. (mE/m?)
mesurée. corrigée
témoin 1.1 99,7 37,5 | 0,376 7277 2737 116 0
témoin 1.1 100 37,4 | 0,373 6797 2537 109 0
echl.3 100 37,6 | 0,375 7588 2846 119 27,9
echl .4 100 37,5 | 0,375 7350 2754 116 28,2
echl.2 100 37,6 | 0,375 7907 2967 123 68,1
echl.6 100 36,6 | 0,365 7763 2830 119 68,5
echl.1 100 35,3 | 0,352 9464 3334 134 116
echl.5 100 36,9 | 0,368 11897 4384 161 113
témoin 2.1| 99,9 37,2 | 0,372 7697 2866 170 0
témoin2.2| 101 36,6 | 0,364 7328 2664 158 0
ech2.6 100 36,7 | 0,367 8180 3001 178 118
ech2.1 100 35,3 | 0,353 9482 3344 198 209
ech2.3 99,5 38,1 0,383 8462 3243 192 243
ech2.5 99,9 37,2 | 0,373 8514 3172 188 267
ech2.4 101 36,9 | 0,367 8591 3151 187 299
ech2.2 100 37,3 | 0,371 10165 3772 222 336
témoin 3.1°| 99,5 36,0 | 0,362 5333 1928 114 0
témoin 3.2°| 99,5 37,9 | 0,381 5356 2039 112 0
ech3.1® 99,5 37,6 | 0,378 6040 2282 135 24,1
ech3.2? 99,9 37,9 | 0,379 6109 2318 137 52,6
ech3.3? 99,5 38,3 | 0,385 6709 2586 154 99,7
ech3.6* 99,5 37,5 | 0,376 6961 2619 156 209
ech3.5* 99,5 37,7 | 0,379 6707 2540 151 267
ech3.4* 99,4 38,1 0,383 7877 3018 179 336
témoin 4.1°| 99,5 35,8 | 0,359 10747 3863 267 0
témoin 4.2°| 99,6 37,8 | 0,380 11664 4427 307 0
ech4.6 99,6 37,1 0,373 8651 3224 218 317
ech4.1 99,6 374 | 0,376 9235 3468 235 417
ech4.2 99,5 38,2 | 0,384 8085 3103 209 504
ech4.3 99,7 38,2 | 0,383 9809 3762 256 584
ech4.5 99,6 37,9 | 0,380 8413 3198 216 672
ech4.4 99,5 38,1 0,383 10297 3944 272 672
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témoin 5.1°| 993 | 33,4 | 0,336 6260 2103 132 0
témoin 5.2°| 99,1 30,5 | 0,308 6026 1856 114 0
ech5.1? 993 | 33,6 | 0,339 6942 2353 151 21,8
ech5.2? 99,1 38,8 | 0,391 6572 2572 167 52,6
ech5.3? 993 | 292 | 0,294 6121 1799 110 72,7
ech5.6® 992 | 284 | 0,286 9213 2638 173 209
echs.5" 993 | 37,8 | 0,381 6978 2659 174 267
ech5.4* 993 | 38,0 | 0,383 7953 3046 204 336
témoin 6.1°| 99,3 | 38,0 | 0,383 4580 1753 94 0
témoin 6.2°| 99,2 | 30,8 | 0,311 5465 1698 92 0
ech6.1® | 992 | 34,1 | 0,344 5244 1802 97 24,1
ech62® | 993 | 38,8 | 0,391 5687 2222 120 52,6
ech6.3® | 993 293 | 0,295 6413 1892 102 112
ech6.6 | 992 | 28,6 | 0,288 7222 2083 112 209
ech6.5° | 993 | 38,1 | 0,384 6303 2420 130 267
ech6.4® | 993 | 384 | 0,387 6847 2650 142 336
témoin 7.1°| 99,6 | 37,7 | 0378 5367 2031 106 0
témoin 7.2°| 99,5 | 30,5 | 0,306 6077 1860 96 0
ech72® | 996 | 38,5 | 0,386 6960 2689 142 68,5
ech7.6 | 995 | 283 | 0,285 8755 2492 131 313
ech7.5® | 994 | 38,0 | 0,382 8247 3151 168 380
ech7.1®> | 996 | 33,8 | 0,339 8537 2895 153 500
ech7.4® | 995 | 382 | 0,384 8888 3412 183 584
ech7.3® | 996 | 29,1 | 0,292 9509 2775 147 678

(1) Volume d’étalon = Volume aprés la purge - volume vide
(2) Volume d’air = Volume plein - volume aprés ajout d’acide

(3) Facteur de dilution = volume d’air / volume d’étalon
a : résultats rejetés ; problémes lors de ’analyse (implosion des bouteilles ou seringue bouchée)

b : purge avec de I’air (oxygéne et azote), autres purges avec de I’hélium.
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Pour chaque groupe d’expérience, une courbe de calibration a été effectuée. Le tableau 7.9

est un exemple de résultats obtenus pour une calibration.

Tableau 7.10 Exemple de courbe de calibration pour les mesures de CID par GC

Etalon volume | volume | facteur de surface surface
d'étalon d'air dilution | d'intégration | d'intégration
du C1D. du C1D.
corrigée
blanc-1 101 37,5 0,372 0 0

0.07 mM 101 32,3 0,321 4019 1289
0.14 mM 101 373 0,371 7311 2710
0.28 mM 101 36,7 0,365 13603 4963

7.3.4 Autres expériences

Tableau 7.11 Coefficient de distribution a un pH de 6,7 pour le cadmium avec le lac St-

Joseph (force ionique 11,6 mM)

Echantillon | pH m, | [Cd*Toom | élution | élution | [R-Cdlmes ACd
(mg) (nM) (2) (ml) (nM) (Vg)

nol 6,7 | 7,79 2,46 - 2,19 42,7 4,88
no 4 6,7 | 7,79 2,46 2,15 2,07 45,4 4,70
no 5 6,7 | 7,79 2,46 2,34 2,25 42,7 4,81
no 6 6,7 | 7,79 2,46 2,34 2,25 40,9 4,61
no 7 6,7 | 7,79 4,78 2,30 2,21 83,6 4,76
no 8 6,7 | 7,79 4,78 2,30 2,21 85,4 4,87
no 9 6,7 | 7,79 4,78 2,27 2,18 88,1 4,95
no 10 6,7 | 7,79 12,4 2,33 2,24 228 5,07
no 11 6,7 | 7,79 12,4 2,33 2,24 235 5,23
no 12 6,7 | 7,79 12,4 2,28 2,20 228 4,98
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Tableau 7.12: Coefficient de distribution & un pH de 5,8 pour le cadmium avec le lac Tarbell

(force ionique 10 mM)

Echantillon | pH m, | [ Cd* Juom | élution | élution | [R-Cdlues ACe
o | @ | m) | @ W)

03 A 58 | 7,32 2,87 2,32 2,21 41,7 4,40
03B 58 | 732 2,87 2,34 2,23 41,7 4,44
03C 58 | 732 2,87 2,37 2,26 40,5 4,36
0.6 A 58 | 732 5,13 2,30 2,19 75,1 437
0.6B 58 | 732 5,13 2,33 2,22 77,0 4,55
0.6 C 58 | 7,32 513 2,32 2,21 80,9 4,76
1.0A 58 | 732 7,73 2,35 2,24 124 4,91
1.0B 58 | 732 7,73 2,35 2,23 124 4,91
1.0C 58 | 7,32 7,73 2,34 2,22 123 4,86

Tableau 7.13 : Dosage de I’ion libre avec la TEI a une force ionique de 200 mM, un pH de

7,0 et un coefficient de distribution de 0,7 pour le lac Bousquet.

Echantillon| dose | m, |élution| élution | [Cdlet | [R-Cd]mes | [Cd* Imes | moOyenne
UV-B |(mg)| (g) (m) | (M) (nM) (nM)
(mE/mZ)
TBS 1 0 1735| 188 | 181 | 237 | 242 | 085 |0,7740,06"
TBS8.2 0 7,35 2,12 2,04 2,37 1,83 0,72
TBS8.3 0 7,35 2,08 2,00 2,37 1,96 0,76
EXPB8.2 | 2,55 |7,35| 2,08 2,00 2,37 1,55 0,60 0,58%0,02
EXPB8.3 | 2,55 |7,35| 2,08 2,00 2,37 1,46 0,56
TB13.1 0 7,35 2,16 2,08 8,96 4.43 1,78 1,7910,10
TB13.2 0 735 2,15 2,07 8,96 4725 1,70
TB13.3 0 735 2,17 2,09 8,96 4,69 1,89
EXPB13.2| 8,84 |7,35| 2,08 2,00 8,96 1,09 0,43 0,491+0,06
EXPB13.3| 8,84 (7,35| 2,08 2,00 8,96 1,39 0,55
TB18.1 0 7,35 2,18 2,09 89 66,7 27,0 26,9+0,1
TB18.2 0 7.35| 2,08 1,99 89 69,4 26,7
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EXPB18.1| 9,57 |7,35| 2,13 2,05 89 45,5 18,1 19,1+0,9
EXPB18.2| 9,57 [7,35| 2,15 2,06 89 49,1 19,6
EXPB183| 9,57 |7,35| 2,14 2,06 89 49,4 19,6
TB20.1 9,57 |7,35| 2,15 2,06 178 133 53,2 53,8423
TB20.2 9,57 |7,35| 2,13 2,04 178 142 56,2
TB20.3 9,57 |7,35| 2,09 2,01 178 133 51,8
EXPB20.2| 9,57 |7.35| 2,14 2,06 178 160 63,7 63,1+0,7
EXPB20.3| 9,57 |7,35| 2,10 2,02 178 160 62,4
TB22.1 9,57 |7,35| 2,16 2,08 890 987 395 385+£11
TB22.2 9,57 |7,35| 2,13 2,05 890 987 374
TB22.3 9,57 |7,35| 2,13 2,05 890 979 386
EXPB22.1| 9,57 |7,35| 2,18 2,09 890 979 396 39145
EXPB22.2| 9,57 |7,35| 2,14 2,05 890 943 391
EXPB22.3| 9,57 |7.35| 2,12 2,04 890 979 387

a : incomplet : données manquantes
b : [Cd*] calculée par WHAM est de 0,56 nM

Tableau 7.14 : Dosage de I’ion libre avec la TEI a une force ionique de 200 mM, un pH de
7.0 et un coefficient de distribution de 0,7 pour le lac St-Joseph
(échantillonné le 18/06/97).

Echantillon | dose m, | élution| élution |[CdJwt| [R-Cdlmes | [Cd* Jmes | moyenne
UV-B | (mg) | (g | (m) | (M) (nM) (nM)
(mE/m?)
T1.1 0 7,79 | 235 2,26 8,9 7,38 3,05 |3,37+0,38
T1.2 0 7,79 | 2,26 2,17 8,9 10,2 4,05
T1.3 0 7,79 | 2,25 2,16 8,9 7,92 3,12
T2.1 0 7,79 | 2,27 2,18 8,9 8,27 3,29
T2.2 0 | 779 224 | 216 | 89 9,07 3,57
T2.3 0 7,79 | 2,25 2,16 8,9 7,92 3,12
3.1 70,2 7,79 | 2,25 2,16 8,9 7,83 3,08 |3,04+0,04
32 70,2 7,79 | 2,27 2,18 8,9 7,65 3,04
33 70,2 7,79 | 2,22 2,13 8,9 7,74 3,01
1.1 288 7,79 | 2,25 2,16 8,9 8,81 3,47 {3,60+0,13
1.2 288 7,79 | 2,26 2,17 8,9 9,07 3,59
1.3 288 7,79 | 2,28 2.19 8.9 9,34 3,73
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Tableau 7.15 : Dosage de I’ion libre avec ou sans exposition aux UV-B pour le lac St-
Joseph a une force ionique de 10mM, a un pH de 6,7 et un coefficient de

distribution de 4,8

Echantillon | dose m, | élution |élution| [Cd]w: |[R-Cdlmes| [Cd* Imes| moyenne
UVB | (mg) | (g | (m) | (M) | M) | (M)
(mE/m®)
témoin2H-a| O 779 | 239 | 2,30 | 8,69 147 9,10 |85440,56
témoin2H-b 0 7,79 2,59 | 2,49 8,69 119 7,98

expo2H-a | 23,1 7,79 2,40 | 2,31 8,42 132 8,23 | 8,20+0,03
expo2H-b | 23,1 7,79 2,41 | 2,32 8,42 131 8,17

témoinSH-a 0 7,79 2,39 | 2,30 8,48 125 7,76 | 7,90+0,14
témoinSH-b 0 7,79 2,38 | 2,29 8,48 130 8,04
expoSH-a | 52,4 7,79 238 | 2,28 8,43 146 8,99 | 8,94+0,05
expoSH-b | 52,4 7,79 2,39 | 2,30 8,43 144 8,89

témoin10Ha 0 7,79 2,40 | 231 9,08 148 9,23 |9,17£0,05
témoin10Hb 0 7,79 2,38 | 2,29 9,08 148 9,12
expolOH-a | 122 7,79 2,40 | 2,31 8,50 150 9,29 |9,30+0,00
expolOH-b | 122 7,79 241 | 232 8,50 149 9,30
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Tableau 7.16 : Dosage de I’ion libre avec ou sans exposition aux UV-B pour le lac Tarbell a

une force ionique de 10mM, a un pH de 5,8 et un coefficient de distribution

de 4,62
Echantillon | dose m, élution | élution | [Cd}wt |[[R-Cd]mes [Cd2+]ms moyenne
UVB | (mg) | (8 | (m) | M) | M) | (M)
(mE/m?)
témoin 1-a 0 7,32 2,36 | 2,25 8,9 115 7,67 |17,72+0,05
témoin 1-b 0 7,32 2,38 | 2,27 8,9 116 7,77
posi 1-a 221 7,32 2,46 | 234 8,9 122 8,43 | 8,04+0,38
posi 1-b 221 7,32 2,35 | 2,24 8,9 116 7,66
témoin 2-a 0 7,32 2,36 | 2,25 8,9 117 7,79 | 7,7940,00
témoin 2-b 0 7,32 2,36 | 2,24 8,9 117 7,80
posi 2-a 31,4 7,32 2,34 | 2,23 8,9 122 8,04 |7,97+0,07
posi 2-b 31,4 7,32 2,37 | 2,26 8,9 118 7,90
témoin 3-a 0 7,32 2,35 | 2,23 8,9 114 7,55 | 7,65+0,09
témoin 3-b 0 7,32 2,34 | 2,22 8,9 118 7,74
posi 3-a 71,8 7,32 2,33 | 222 8,9 117 7,64 | 7.85+0,21
posi3-b | 71,8 | 732 | 237 | 225 | 89 121 8,06
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Tableau 7.17 : Dosage de I’ion libre avec ou sans exposition aux UV-B pour le lac Tarbell a
une force ionique de 10mM, a un pH de 6,7 (absence du cacul de [Cd*] en

raison du probléme avec le coefficient de distribution)

Echantillon | dose m, | élution | élution| [Cdlt |[R-Cdlmes| [CA* Tmes
UVB | (mg) | (8 | m) | M) | M) | (M)
(mE/m?)
témoin 1-a 0 7,35 2,35 | 2,24 8,9 120 ?
témoin 1-b 0 7,35 2,32 | 2,21 8,9 103 ?
posi l-a 33,2 735 | 2,33 | 2,22 8,9 119 ?
posi 1-b 33,2 7,35 2,36 | 2,25 8,9 120 ?
témoin 2-a 0 7,35 2,35 | 2,24 8,9 123 ?
témoin 2-b 0 7,35 2,34 | 2,23 8,9 120 ?
posi 2-a 77,2 7,35 2,36 | 2,24 8,9 124 ?
posi 2-b 77,2 7,35 2,35 | 2,23 8,9 123 ?
témoin 3-a 0 7,35 2,33 2,22 8,9 113 ?
témoin 3-b 0 7,35 2,35 | 2,23 8,9 119 ?
posi 3-a 187 735 | 2,36 | 2,25 8,9 130 ? |
posi 3-b 187 735 | 2,37 | 2,25 8,9 130 ? |






