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« Les mouches bourdonnaient sur ce ventre putride,
D’ou sortaient de noirs bataillons
De larves, qui coulaient comme un épais liquide
Le long de ces vivants haillons ».

Charles Baudelaire, Les Fleurs du Mal.

« Le pourrissement du cadavre a commencé. L’admirable travail de I’embaumeuse n’aura
duré que ce que durent les roses. Voila que la peau part en lambeaux, que la chair se ride, que
le pigment n’est plus qu'un souvenir. Voici que les asticots prospérent, que la vermine
accourt pour se nourrir de ma viande en décomposition, que les larves s’extirpent de mes
orbites creusées. Voila que les os deviennent friables, qu’ils se détachent du squelette, se
brisent en chutant, qu’ils forment un tas de détritus, ou de cendres. [...] C’est un autre
spectacle qui se joue. Il y a encore une vie apres la mort, celle des charognards. »

Philippe Besson, Un Garcon d’Italie.
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Encore une fois pour Francis.
Plus que jamais.

« On peut croire ce que [’on veut,

On peut s’accrocher aux fontaines de certitudes pour se protéger a des idées fossilisées,
Par I’habitude on peut emprunter toujours des voies bien balisées,

Et puis soudain changer d’avis : improviser le chemin, improviser le chemin... »

Jérome Miniere, Arpenter







Avant-propos

Cette thése « par articles » comporte d’abord une synthése qui fait état de la
problématique et de la pertinence ce cette recherche doctorale tout comme elle décrit les
principaux résultats obtenus et discute de leurs implications. Trois articles soumis dans des
revues avec comité de lecture (dont un est publié et deux sous presse) viennent ensuite
appuyer la synthése. Mentionnons que des ajouts suite aux commentaires des membres du
jury apres lecture du document lors du dépoét initial ont été insérés dans le texte et que par
conséquent, le contenu de certains articles présentés dans ce document final peut Iégerement

différer de celui retrouvé dans les articles originaux.
La contribution des auteurs des articles aux divers projets de recherche s’établit comme suit :

1. Sarica J., Amyot M., Hare L., Blanchfield P., Bodaly D., Hintelmann H. et Lucotte M.
2004. Transfer of mercury from fish to scavenging invertebrates in boreal lakes: the use of

stable isotopes of mercury. Environmental Pollution. (Sous presse)

2. Sarica J., Amyot M., Hare L., Doyon M.R. et Stanfield L.W. 2004. Salmon-derived
mercury and nutrients in a Lake Ontario spawning stream. Limnology and Oceanography.

49(4), 891-899.

3. Sarica J., Bey J., Amyot M. et Hare L. 2004. The fate of mercury in Calliphoridae larvae

feeding on fish carcasses. Environmental Toxicology and Chemistry. (Sous presse)

José Sarica : Conception, réalisation des projets (échantillonnage, analyses, traitement des
données) et rédaction des articles;

Marc Amyot : Conception des projets, contribution aux traitements des données et rédaction
finale des articles;

Landis Hare : Conception des projets, contribution aux traitements des données et a la
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rédaction des articles;

Paul Blanchfield: Conception du projet et contribution a la rédaction de I’article;

Drew Bodaly: Conception du projet et contribution & la rédaction de I’article;

Holger Hintelmann : Conception du projet et contribution aux analyses du mercure
isotopique en exces ainsi qu’a la rédaction de ’article;

Marc Lucotte : Conception du projet et contribution a la rédaction de I’article;
Marie-Renée Doyon : Conception du projet et contribution aux analyses du mercure total
ainsi qu’a la rédaction de ’article;

Les William Stanfield : Conception du projet ainsi qu’a la rédaction de I"article;

Julien Bey : Conception du projet et contribution aux analyses du mercure total ainsi qu’a la

rédaction de ’article.
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Résumé

On a longtemps pris pour acquis que les poissons étaient le dernier maillon du réseau
trophique aquatique. Or les nécrophages se nourrissant des carcasses de poisson et les
prédateurs naturels de ces nécrophages se situent encore plus hauts dans la chaine
alimentaire. Il est établi que le role des organismes nécrophages est fondamental dans le
fonctionnement des écosystémes puisqu’il permet le recyclage d’énergie. Par contre, aucune
étude ne s’est encore intéressée aux transferts de contaminants, dont le mercure (Hg), a un tel

niveau trophique.

L’ objectif principal de cette recherche consiste, par conséquent, a mesurer les transferts
du Hg bioaccumulé dans les carcasses de poisson vers les invertébrés aquatiques et terrestres
nécrophages. Pour y répondre, nous avons considéré deux cas contrastés de mortalité
naturelle: (1) la mortalité naturelle annuelle non liée a la prédation des poissons dans les lacs;
(2) la mortalité naturelle annuelle du saumon Quinnat aprés le frai au sein d’une rivicre

ontarienne.

Lors d’une expérience préliminaire menée au sein d’un lac boréal (lac Laflamme,
Québec, Canada), au cours de laquelle des poissons morts avaient ét¢ placés en zone littorale,
nous avons observé que les sangsues étaient fortement attirées par les carcasses en
décomposition et augmentaient leurs concentrations de Hg en fonction du temps d’exposition
aux poissons morts. Afin de démontrer que de tels transferts de Hg entre les carcasses de
poisson et les organismes nécrophages (i.¢., sangsues) existaient, nous avons profité de
I’avantage unique qu’offre le projet METAALICUS (Mercury Experiment to Assess
Atmospheric Loadings in Canada and the United States), conduit a la station de recherche de
ELA (Experimental Lakes Area, Ontario), en nourrissant des sangsues avec des perchaudes
enrichies in situ aux isotopes stables de Hg (***Hg) au sein d’aquarium, en laboratoire. Ces

perchaudes enrichies en ***Hg ont été également placées dans la zone littorale d’un lac boréal
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dans lequel aucun ajout de Hg*”

n’avait été effectué (lac 240). En laboratoire, nos résultats
ont démontré clairement que les sangsues accumulaient efficacement et rapidement une
quantité significative de Hg des carcasses de poisson et que leurs signatures isotopiques
atteignaient celles des perchaudes en moins de deux semaines. En nature, de tels transferts
ont également ét€¢ mesurés mais a des niveaux moins élevés étant donné le plus grand nombre
de sangsues interagissant avec les carcasses. Par conééquent, le fait de ne pas visualiser de
carcasses de poisson en nature serait expliqué par la vitesse rapide a laquelle les nécrophages
décomposent ces derniéres. Nous concluons, par conséquent, que les organismes nécrophages
comme les sangsues peuvent retourner le Hg des carcasses de poisson vers les chaines

trophiques lacustres et que ce recyclage de Hg dépend de la structure des communautés

d’organismes nécrophages spécifique aux lacs.

En riviére, nous avons validé I’hypothése selon laquelle les concentrations de Hg et de
nutriments (NH,", NOj3", P, COD) au sein de composantes biotiques (invertébrés aquatiques
et terrestres) et abiotiques (eau, sédiment) du systéme étaient altérées par la décomposition
des carcasses de saumon aprés le frai. Nous avons échantillonné durant deux années
consécutives (2000 et 2001) au sein d’une frayére ontarienne, tributaire du Lac Ontario, qui
regoit chaque année 20 000 saumons Quinnat (Oncorhyncus tshawytscha). Ces deux années
contrastent par la présence exceptionnelle en 2001 d’un ours qui a prélevé toutes les
carcasses 4 une station aval de la frayére. Nos résultats ont démontré que les stations
d’échantillonnage, ou les densités de carcasses étaient les plus élevées, présentaient des
concentrations aqueuses de Hg total, MeHg, Hg total particulaire et de nutriments plus
élevées que les stations ou les densités de carcasses étaient les plus faibles. Les
concentrations de Hg mesurées dans les invertébrés aquatiques et terrestres se nourrissant des
carcasses de saumon ont augmenté jusqu’a 25 fois. En 2001, suite au prélévement des
carcasses par I’ours en aval, aucune augmentation dans les concentrations aqueuses de Hg et
de nutriments n’a été mesurée a ce site contrairement a celles mesurées au méme endroit un
an auparavant sans la présence de 1’ours. Un budget préliminaire au sein de la frayére montre
que: 1) les carcasses de saumon représentent une source importante de Hg et de nutriments

pour les réseaux trophiques aquatiques et terrestres et que 2) les invertébrés et vertébrés
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terrestres peuvent €tre d’importants vecteurs de Hg du milieu aquatique vers le milieu

terrestre.

Aprés le frai du saumon Quinnat, un tiers des carcasses sont retrouvées échouées sur
les rives de la frayére et ces derniéres sont rapidement colonisées par les diptéres
calliphoridés femelles venant y pondre leurs ceufs (cf. encadré 3). Nous avons placé des
carcasses poisson au bord d’un lac (lac Le-Petit, Québec, Canada) et attendu que ces
derniéres soient colonisées par les femelles calliphoridés. Au cours de I’expérience in situ,
nous avons prélevé les stades calliphoridés suivants: les femelles adultes venant pondre leurs
oeufs dans les carcasses, les oeufs de calliphoridés, les larves de calliphoridés séparées en
deux classe de taille (i.e, inférieure ou supérieure a 1 cm de longueur), les prépupes, les
pupes et les nouveaux adultes émergés Nous avons, pour chacun de ces stades, mesuré les
concentrations de Hg total et de MeHg. Nos résultats indiquent clairement que les larves
accumulent rapidement le Hg provenant des carcasses dont elles se nourrissent jusqu’au stade
pupal. Apres leur émergence, jusqu’a 90% des teneurs en Hg sont excrétées par les nouveaux
adultes via le meconium. Nous concluons que les calliphoridés possédent un mécanisme
efficace d’excrétion du Hg inorganique et organique qu’elles ont accumulé & partir des
carcasses de poisson. Le devenir de ce Hg excrété dans I’environnement n’est pas encore

connu.

Cette recherche doctorale est la premiére a s’intéresser au devenir du méthylmercure lors
de la mortalité naturelle des poissons non liée a la prédation et & considérer la nécrophagie
comme une voie importante dans le recyclage de ce composé organométallique en terme
- d’accroissement de concentrations car I’ajout d’un maillon dans la chaine trophique pour cet
élément peut résulter en une augmentation dans ses concentrations par bioamplification.

Davantage d’études sont nécessaires pour clairement démontrer les risques toxicologiques

reliés a cette voie de recyclage au sein des systgmes aquatiques. k
%f%m;) Q/\

Etudiant: os’e/ Sarica, INRS-ETE Directeur: Marc Amyot, Un\lversité de Montréal
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Chapitre 1 : Synthese 3

1. Introduction

Depuis I’aube de la préhistoire, les métaux ont fait I’objet de la convoitise des
hommes. Recherchés pour une large part a des fins utilitaires ou comme source de richesse,
ils ’ont également été pour leurs propriétés, celles-ci moins nobles, de toxicité. A ce titre,
celle du mercure (Hg) est connue depuis fort longtemps. Il apparait méme, selon des cycles
alternant vrais-faux, que la mort de Napoléon, d’Ivan le Terrible et de Charles II d’ Angleterre,
serait attribuée a I’intoxication au Hg (Sorensen, 1991). Dans le cas de Napoléon, I’hypothése
d’un empoisonnement a 1’arsenic est aussi retenue. Plus récemment, la catastrophe de la baie
de Minamata au Japon a illustré les conséquences dramatiques sur la santé humaine de rejets
irréfléchis dans la mer d’effluents industriels riches en méthylmercure (MeHg). Ces rejets,
provenant de I’usine Chisso Chemicals (fabriquant de I’acétaldéhyde), ont causé la mort de 48
personnes et provoqué I’invalidité de 2 952 individus (Takizawa, 2000). Ils ont, par ailleurs,
entrainé une augmentation des concentrations de MeHg dans les mollusques, les crustacés et
les poissons a la base du régime alimentaire des habitants de la baie (Kurland et al., 1960,

revu dans D’Itra et D’Itra, 1977; Takizawa, 2000 ).

Une forme de Hg organique, le MeHg, augmente par bioamplification tout au long de
la chaine alimentaire aquatique. Les concentrations chez les poissons piscivores, situés au
sommet de celle-ci, se trouvent donc parfois trés €levées. D’ailleurs, la consommation de
poissons constitue la principale source de contamination au Hg pour ’homme (Clarkson,
1990). On reconnait que le MeHg agit comme une neurotoxine pouvant entrainer des troubles
nerveux variés, sensoriels, moteurs et psychiques chez les humains et les animaux a régime
piscivore (Clarkson, 1990). Sur le plan de la santé, le MeHg est une « espece » chimique qui

présente un risque réel de toxicité pour I"’Homme.

1.1 Origines, transport et accumulation du Hg

Le Hg, émis dans I’atmosphére, provient de sources naturelle et anthropique (Mason et
al., 1994; Hudson et al., 1994; Morel et al., 1998; Ullrich et al., 2001; Schuster er al., 2002,
Seigneur et al., 2004). Les sources atmosphériques naturelles de Hg incluent le dégazage de la

crolite terrestre, les éruptions volcaniques, les incendies de foréts ainsi que le dégazage des
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eaux de surface (Rasmussen, 1994; Seigneur et al., 2004). Les sources d’origine humaine,

quant a elles, incluent principalement les services électriques, 1’incinération des déchets, les

centrales a combustion au charbon et les usines de chlore-alkali (Schuster ez al., 2002). En

Amérique du Nord, ces quatre sources représentent, respectivement, 26%, 16%, 6% et 3% des

émissions anthropiques totales sur ce continent (Seigneur et al., 2004).

Les analyses de Hg total dans des carottes glacieres issues du glacier supérieur

Fremont (Wyoming, U.S.A.), ont permis d’enregistrer I’historique des accumulations de Hg

atmosphérique a I’échelle régionale, au cours des 270 derni¢res années (figure 1.1). Ces

enregistrements  confirment que les
sources atmosphériques de Hg sont
d’origines naturelle et anthropique. En 270
années, les sources d’origine anthropique
ont contribué pour 52% des apports totaux
de Hg atmosphérique. Parmi les
évenements les plus marquants, on note
I’exploitation mini¢re dans le contexte de
la ruée vers I'or (« Gold rush ») dans
I’Ouest des Etats-Unis au cours des années
1850, suivie des activités de [I’ére
industrielle au tournant du XX° siécle
(1900-1970) incluant les apports de Hg
lors de la fabrication de machineries
lourdes durant la Deuxiéme Guerre

Mondiale (figure 1.1).

Les éruptions volcaniques
(incluant celles du Tambora en 1815, du
Cracatoa en 1883 et du Mont St-Hélene en
1980; figure 1.1), ne constituent que 6%
des apports totaux de Hg atmosphérique au
cours de ces 270 dernieres années. La

balance (42%) est attribuée aux autres

2000
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Mont St. Hélene (1980)
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Figure 1.1  Profil historique de la concentration de Hg
total (ng/L) enregistré dans deux carottes d’une longueur de
29 m issues du glacier supérieur Fremont culminant a une
altitude de 4 189 m. Le taux de déposition est de 90 cm de
glace pour un an. L’erreur dans la prédiction chronologique
est de + 10 ans. Issu et adapté de Schuster et al., 2002.

sources naturelles de Hg mentionnées précédemment (figure 1.1). Ainsi, les deux sources
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atmosphériques de Hg d’origines anthropique et naturelle semblent équivalentes. Ces dix
dernieres années, une tendance a la baisse est observée dans les apports de Hg atmosphérique
de nature anthropique (figure 1.1). Afin de comprendre comment des régions €loignées de
sources ponctuelles de Hg puissent étre contaminées en Hg, un rappel succinct de la chimie de

ce métal dans I’atmosphere s’impose.

Dans la mythologie romaine, Mercure, le messager des dieux, pouvait se déplacer dans
les airs sur de grandes distances au moyen d’ailes a la base de ses pieds. Un lien allégorique
peut étre établi entre ce mythe et le métal, puisque le Hg présente également la faculté d’étre
«un grand voyageur » dans I’atmosphére. En effet, 95% du mercure atmosphérique est sous
forme de mercure élémentaire Hg’, forme volatile réduite du Hg. (Morel e al., 1998; Mason
et Sheu, 2002). Sa réoxidation trés lente en Hg(Il) et sa faible solubilit¢ dans I’eau font de
Hg’, une espéce chimique pouvant voyager dans I’atmosphére au moins deux ans et, par
conséquent, étre répartie sur I’ensemble du globe (Mason et Sheu, 2002). Les précipitations
humides (pluie, neige) ou séches (particules d’aérosols) le déposent aussi bien dans les
milieux terrestres (57%) que dans les milieux aquatiques (43%; Mason et Sheu, 2002). Ainsi,
depuis la révolution industrielle, 'enrichissement en Hg des couches superficielles de
sédiments lacustres suggere que le dépot atmosphérique de Hg a augmenté d’un facteur trois a
cinq (Rada et al., 1989; Swain er al., 1992), quoique dans certains cas, ces enrichissements

peuvent résulter de processus diagénétiques (Gobeil et al., 1999).

Dans les systémes aquatiques d’eau douce, la chimie du Hg est trés complexe.
Rappelons, que le MeHg est I’espece organique du Hg qui présente un danger réel de toxicité
pour les animaux & régime piscivore dont I’Homme. Par conséquent, nous allons nous
intéresser aux sources de MeHg au sein des lacs (figure 1.2). Une faible quantité¢ de MeHg se
retrouve dans I’atmosphére (0-5% du Hg total est du MeHg, qui peut augmenter avec
Ialtitude; Lindqvist, 1991) et, pour cette raison, peu de MeHg est amené aux lacs par
précipitations (St. Louis ef al., 1995) et par les eaux de ruissellement. Cela suggere qu’un ou

plusieurs mécanismes internes aux lacs sont responsables de la formation in siru du MeHg.

Tout d’abord, en milieu aquatique, les formes de Hg dans 1’état d’oxydation II, Hg(1I),
déposées par les précipitations séches et humides (figure 1.2), tendent a s’adsorber aux

particules en suspension inorganiques et organiques (phytoplancton, bactéries, algues, débris
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organiques) ainsi qu’au carbone organique dissous (COD constitué entre 50% et 90% de

substances humiques dans les eaux naturelles; Morel et al., 1998). Ces complexes de mercure

Déposition .
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Hg(ll)
Volatilisation de
Hg(0)
Entrée ;
e Sortie
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i) Hg(ll) — Hq(0) & MeHg Jiedlments de surface
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’i\‘ \\\‘ ’\: /J
Kx”vz,‘ W\ /;’/ LRRLLLL ’ =recyclage de MeHg indéterminé
‘\A o
\ . " ' /
‘\& P, ’//t,/,/ﬂéfrdphages
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Figure 1.2 Cycle biogéochimique du MeHg en milieu lacustre.

vont sédimenter, en partie, au fond des lacs ou, dépendant de leur biodisponibilité, ils vont
pouvoir étre méthylés. Il semble désormais établi que la source majeure de MeHg dans les
systémes aquatiques provient de la méthylation bactérienne (plus spécifiquement des bactéries
sulfatoréductrices) du Hg inorganique dans les sédiments anoxiques superficiels avec comme
donneur environnemental de groupements méthyl, le méthylcobalamine (Gilmour et Henry,
1991; Ullrich et al., 2001; figure 1.2). D’autres sources mineures de biométhylation peuvent
avoir lieu dans d’autres compartiments environnementaux (périphyton et matiere en
suspension dans I’eau, tractus intestinaux; Ullrich er al., 2001). La méthylation abiotique
(purement chimique : photométhylation), quant a elle, semble avoir une importance mineure
(Ullrich er al., 2001), bien que son influence puisse augmenter dans les lacs ou la

concentration en matiére organique est élevée pouvant ainsi représenter jusqu'a 35% des

intrants de MeHg (Lean et Siciliano, 2003).
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La biométhylation du Hg inorganique dans les eaux et dans les sédiments en’
conditions anaérobiques constitue donc une étape clé dans le cycle du Hg au sein des
systémes aquatiques. Le role de la matiére organique dans la méthylation du Hg n’est pas
encore bien connu. Lors du processus de méthylation, les bactéries utilisent la matiére
organique comme source d’énergie laquelle est reconnue pour étre un important vecteur
contrdlant la mobilité et le transport du Hg dans les systémes aquatiques (Warren ef al., 1964;
Grieb et al., 1990; Spry et Wiener, 1991). Les sulfates sont particuli¢rement importants
puisqu’ils vont stimuler, a faible concentration, la méthylation bactérienne du Hg (Craig et
Bartlett, 1978; Gavis et Fergusson, 1972; Compeau et Bartha, 1983, 1987; Gilmour et Henry,
1991). Les concentrations de MeHg dans les sédiments peuvent également étre influencées
par le cycle rédox des oxides de fer et de manganese lesquels contrdlent en partie les
concentrations de Hg dissous dans les ecaux interstielles ce qui va influencer la

biodisponibilité du Hg (Gobeil et Cossa, 1993; Gagnon et al., 1997).

Non seulement les bactéries ont la capacité de méthyler le Hg inorganique disponible
(le produit final de la méthylation serait le diméthylmercure, DmeHg, forme volatile de Hg
organique) mais, elles peuvent également déméthyler le MeHg (le produit final de la
déméthylation serait HgO, forme volatile de Hg inorganique; Gilmour et Henry; 1991). Cette
déméthylation semble étre un processus de détoxification induit et régulé par le mer opéron,
situé sur le plasmide bactérien, quand les concentrations de MeHg exceédent 50 pM (Morel et
al., 1998; Ullrich et al., 2001). La déméthylation abiotique (photodégradation par les ultra-
violets) peut également se produire et étre importante dans les eaux oxiques €pilimnétiques

(Sellers et al., 1997, figure 1.2).

Les taux de méthylation et de déméthylation du Hg dans les systémes aquatiques sont
clairement influencés tous deux par la spéciation et la disponibilité biochimique du Hg
inorganique ainsi que par un grand nombre de variables environnementales, dont plusieurs
sont interreliées. Les variables suivantes ont toutes des effets significatifs sur le taux net de
production de MeHg : l'activité biologique (i.e, capacité¢ des organismes a méthyler et/ou a
réduire le Hg2+; Summers et Silver, 1978; Robinson et Tuovinen, 1984); la disponibilité¢ des
nutriments (Jernelév, 1970; Wright et Hamilton, 1982); le pH (Gilmour et Henry, 1991); la
température (Winfrey et Rudd, 1990; Watras et al., 1995); le potentiel rédox (Olson et al.,
1978; Compeau et Bartha, 1984) et la présence de ligands inorganiques ou organiques

(Matilainen et al., 1991; Driscoll et al., 1994). L’importance relative d’une variable par
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rapport 4 une autre varie dans Pespace et dans le temps. Cependant, il semble que la
formation de MeHg est prépondérante dans des conditions anaérobiques alors que les
conditions aérobiques favorisent les processus de déméthylation. Le MeHg, une fois formé a
’interface sédiment/eau, peut étre soit transporté dans la colonne d’eau par diffusion et
advection (Morel et al., 1998), o, de part sa nature hydrophobe, il va se lier facilement aux
particules organiques en suspension dans 1’eau (plancton, périphyton, bactéries), soit étre pris

en charge par les organismes benthiques vivant a ’interface sédiment/eau.

Le MeHg, comparé aux autre formes inorganiques de Hg, est trés sujet a la
bioaccumulation (Clarkson, 1976; Hare, 1992; Porcella, 1994; Morel et al., 1998; Ullrich et
al., 2001). Ce phénomeéne est 1ié a la propriété que possede les complexes neutre de MeHg de
traverser facilement les membranes cellulaires, de se lier fortement aux groupements thiols
des protéines dans le cytoplasme des cellules et de ne s’éliminer que trés lentement (Clarkson,
1976; Mason ef al., 1996; Morel et al., 1998; Ullrich et al., 2001; Tsui et Wang, 2004;
Twining et Fisher, 2004). Par conséquent, la concentration en MeHg augmente a chaque
niveau trophique de la chaine alimentaire aquatique (phénomeéne de bioamplification) et
atteint les concentrations les plus élevées chez les vertébrés piscivores. Watras et Bloom
(1992) évaluent que le MeHg représente 10% du Hg total dans I’eau, 15% dans le

phytoplancton, 30% dans le zooplancton et 95% dans la chair des poissons.

Le role significatif des poissons dans les budgets de contaminants organiques est
souvent omis des modeles soit, parce que les données nécessaires (e.g., concentrations,
biomasses) sont non disponibles soit, parce que ’influence des poissons sur les budgets et les
flux est considérée comme négligeable (Mackenzie et al., 2004). Cependant, parce que les
poissons occupent les niveaux supérieurs des réseaux trophiques et peuvent présenter de
longues durées de vie, ils présentent habituellement les concentrations élevées de
contaminants organiques comparés aux organismes des niveaux trophiques inférieurs. En se
basant sur une approche de bilan de masse, des études concluent que la majeure partie
(jusqu’a 70%) du MeHg total présent dans la colonne d’eau d’un lac se retrouve dans les
poissons (Meili, 1991; Porcella, 1994; Watras ef al., 1994). S’il existe de nombreuses études
sur les mécanismes d’accumulation du MeHg dans les poissons, pratiquement aucune ne s’est
interrogée sur le devenir de ce MeHg lors de la mortalité non liée a la prédation des poissons

dans les systémes aquatiques (figure 1.2 et encadré 1).
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Encadré 1 : Les causes de mortalité de poissons non liée a la prédation

al., 2002).

« Prises accidentelles rejetées et prises non rapportées par les péches »
Dans le monde : 27 million de tonnes par an (Alverson et al., 1994; Naylor
et al., 2000; Groenewold et Fonds, 2000; Bozzano et Sarda, 2002; Pitcher et

En aquaculture : 11 millions de tonnes par an (Holmlund et Hammer, 1999).

« Summerkill, winterkill »

Mortalité presque totale (90 a
100%) des poissons résidant
dans le lac ou ces évenements se
produisent (Barica et al., 1983;
Vanni et al., 1990; Danylchuk et
Tonn, 2003).

« Sénescence, maladies, inanition chez
les poisons adultes »

eaux douces: mortalité naturelle
annuelle variant de 0.10 a .67 au sein des
lacs (Ricker, 1945; Kipling et Frost,
1970; Rawstron et Hasagen, 1972;
Rangaswany, 1976; Nakashima et
Leggett, 1980; Pauly, 1980; Craig, 1984;
Lorenzen, 1996 ; Schneider, 1997;
Allen et al., 1998; Mills et al., 2002).
eaux marines: mortalité  naturelle
annuelle variant de 0.20 a 0.95 en milieu
océanique (Pauly, 1980; Clark, 1999;
Sparholt er al., 2002; Dutil et al., 2003;
Savenkoff et Castonguay, 2003).

- moyenne acceptée par les
biologistes ichtyologues de 0.20-0.25
dans les eaux naturelles (Reznick ef al.,
2002; Dutil et al., 2003).

« Accidents (biomanipulation,
construction de barrages) et
pollutions anthropiques
(acidification des lacs,
déversement de pétroles dans
les océans) »

Mortalité des communautés
ichtyologiques variant entre 50 et
95% dépendant de I’intensité de la
pollution (DeMelo er al., 1992;
Carpenter et al., 1995; Rask et al..
1996; Hesthagen et Jonsson, 2002;
Berryman et Jalbert, 2003).
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Jusqu’a maintenant, une seule étude en laboratoire (Bloom et Kuhn, 1996; données non
publiées) a tenté d’expliquer ce recyclage en suivant les changements temporels dans la

spéciation du Hg avant et aprés la décomposition d’un poisson dans les sédiments et ’eau au

sein d’un microcosme (figure 1.3).

Aprés 15 jours de décomposition

Régulateur ‘ ] bactérienne, Bloom et Kuhn observent

(100 mi/min) «— Trappe en or o
Carbo-trappe que la majorité du MeHg contenu dans
le poisson retourne dans I’eau sous
Contenant en 0
verre de 2.5 L forme de mercure élémentaire Hg

(1)
2251 dean (37%) et sous forme de MeHg aqueux
dulac (28%). Le reste du MeHg est retrouvé
looggefédimem dans les sédiments (13%) et 21% de
L fac
ATOURE Corcasse de poisson Hg serait adsorbé sur les parois du
Figure 1.3 Microcosme mesurant le recyclage du mercure microcosme. Cependant, Bloom et
lors de la décomposition d’une carcasse de poisson (issu de

Bloom et Kuhn, 1996). Kuhn (1996) dans cette ¢étude

expérimentale négligent la consommation probable des carcasses de poisson par les

nécrophages ce qui rend difficile I’application de ces résultats en milieu naturel.

2. Problématique

Les flux de I’énergie dans les écosystémes circulent selon deux types de réseaux
trophiques : le réseau trophique de la prédation et le réseau trophique de la décomposition. Au
sein des écosystemes terrestres et littoraux, le réseau de la décomposition est considéré
comme la voie majeure du flux de 1’énergie (Smith et Smith, 1998). Les organismes dits
« vrais décomposeurs », responsables de la réduction de la mati¢re organique en éléments
inorganiques, sont les bactéries et les champignons hétérotrophes. Cependant, dans les cas ou
les animaux meurent d’autres causes que la prédation (i.e., malnutrition, maladies, parasites,
accidents, etc.; encadré 1), les organismes nécrophages peuvent avoir accés en premier a ces
carcasses, faisant ainsi circuler 1’énergie a un niveau supérieur de la chaine alimentaire
(DeVault et al., 2003). La quantité appréciable de données sur les causes spécifiques de

mortalité¢ semblerait indiquée une bonne connaissance quant a la prédominance des

charognards dans les écosystémes. Malheurcusement, la complexité inhérente (a la fois
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spatiale et temporelle) des causes sous-jacentes de la mortalité et le manque de synthése claire
empéchent 1’établissement de principes généraux. Cependant, on reconnait qu’un nombre
suffisant de carcasses, a la fois petites et grandes, sont produites dans tous les écosystémes (y
compris les fonds océaniques; Wilson et Smith, 1984; Smith, 1985; Priede et al., 1990; Yau et
al., 2002.) influengant ainsi le comportement, I’écologie et 1’évolution des charognards
(DeVault et al., 2003). Par conséquent, les charognards pourrait jouer un réle important non
seulement sur les flux de I’énergie dans les réseaux trophiques mais aussi sur les flux des

polluants organiques.

Cette thése comporte deux problématiques principales :

i) Est-ce que les organismes nécrophages peuvent accumuler directement le mercure

issu des poissons morts en milieu lacustre ?

i) Est-ce que les carcasses de poisson en décomposition, lors d’un cas de mortalité
massive (i.e., aprés le frai du saumon du Pacifique), influencent les concentrations du

mercure au sein des frayeres ?

Ces deux problématiques sont importantes puisqu’elles s’intéressent a la
biodisponibilit¢é du Hg chez des organismes vivants appartenant a un niveau trophique
presque complétement ignoré dans le cycle des contaminants organiques (i.e., la nécrophagie).
De plus, si certains poissons ont toujours été considérés comme des vecteurs de nutriments,
jamais ils n’ont encore été considérés comme des vecteurs de mercure. Pour [’heure,
Kriimmel et al. (2003) ont démontré que les saumons du Pacifique (Oncorhyncus nerka),
aprés le frai, délivraient les BPC qu’ils avaient accumulé toute leur vie en milieu océanique au
sein de leur frayére natale. La réponse a ces probiématiques va ainsi accroitre nos
connaissances sur le recyclage du mercure lors de la mortalité non liée a la prédation des

poissons.
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3. Objectifs et intéréts de cette recherche

L’objectif principal soulevé dans cette recherche doctorale est de mesurer les transferts
du Hg des carcasses de poisson vers les organismes aquatiques et vers les invertébrés
terrestres nécrophages (ces transferts sont indiqués par les fleches rayées dans I’encadré 2)
lors de deux cas de mortalité : (1) la mortalité naturelle annuelle des poissons non liée a la
prédation en milieu lacustre (encadré 2A); (2) la mortalité massive lors du frai du saumon

Quinnat (Oncorhyncus tshawytscha) en riviére (encadré 2B).

Les objectifs spécifiques de cette recherche sont :

1) lors la mortalité annuelle naturelle non liée a la prédation au sein des lacs :

en laboratoire, dans des aquariums -
a) de mesurer les taux d’accumulation du Hg (Hg total, ***Hg et MeHg) des poissons

202

morts enrichis naturellement aux isotopes stables de Hg (7 Hg) par les
organismes aquatiques (sangsues et biofilm recouvrant les carcasses) non
enrichis en *“Hg , de méme que le taux de perte du “’Hg par les sangsues
nécrophages a des fins de modélisation (encadré 2A et section 4 du présent
chapitre);

b) d’établir un bilan de masse du ***Hg au sein des aquariums afin d’évaluer
I’importance relative des sangsues nécrophages par rapport au biofilm lors de la
décomposition des carcasses de poisson;

en nature

c¢) de comparer les concentrations de Hg (Hg total, P2Hg et MeHg) dans les sangsues
et le biofilm mesurées sur le terrain avec celles mesurées en laboratoire en
plagant des carcasses de poisson enrichies en 2Ho dans un lac sans ajouts de
202pyg

2) lors de la mortalité massive du saumon Quinnat en riviére:

a) de déterminer I’impact des carcasses de saumon sur les concentrations aqueuses
des nutriments et les concentrations de Hg au sein des différents compartiments
de la frayere (eau, sédiments, invertébrés) avant et aprés le frai;

b) de comprendre la dynamique du Hg durant le développement des larves

nécrophages terrestres calliphoridés se nourrissant des carcasses de poisson

échouées (encadré 2B);
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Encadré 2 : Recyclage du MeHg accumulé dans les poissons morts au sein des systémes aquatiques.

A) Recyclage lors de la mortalité naturelle annuelle non liée a la prédation :

Perte (eau,
sédiment)

Voies a explorer en
dehors de cette
recherche doctorale

B) Recyclage lors de la mortalité massive du saumon Quinnat apres le frai :

adultes calliphoridés

Prédateurs <

terrestres
Sens du courant

Objectifs spécifiques

=P | Voies a explorer en dehors de
cette recherche doctorale

Aval
(vers le lac Ontario)
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L’intérét et I’originalité de cette recherche doctorale sont multiples :

e ils relévent I’existence probable d’une voie trophique sous-évaluée pour le
recyclage du Hg en milieu aquatique (poissons morts = nécrophages >
poissons résidents benthivores > poissons piscivores);

o il s’agit du premier travail visant & mesurer de fagon directe le transfert de Hg
des poissons morts vers les nécrophages en utilisant un isotope stable de Hg
comme « traceur »;

e son originalité réside également dans la mesure de transferts de Hg du milieu

aquatique vers le milieu terrestre (apres le frai des saumons).

4. Rappels du mode¢le cinétique

Le premier objectif spécifique, lors de la mortalité naturelle des poissons en milieu
lacustre, consiste a mesurer de fagon directe des transferts de Hg des poissons morts vers les
sangsues nécrophages en utilisant comme traceur un des isotopes stables de Hg (**’Hg), afin de
déterminer les taux d’accumulation et de perte du 202Hg chez les sangsues. Ces deux paramétres
sont en effet essentiels puisqu’ils vont permettre I’interprétation et la prédiction des transferts
de Hg dans la chaine alimentaire (Tsui et Wang, 2004). L’accumulation des éléments traces
dans les organismes aquatiques peut étre décrite au moyen de modeles cinétiques. Ces modéles
se basent sur un principe conceptuel simple selon lequel la concentration temporelle d’un métal
au sein d’un organisme est contrdlée par la différence entre la prise en charge du métal et

I’élimination de celui-ci (Reinfelder et al., 1998). Cette relation est décrite par 1’équation

suivante :
Equaﬁon 1: prise en charge perte biodilution
A
a N T
d [Hg ] animai
——— il = (keau ’ [Hg]eau ) + (AE ’ IR ’ [Hg]nourriture ) - kperte ’ [Hg]animal - kcroissance ’ [Hg]animal
d, —
cau nourriture
Avec :

[Hglanimal = concentration du Hg mesurée dans ’animal (ug/g)

t = temps d’exposition au Hg (jour)

Kkeay = constante du taux de prise en charge du Hg de I’eau (par jour)
[Hg]eaw = concentration du Hg dans I’eau (ug/l)

[Hglnourriture = concentration de Hg dans la nourriture (ug/g)
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AE = efficacité d’assimilation du Hg de la nourriture ingérée (i.e., fraction du Hg ingéré qui traverse la paroi
intestinale) (%)

IR = taux d’ingestion spécifique de I’animal (mg/g/jour)

Kerte = constante du taux de perte (par jour)

K eroissance = constante du taux de croissance (par jour)

Comme le démontre cette équation, I’accumulation temporelle du Hg dans un
organisme aquatique dépend en partie de la quantité du Hg prélevée de I’eau et de la quantité
du Hg prélevée de la nourriture. L’efficacité d’assimilation du Hg de la nourriture peut étre
influencée par plusieurs facteurs tels que la quantité de nourriture ingérée, la composition de
la nourriture, le contenu protéinique dans la nourriture, la température, le temps de passage
dans I'intestin et le pH dans I'intestin de 1’animal étudié (Reinfelder et al., 1998). Quant a
I’élimination du Hg assimilé par I’organisme en question, elle serait effectuée par excrétion.
Enfin, la croissance de I’animal peut induire une biodilution du Hg (voir revue synthése de
Reinfelder et al., 1998).

Dans notre étude, nous supposons que les sangsues nécrophages prennent toutes leur
Hg de la nourriture (i.e., carcasses de poisson) et, par conséquent, les changements dans les
concentrations de Hg mesurées dans les sangsues en fonction du temps vont résulter de la
différence entre I’accumulation du Hg issu des carcasses de poisson et I’élimination du Hg par

les sangsues.

L’équation 1 devient alors :

Equation 2 :

d [Hg]anima/ —

d (AE : IR) ’ [Hg ]nourrilure - (kperte + k croissance ) [Hg ]animal

t

Simplifions encore cette équation en regroupant : (1) AE et IR en une constante k; que
nous appelons constante d’accumulation; (2) Kperte avec Keroissance €01 Une constante k, appelée,

constante d’élimination. Ainsi, I’équation 2 devient :

Equation 3 :

d[H ]anima
Tl =, <[ Hg)

!

nourriture k 2" [Hg ]animal
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Quand le temps d’exposition au métal est assez long, les concentrations de métal dans
I’organisme (on considére [’organisme comme un compartiment unique) atteignent un état
stationnaire (« steady state») signifiant que les quantités de métal qui entrent dans
I’organisme équivalent celles qui sont éliminées par I’organisme (= scénario 1). Sous forme
algébrique, on obtient :

Equation 4 :

[H8 ] L ] o

k,
. ou = =
animal F [ H
k 2 [ g ]nourriture [ g ]carcasses de poisson

= FC (facteur de concentration)

k, -[Hg] k, -[Hg]

Rnourriture

Graphiquement, cela donne :

état stationnaire

l

Jour

202 \
[""Hg en exces] sangsue

La pente initiale de cette courbe permet de déterminer la valeur de k; et, connaissant la
concentration de Hg dans les sangsues a 1’état stationnaire ainsi que la concentration de Hg
dans les carcasses de poisson, on détermine la valeur de k; a partir de I’équation 4. L’intérét
d’un tel modele consiste & pouvoir prédire les concentrations de mercure dans les sangsues a

un temps donné en milieu naturel, connaissant k; et k».

Nous venons d’expliquer bri¢vement I’accumulation d’un métal dans un organisme quand
I’état stationnaire est atteint. Cependant, on peut se demander si un état stationnaire peut étre
atteint en 30 jours (durée de I’expérience en laboratoire). En effet, étant donné les
caractéristiques particulieres du MeHg soit, une efficacité d’assimilation souvent élevée et des
taux d’élimination tres lents pour plusieurs espéces (Cunningham et Tripp, 1975; Fowler et
al., 1978, Riisgaard et al., 1985; Trudel et Rasmussen, 1997; Tsui et Wang, 2004 ), un autre

scénario probable peut étre envisagé :

e Scénario 2: L’état stationnaire n’est pas atteint & I’échelle de temps considéré parce que

les pertes de Hg sont négligeables. Dans ce cas, la concentration de **’Hg dans les
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202

sangsues a un temps donnée serait directement proportionnelle au produit k;[""Hg en

€XCeS]sangsuc:

202 .
[""Hg en exces] sangsue

Jour

D’autres scénarios peuvent étre cités comme : (1) la dilution du Hg par la croissance de la

sangsue et (2) des pertes non négligeables du MeHg accumulé.

5. Méthodes et analyses

Cette section décrit de fagon générale, I’approche expérimentale ainsi que les analyses
utilisées a la réalisation de cette these. Elle est divisée en trois parties : I’étude des transferts
directs de Hg des poissons morts vers les organismes nécrophages en milieu lacustre (chapitre
2), I’étude du recyclage du mercure lors de la mortalité massive du saumon Quinnat au sein
d’une frayere ontarienne (chapitre 3) ainsi que 1’étude portant sur I’accumulation et la perte
du mercure chez les larves calliphoridés (chapitre 4). Pour plus de détails sur les méthodes et

analyses d’une étude donnée, il importe de se référer au chapitre correspondant.

Dans toutes nos manipulations, la vaisselle en contact avec 1’échantillon a été lavée
dans des conditions ultra-propres selon le protocole suivant sauf indications contraires :
nettoyage a ’acide HNOs 15 % (grade ACS réactif, J. T. Baker, Phillipsburg, U.S.A.), HCI
1 % (grade ACS réactif, J. T. Baker, Phillipsburg, U.S.A.) suivis de sept ringages a l'eau
ultrapure (Milli-Q system; > 18 MQ¢m). Toutes les manipulations durant les analyses ainsi

que durant I’échantillonnage ont été effectuées au moyen de gants en latex sans poudre.
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5.1 Echantillonnage en milieu lacustre (chapitre 2)

5.1.1 Prise en charge du *Hg par les sangsues et le biofilm et perte du %Hg
par les sangsues : expériences en laboratoire

Dans le but de suivre et de mesurer de fagon directe la prise en charge du Hg dans les
poissons morts par les organismes nécrophages, I’utilisation d’un « traceur » s’avére
essenticlle. A cette fin, nous avons profité de I’occasion unique qu’offre le projet
METAALICUS (encadré 3) en utilisant des perchaudes (Perca flavescens) du lac 658
(Experimental Lakes Area (ELA), ON, Canada) enrichies naturellement aux isotopes stables

de Hg (*“Hg). Ces travaux ont été réalisés au cours de 1°été 2002.
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Encadré 3: METAALICUS (Mercury Experiment to Assess Atmospheric Loadings in Canada and the United States).

® (e projet, regroupant un total de 60 scientifiques,
est le premier au monde a avoir ajouté des
isotopes stables de Hg dans un écosysteme
lacustre entier dans le but de pouvoir relier de
fagon directe le Hg atmosphérique avec celui que
I’on retrouve dans les poissons. En d’autres mots,
les chercheurs veulent savoir si le MeHg retrouvé
dans les poissons est du « vieux » MeHg déja
présent dans le lac ol, du « nouveau » MeHg issu
de la méthylation du Hg inorganique suite aux
dépositions récentes de Hg atmosphérique.

e Lieu et lac sélectionnés pour cette expérience
unique :

.\'\

« 3200Hqg

Winnange Lake

Figur Photographie aérienne du lac 658 (ELA.,
ON, Canada).

La perchaude (Perca flavescens; figure 3), agée de
un an, est I’espece sélectionnée dans le cadre de
notre étude. En effet, des analyses de Hg isotopique
effectuées en 2002 ont révélé la présence de Hg
isotopique en excés (***Hg) uniquement au sein des
perchaudes (sur 15 perchaudes de 7 cm, la
concentration moyenne de ***Hg est de 19.1 ng/g.
poids sec; Dr. P. Blanchfield, Freshwater Institute,
Winnipeg, MB, ON, communication personnelle,
2002). Un an apres le début de I’expérience du
projet METAALICUS, il semble que seuls les
poissons se nourrissant d’invertébrés benthiques
(comme les jeunes perchaudes; Scott et Crossman,
1974) présentent des concentrations détectables de
22Hg et non les poissons piscivores (comme les
brochets).

Figure 3 Perca flavescens.

Mercury Experiment to Assess Afmospheric
Loading)sl In pCcmcxdct and fhe‘%ﬁ‘rﬁt .d ng’res’ T

ski. Poul Blanghfield
The Acodemy of Natural Sci
INRS: Mare Amy:
& Tetra Te€h Raed Harris
Trent Univ.t Holger Hintelmann
USES: Daye Krabbenhoft
US DOE: Steve Lindberg
U. Alberta: Vince St. Louis
U. Maryland: Rob Mason, Andrew Heyes
U. Toronto: Brion Bronfireun
U. Wisconsin: Jim Hurley. Chris Babiarz, Kris Rolfus

Parce que la station de recherche scientifique de ELA
(Experimental Lakes Area, nord-ouest de 1’Ontario,
Canada) recoit de faibles dépositions seches de Hg
atmosphérique, ce lieu a été sélectionné. Plus précisément,
le lac 658 (figure 1) est le lac dans lequel des ajouts de Hg
isotopique inorganique ont été effectués a partir de 1’été
2000. Rappelons que les isotopes stables sont des éléments
chimiques ne se différenciant que par leur nombre de
neutrons et par le fait méme, leur masse atomique. Le Hg
comprend sept isotopes stables dont ’abondance relative
naturelle (%) varie : l(’SHg (0.15); 198Hg (10.2); l(’gHg
(16.9); **Hg (23.1); **'Hg (13.2); *Hg (29.7); ***Hg (6.8).
Dans le cadre du projet METAALICUS, du '99Hg a été
ajouté dans la zone marécageuse du lac, du *’Hg a été
ajouté dans le bassin versant du lac et du ***Hg a été ajouté
directement dans le lac (figure 1). Grace a ces trois isotopes
différents il va étre possible de déterminer la ou les sources
de MeHg retrouvées dans le poisson (figure 2).

Hg Isotope 3 “’Z}
v

(Wetland)

Hg Isotope 1 Hg Isotope 2
(Upland) (Lake)

Figure 2 Contribution relative des trois sources de Hg
isotopique dans les niveaux de Hg retrouvés dans les
poissons.

Source : d’apres le site internet suivant: http://www.biology.ualberta.ca/old_site/metaalicus//metaalicus.htm
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5.1.1.1 Prise en charge du >’ He par les sangsues et le biofilm : expérience 1

Un total de 82 sangsues (Percymoorensis marmorata, espéce identifiée sur place par le
Dr. S. Podemski, Freshwater Institute, Winnipeg, MB, Canada) a été prélevé au moyen de
« pieges a sangsues » (figure 1.4) dans le lac 240 (= lac de référence non enrichi en isotopes

stables de Hg; ELA, ON, Canada) au début du mois d’ao(t 2002. La plupart ont

surface du lac 240

< sangsue entrant dans le bocal en verre
< entonnoir
= bocal en verre (pot Masson)

50 cm
sangsue piégée a I’intérieur du bocal
tissu en nylon (empéche la sangsue

; d’entrer en contact direct avec 1’appat)
< contenant en plastique
v \ 4 appat (= 50 g de foie de boeuf)

Figure 1.4 Représentation schématique d’un piege a sangsues placé dans la zone littorale du lac 240 a ELA.

ensuite été placées dans six aquariums de plastique scellés (longueur : 1 m; hauteur : 40 cm),

\““7 — aérés (pompe a oxygene) et remplis d’eau du lac 240 a
Aquarium témoin ELA. Dans les aquariums, le nombre de sangsues se
(= eau + sangsues) - B . X 3 .

: répartit comme suit : huit sangsues dans les aquariums
t g numéroté de 1 a 5 que nous avons nourries avec des
2 l

. . 202
perchaudes enrichies en *Hg; 24 sangsues dans

I’aquarium numéro 6 (= aquarium témoin; figure 1.5)
dans lequel aucune carcasse de perchaude n’a été
ajoutée. Les temps d’échantillonnage ainsi que la fagon
dont les échantillons ont été prélevés dans les
aquariums sont décrits au chapitre 2 a la section

Figure 1.5 Photographie du laboratoire )
installé 2 ELA représentant les aquariums ~ « Methods: ELA laboratory experiments ».

numérotés de 1 a 6.

5.1.1.2 Taux de perte du ZOQH,Q par les sangsues : expérience 2

La premiére partie de I’expérience en laboratoire avait pour but de mesurer la prise en charge
202 .
du *™Hg des carcasses de perchaude par les sangsues P. marmorata et par le biofilm. La
s . o PO 202
deuxieme partie de I’expérience visait a mesurer les taux de perte du %’Hg des sangsues en

. . . 202 . , .o .
contact, cette fois, avec des perchaudes non enrichies en *Hg. Le 16° jour de décomposition

en laboratoire, il restait quatre sangsues dans les aquariums numérotés de 1 a 4. Nous avons
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supposé que toutes ces sangsues avaient été en contact avec des perchaudes enrichies au 2Hg
pendant au moins 16 jours. Par conséquent, nous avons considéré que ces derniéres €taient
désormais enrichies en ***Hg. Nous avons nettoyé minutieusement les quatre aquariums afin
d’enlever toute trace de ***Hg, nous les avons rempli d’eau provenant du lac 240, puis nous
avons replacé ces sangsues (quatre par aquarium) a I’intérieur. Par la suite, nous avons ajouté
des perchaudes non enrichies au **Hg. Les temps d’échantillonnage sont décrits au chapitre 2

a la section « Methods: ELA laboratory experiments ».

5.1.2 Accumulation du **Hg par les sangsues et le biofilm : expérience in situ

Dans le but de comparer nos résultats d’accumulation du Hg total, du 2Hg et du
MeHg des carcasses de perchaude par la sangsue P. marmorata et le biofilm recouvrant les
carcasses obtenus en laboratoire avec ceux en nature, nous avons placé des carcasses de
perchaude enrichies en ’Hg dans la zone littorale du lac 240 a une profondeur variant entre

30 et 50 cm.

Seize boites de plastique contenant chacune des carcasses de perchaudes enrichies en
*2Hg ont été placées dans la zone littorale du lac 240 (figure 1.6A, B). Les invertébrés
nécrophages (sangsues et écrevisses) pouvaient entrer et sortir librement de la boite puisque le
grillage placé a I’ouverture de celle-ci était grossier (ouverture de 5 X 3 cm; figure 1.6B).
Nous avons opté pour ce « systéme ouvert » plutdt que pour une boite retenant les invertébrés
nécrophages afin de vérifier si les invertébrés nécrophages avaient un comportement
sédentaire ou non en présence de nourriture. Tous les invertébrés observés dans, a c6t€ ou a
une distance supérieure de 3 m des boites d’échantilionnage ont €té prélevés sur une période

de 11 jours. Les temps d’échantillonnage ainsi que les espéces d’invertébrés prélevées au

cours de cette expérience in situ sont précisés au chapitre 2 dans la section « Methods: ELA

field experiment ».
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A) Emplacement des boites d’¢échantillonnage

E LAKE 240

®

£ veems

CONTOUR NTERBL ONE WETER
37 BouLotes
2 S

3 secmo
()= stanon nowsers

z(m) a0’ vi0*

B)

boite en plastique
corde

carcasse de perchaude

pierre

sangsue cachée sous
la pierre

Figure 1.6 (A) Carte bathymétrique du lac 240 indiquant I’emplacement des boites
d’échantillonnage dans la zone littorale et (B) schéma d’une boite d’échantillonnage (vue
latérale) contenant les carcasses de perchaude.

5.1.3 Méthode de détermination et de calculs des sources de **Hg

Les rapports isotopiques dans les tissus biologiques sont déterminés a I’aide d’un
spectrometre d’émission atomique a plasma induit couplé a un spectrométre de masse
(ICP/MS) avec la collaboration du Dr. H. Hintelmann (Université de Trent, Peterborough,
ON, Canada). Les détails techniques de ces analyses sont résumées dans la revue synthése de
Hintelmann et Ogrinc (2003). La limite de détection de I’appareil est estimée a 30 pg pour le

202 N . . . .
*?Hg a la fois sous forme organique et inorganique.

r 202 A
Dans le cadre de notre étude, nous supposons que deux sources de **Hg peuvent étre
retrouvées dans les sangsues : une source naturelle (F7) et une source liée aux carcasses de
. . 202 < . . 7 .. . .
perchaudes enrichies en ‘O‘Hg (F>). Apres avoir assigné une composition isotopique aux types

de Hg de chaque source, on calcule la composition fractionnelle de Hg de chaque source, en

utilisant les équations de conservation de masse :
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F + F, =1
(201Hg/202Hg)*Fl " (ZOIHg/zozHg)*FZ - (201Hg/202Hg)

mesuré dans la sangsue

Connaissant le rapport isotopique de la source F; (= 0.444), le rapport isotopique
mesuré dans la source F, ainsi que celui mesuré dans la sangsue (ces deux valeurs sont
obtenues par ICP/MS), on résout ce systéeme a deux inconnues (F; et F,) pour trouver les

valeurs des fractions F' (%) pour chaque sangsue.

L’exemple qui suit concerne le '"’Hg utilisé comme un traceur dans les sédiments
. . . n 1z 202 e
mais cette application est la méme que celle utilisée pour ®’Hg dans le cadre de notre étude.

Ajouter une solution enrichie & 97.36% de

g _199Hg a un échantillon de sédiment induit

198 . .
— Hg measured un changement dans le rapport isotopique

199,
—— ""Hg naturall
amount of tracer 9 Y

du 199Hg inorganique dans cet échantillon.

in sample
= L’amplitude mesurée entre le rapport de
K 199H r z 71 <
; etrouvé dans les sédiments aprés
0 50 100 150 200 250 300 350 400 g P

Time (sec) ajout (i.e., 199Hg mesuré; figure 1.7) va étre
Sgale a la quantité d r retrouvée dans
Figure 1.7 Chromatogramme issu de I’ICP/MS pour un cg 4 ¢ traceur retro
échantillon de sédiment incubé avec du 199Hg
inorganique montrant une augmentation dans le signal
de '“Hg. Issu de Hintelmann et Ogrinc (2003).

I’échantillon de sédiment.

Les analyses de Hg total, de MeHg et des isotopes stables d’azote (8"°N) effectuées
dans tous les échantillons de cette étude sont décrites a la section « Material and methods » du

chapitre 2.

5.2 Echantillonnage lors de la mortalité massive du saumon Quinnat
au sein d’une frayere ontarienne (chapitre 3)

Aprés le frai de novembre 2000, nous avons échantillonné deux ruisseaux : le ruisseau
Wilmot (43°59°N, 78°38°0; figure 3.1, chapitre 3) dans lequel fraient les saumons et le
ruisseau Ganaraska dans lequel peu de saumons fraient. Pour chacun de ces systémes, la

o,y . . 2 74z r r r
densité de carcasses de saumon (individu/m”) a été mesurée. Nous avons prélevé des
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échantillons d’eau et d’invertébrés aquatiques (une espéce collectrice-filtreuse et deux
espéces prédatrices) pour ces deux ruisseaux ainsi que des échantillons de sédiment, de tissus
de saumon (i.e., muscle dorsal, foie et ceufs), de biofilm recouvrant les carcasses, et
d’invertébrés terrestres (dipteres calliphoridés adultes et larves) aux sites amont 1, centre 1 et
aval 1 du ruisseau Wilmot uniquement a des fins d’analyses de Hg total et de nutriments. De
plus, 28 carcasses de saumon marquées sur une distance de 240 m ont été suivies du début
jusqu’a la fin de leur décomposition par des éléves de 1’école Wilmot afin de mesurer la
vitesse de décomposition des carcasses dépendant de leur état d’immersion dans le ruisseau.
Ces 28 carcasses étaient réparties de la fagon suivante : dix carcasses échouées, neuf carcasses

a moiti¢ immergées et neuf carcasses complétement immergées.

En 2001, seul le ruisseau Wilmot a été échantillonné (avant et apres le frai; i.e., aolit et
novembre, respectivement). Nous y avons prélevé ’eau et les sédiments a trois sites
supplémentaires soit, amont 2, centre 2 et aval 2 dans le but de mieux comprendre la
distribution spatiale du Hg dans le ruisseau (figure 3.1, chapitre 3). Afin de mesurer I’impact
de la décomposition des carcasses de saumon sur le partitionnement du Hg dans I’eau (i.e.,
inorganique versus organique et dissous versus particulaire), nous avons, en plus des
concentrations de Hg total, mesuré les concentrations aqueuses de MeHg, de Hg total dissous
(Hgp) et de Hg total particulaire (Hgp). Parcequ’une augmentation de Hg total dans une
riviére entre les sites amont et aval peut résulter d’un gradient naturel en particules au sein du
ruisseau (i.e., les sites aval sont considérés comme plus riches en particules que les sites
amont donc, plus riches en Hgp), nous avons échantillonné la matiere particulaire en
suspension (MPS) aux six sites du ruisseau Wilmot cette méme année. De plus, dans le but
d’écarter ’hypothése selon laquelle des fuites au niveau des fosses septiques ont engendré des
augmentations dans les concentrations aqueuses de nutriments et de Hg, nous avons récolté le
coliforme fécal Escherichia coli. En effet, ce coliforme a été reconnu pour &tre un excellent
indicateur de contaminations récentes dans les cours d’eau lors des rejets des eaux
domestiques, des effluents industriels ainsi que des féces des animaux a sang chaud. Enfin, un
taxon d’invertébré aquatique (trichoptére), en plus des trois autres mentionnés précédemment,

a été prélevé afin de représenter les invertébrés aquatiques déchiqueteurs.

Pour plus de détails sur I’échantillonnage ainsi que sur les analyses en laboratoire, il

importe de se référer a la section « Material and methods » du chapitre 3.
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5.3 Echantillonnage lors de 1’étude portant sur I’accumulation et la
perte du Hg chez les larves calliphoridés (chapitre 4)

Quatre truites mouchetées (Salvelinus fontinalis) ont été placées a deux metres de la rive
du lac Le Petit situé a la base de plein air de Sainte-Foy (Québec, Canada) au mois de mai
2002. Ces carcasses ont été colonisées par les femelles calliphoridés (diptéres) venant y
pondre leurs ceufs. Nous avons prélevé au cours de cette expérience in situ, tous les
échantillons en contact avec les carcasses (femelles adultes calliphoridés, ceufs de
calliphoridés, larves calliphoridés séparées en deux classes de taille : inférieure ou supérieure
a 1 cm de longueur, adultes calliphoridés aprés I’émergence, chair de poisson) afin de suivre
la dynamique du Hg lors du développement postembryonnaire des larves calliphoridés
(encadré 4). Pour plus de détails sur I’échantillonnage et sur les analyses de Hg, il importe de

se référer 4 la section « Material and methods » du chapitre 4.

5.4 Statistiques

Pour toutes les données présentées dans ce document, la normalité des données et
I’homogénéité des variances ont été vérifiées et validées. Aucune donnée n’a été transformée.
Toutes les analyses statistiques ont été effectuées au moyen du logiciel SYSTAT, version 10,

de SPSS Science Marketing Department (Chicago, IL, Etats Unis).
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Encadré 4 : Cycle de vie des diptéres calliphoridés et description du développement postembryonnaire.

Cycle de vie des diptéres calliphoridés

oeufs Légende
calliphoridés
1. Ponte des oeufs dans la
carcasse;
2. Développement des larves;
' ' 3. Stade prépupal;
adulte 2  adulte 1 2 4. Stade pupal;
5. Métamorphose et
émergence en adulte.

. &.*—?'
larves

i ) 4 stades
larvaires

e [’embryogenése a l'intérieur des ceufs crée une forme larvaire totalement différente de la forme adulte (ou
imaginale) qui ne peut étre atteinte qu’apreés une véritable métamorphose.

prepupes

pupes

e Chaque stade larvaire est séparé par une mue (i.e., changement de I’exosquelette), controlée par 1’hormone de
mue (ou ecdysone) produite par les cellules neurosécrétrices cérébrales dont I’activité dépend de stimuli externes et
internes. Au total, les larves effectuent quatre mues au cours de cette phase de leur vie.

e Avant la formation du puparium (i.e., cocon entourant la pupe) a partir de la cuticule larvaire, la larve mobile
cesse de se nourrir (= prépupe), vide son tube digestif et quitte généralement la carcasse pour s’enfouir dans le sol.

e La mue entre la prépupe et pupe est marquée par une modification de la forme du corps de la larve qui prend
I’aspect d’un « tonnelet » en raison de la contraction des muscles longitudinaux et par le tannage de la cuticule qui se
teinte en brun foncé et durcit. Ces transformations aboutissent a I'immobilisation de la pupe.

e Durant la métamorphose, tout I’organisme imaginal se construit a partir de cellules restées en réserve (= cellules
imaginales) et qui ne sont pas intervenues dans I’édification de la larve. Parmi ces remaniements profonds, on note :
(1) une dégénération des cellules épidermiques larvaires suite a une fragmentation de leur cytoplasme et le rejet de ces
cellules dans la cavité générale de la larve ou elles sont phagocytées; (2) un renouvellement total de I’épithélium de
I’intestin moyen puisque la métamorphose s’accompagne d’un changement de régime alimentaire. Les cellules de
I’épithélium intestinal larvaire dégénérent et sont rejetées dans la lumiére de I’intestin moyen ou elles forment une
masse compacte appelée le corps jaune. Ce corps jaune persiste dans la tube digestif de I"imago jusqu’a I’émergence
de la mouche qui I’éjectera via le méconium; (3) des muscles purement imaginaux (nécessaires au vol par exemple) se
construisent entiérement pendant la nymphose; (4) des muscles larvaires disparaissent completement; (5) des muscles
présents chez la larve sont maintenus chez I’'imago mais aprés avoir été profondément remaniés. Tous ces
changements dépendent d’un contrdle endocrine complexe.

e La diapause, arrét de développement a un stade bien précis, donne aux dipteres calliphoridés la possibilité de
résister efficacement a I’adversité des saisons.

Inspiré de Gullan et Cranston, 1994
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6. Intégration des résultats et discussion

Cette section renferme les principaux résultats de la these ainsi que leur interprétation
en trois parties. La premiére partie résume I’étude portant sur les transferts directs de Hg des
carcasses de poissons vers les organismes aquatiques (sangsues nécrophages et biofilm) en
milieu lacustre (chapitre 2). La deuxiéme partie de cette section concerne le devenir du Hg
lors de la mortalité massive du saumon Quinnat au sein d’une frayére ontarienne (chapitre 3).
La troisiéme partic s’intéresse a la dynamique du Hg durant le développement
postembryonnaire des larves nécrophages terrestres calliphoridés se nourrissant des carcasses
de poisson échouées (chapitre 4). Enfin, la derniére partie de cette section propose des voies
de recherche a explorer dans le but d’aboutir & un bilan de masse in situ lors de ces deux cas

de mortalité naturelle.

6.1 Les transferts de mercure des carcasses de poisson vers les
nécrophages dans des lacs boréaux : 'utilisation des isotopes stables
de mercure

Les résultats de cette étude sont résumés dans le manuscrit accepté pour publication
dans le journal Environmental Pollution (chapitre 2). Il importe de préciser que des résultats
préliminaires issus de la maitrise (Sarica, 2001) ont €té insérés dans cette recherche et
constituent un quart des résultats (figure 2.1, chapitre 2). Tous les autres résultats découlent

de cette recherche doctorale.

Lors d’une expérience préliminaire menée au lac Laflamme (Parc des Laurentides,
Québec, Canada) en juillet 2000, au cours de laquelle 24 carcasses de poisson ont été placées
dans la zone littorale de ce lac, seules deux espéces de sangsues ont toujours été prélevées
soit, a coté des poissons morts (la sangsue Nephelopsis obscura), soit a I’intérieur des
carcasses (la sangsue Haemopis sp.) sur une période de 20 jours. En mesurant leurs
concentrations de Hg total en fonction du temps d’exposition aux carcasses (figure 2.1,
chapitre 2) nous avons observé une régression positive pour ces deux espéces: les
concentrations de Hg total mesurées chez N. obscura et Haemopis sp. ont en effet augmenté

de 100% et 500%, respectivement, entre les jours 0 et 20 alors qu’aucune augmentation dans

les concentrations de Hg total n’a ét¢ mesurée chez d’autres invertébrés benthiques
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(Pamphipode Hyalella azteca et la larve de libellule Libellula sp.) proches ou éloignées des
poissons morts (figure 2.1, chapitre 2). En observant le profil des concentrations de Hg total
dans les sédiments en fonction du temps (figure 2.1, chapitre 2), nos résultats n’indiquent
aucune variation dans ces concentrations pour les sédiments témoins (i.e., sans poissons
morts) mais indiquent une augmentation significative (+ 30%) de ces concentrations au sein
des sédiments prélevés sous et a coté des carcasses durant les 13 premiers jours, suivi d’une
diminution significative (- 24%) au jour 20. Cette augmentation serait probablement le
résultat des débris de poissons déposés a la surface des sédiment et digérés lors des analyses
de Hg; quant a la diminution subséquente, elle serait probablement due a I’ingestion des
débris de poisson par des organismes nécrophages. Nous en avons conclu que le Hg
provenant des poissons morts ne s’accumulait pas dans les sédiments mais semblait étre repris
en partie par les organismes nécrophages (sangsues) et par conséquent, pouvait retourner dans
la chaine alimentaire lors de la prédation de ces sangsues par les poissons résidents et les

oiseaux (Sawyer, 1986; Davies et Gates, 1991).

Cependant, nos conclusions ne sont fondées que sur des corrélations entre la teneur en Hg
total dans les poissons morts et celle dans les sangsues sans un lien causal direct. Par
conséquent, nous avons utilisé un traceur pour suivre directement les transferts de Hg des
poissons morts vers les organismes nécrophages : ce traceur était un isotope stable du Hg, le

202 o s . , - . ‘
Hg. Rappelons que nous avons conduit a la fois une expérience en laboratoire (composée

2072
202 Chez les

de deux parties : 1) expérience d’accumulation, 2) expérience de perte du Hg
sangsues nécrophages) et une expérience sur le terrain (lac 240 : lac sans ajouts de Hg

isotopique).

A) Expériences en laboratoire:

1) Sangsues P. marmorata

Nos résultats en laboratoire montrent clairement que les concentrations de Hg total, MeHg
et “?Hg en excés augmentent de facon quasi linéaire chez les sangsues en présence
uniquement des carcasses de perchaudes enrichies (figure 2.2a, chapitre 2). En effet, les
quantités de Hg total, MeHg, et *’Hg en excés (figure 2.2b, chapitre 2) augmentent en

fonction du temps d’exposition aux carcasses alors que le poids sec des sangsues ne varie pas

(figure 2.2¢, chapitre 2). Ces résultats indiquent clairement que les sangsues P. marmorata
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accumulent directement le Hg des poissons morts ce qui confirme les résultats obtenus dans le
lac Laflamme pour les sangsues Nephelopsis obscura et Haemopis sp. (scénario 2 du modele
cinétique, section 4 du présent chapitre). Le taux de perte du *2Hg calculé chez les sangsues
P. marmorata est évalué a 0.60 ng *“*Hg/jour (figure 2.3, chapitre 2) ce qui est environ 4 fois
moins élevé que le taux d’accumulation du ***Hg chez cette espéce (2.25 ng 202Hg/jour); par
conséquent, il en résulte une accumulation nette de Hg chez les sangsues et cette
accumulation nette chez certains individus dépasse légerement, a la fin de 1’expérience, les
concentrations mesurées chez les carcasses (i.e., bioamplification, facteur de concentration =
1.13). Le temps de demi-vie du MeHg chez les sangsues P. marmorata, défini comme le
temps requis pour que la quantit¢ du MeHg dans un organisme diminue de moitié¢ quand
I’organisme n’est plus en contact avec le MeHg (Hare, 1992), est de 22 jours. Cette valeur est
comprise entre les temps de demi-vie déterminés pour I’amphipode Hyalella azteca (11-18
Jjours : Tsui et Wang, 2004; 40 jours : Lloyd, 1979) et ’écrevisse Orconectes virilis (2000
jours : Headon ,1994). Enfin, les sangsues qui se sont nourries des carcasses de perchaude
enrichies atteignent les proportions de MeHg (%) et la signature isotopique des poissons
morts dans un intervalle de temps compris entre 8 et 16 jours seulement (figure 2.4b, chapitre
2). Au début de I’expérience seulement 20% du Hg total dans les sangsues est sous forme de

MeHg alors qu’apreés 8 jours, 80% du Hg est sous forme de MeHg (figure 2.4a, chapitre 2).

2) Carcasses de perchaudes

Les concentrations de Hg total, MeHg et ““Hg en excés diminuent significativement
chez les perchaudes enrichies dont se nourrissent les sangsues au fur et a mesure du processus
de décomposition (figure 2.5, chapitre 2). Cela suggere que soit: 1) P. marmorata ingere
préférentiellement les tissus riches en Hg (Sawyer, 1986) soit, 2) que la décomposition
bactérienne a résulté en la libération du Hg contenu dans les carcasses sous forme de Hg" suite
a la déméthylation du MeHg et/ou en la libération (i.e., solubilisation) directe de MeHg dans

I’eau (Bloom et Kuhn, 1996; figure 1.3, chapitre 1).

3) Biofilm

Les concentrations de Hg total et de *“Hg en excés mesurées dans le biofilm

augmentent fortement durant les 4 premiers jours pour ensuite déclinées vers les niveaux de
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base (figure 2.6b, chapitre 2) ce qui suggere que le Hg accumulé dans le biofilm est

possiblement perdu sous forme de Hg" (Bloom et Kuhn, 1996)

Un bilan de masse au sein des aquariums (figure 2.6¢, chapitre 2) indique que la majorité
du Hg (70%) contenu dans les carcasses de perchaudes estsoit:1) perdu lors de la
volatilisation du Hg" suite a la déméthylation bactérienne du MeHg des carcasses soit, 2)
libéré sous forme directe de MeHg dans I’eau (Bloom et Khun, 1996) et que 16% du Hg des
carcasses est retrouvé dans les sangsues nécrophages. En terme de biodisponibilité, il est
reconnu que le Hg' est une espéce chimique du Hg qui ne s’accumule pas dans les organismes
vivants a I’inverse du MeHg aqueux et tissulaire, dont la proportion atteint 80% du Hg total

chez les sangsues apres seulement 8 jours.

B) Expérience de transplantation in situ

La décomposition des carcasses dans la zone littorale du lac 240 a été extrémement
rapide et la majorité des carcasses ¢taient complétement vidées de leur contenu apres
seulement 1.5 jours (figure 1.8). Cette décomposition rapide expliquerait par conséquent la
raison pour laquelle on visualise peu de poissons morts en nature dans la zone littorale des

lacs.
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Figure 1.8 Photographies de carcasses de perchaude aprés un séjour de 1.5 jours
dans la zone littorale du lac 240.

On peut de se demander si cette décomposition rapide in situ est le résultat de
I’intervention simultanée de : 1) plusieurs espéces de nécrophages, 2) d’un plus grand nombre
de nécrophages appartenant a la méme espéce (densité élevée). A la vue des résultats, la
deuxiéme hypothé¢se est retenue. En effet, au cours des 11 jours de I’expérience in situ, nous

avons prélevé deux especes de sangsues, P. marmorata et Macrobdella decora ainsi que

deux écrevisses O. virilis. Seuls les individus de P. marmorata ont présenté des
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concentrations de ***Hg en excés et les concentrations mesurées chez ces derniers in situ sont
équivalentes a celles mesurées en laboratoire durant les deux premiers jours d’exposition aux
carcasses pour les individus de la méme espece (figure 2.6a, chapitre 2). Le fait que ces
concentrations en 202Hg en exces in situ natteignent jamais celles élevées mesurées en
laboratoire est expliquée par la mobilité de P. marmorata en nature en présence de nourriture.
Cette hypothése est validée par le fait que nous avons prélevé des individus P. marmorata
enrichis en **’Hg a plus de 3 m des boites sous les pierres, suggérant que ces derniers sont
venus se nourrir des carcasses enrichies pour ensuite aller se cacher sous les pierres a I’abri de
leurs prédateurs naturels (poissons, oiseaux). Une expérience simple, consistant & placer le
méme nombre de trappes a sangsues (figure 1.4, chapitre 1) dans le lac 240 et dans le lac
Laflamme permet d’affirmer que la densité des sangsues P. marmorata est nettement plus
élevée dans le lac 240 (2 sangsues.m™ aprés seulement une nuit) que celle des sangsues
Haemopis sp. du lac Laflamme (0.16 sangsues seulement aprés 5 jours) et que, par
conséquent, le temps requis pour décomposer les carcasses de poisson est spécifique au lac et

dépend en grande partie de la structure et la densité des communautés des nécrophages.

6.2 Libération du mercure et des nutriments lors de la décomposition
des carcasses de saumon au sein d’une frayére bordant le lac Ontario

Les résultats de cette étude sont résumés dans le manuscrit publié dans le journal
Limnology and Oceanography (chapitre 3). Il importe de préciser que des résultats
préliminaires issus de la maitrise (Sarica, 2001) ont ét¢ insérés dans cette recherche et
constituent un tiers des résultats (figure 3.1, chapitre 3). Tous les autres résultats découlent de

cette recherche doctorale.

Il est maintenant établi que le frai des saumons du Pacifique augmente non seulement
les concentrations aqueuses en phosphore, en azote et en carbone organique dissous mais
aussi les concentrations des BPC dans les sédiments de leurs frayéres natales (Kriimmel et al.,
2003) par excrétion (gamétes et feces) mais surtout lors de la décomposition de leur carcasse
(Larkin et Slaney, 1997; Cederholm et al., 2000; Kriimmel ez al., 2003). Cette augmentation
dans la concentration des nutriments peut stimuler : (1) la production primaire (Stockner et

Shortreed, 1978; Peterson et al., 1993; Cederholm et al., 2000); (2) I'activité hétérotrophe

(Sobczak, 1996) et (3) la production secondaire (Peterson ef al., 1993; Stockner et Maclsaac,
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1996) ce qui accroit les chances de survie de la future génération des saumons (Hyatt et
Stockner, 1985; Ward et Slaney, 1988; Kline et al., 1990; Bilby et al., 1996; Larkin et
Slaney, 1997).

Dans le cadre de cette étude, nous avons test¢ I’hypothese selon laquelle les
concentrations de Hg et de nutriments (NH;", NOs, P, COD) au sein de composantes
biotiques (invertébrés aquatiques et terrestres) et abiotiques (eau, sédiment) du systéme
seraient altérées par la décomposition des carcasses de saumon aprés le frai. Nous avons
échantillonné durant deux années consécutives (2000 et 2001) au sein d’une frayere
ontarienne, tributaire du Lac Ontario, qui regoit chaque année 20 000 saumons Quinnat
(Oncorhyncus tshawytscha). Ces deux années contrastent par la présence exceptionnelle en
2001 d’un ours qui a prélevé toutes les carcasses a une station aval de la frayere. Nos
résultats ont démontré que les stations d’échantillonnage, ou les densités de carcasses étaient
les plus élevées, présentaient des concentrations aqueuses de Hg total, MeHg, Hg total
particulaire et de nutriments plus élevées que les stations ou les densités de carcasses étaient
les plus faibles (figures 3.3 et 3.4, chapitre 3). Ces augmentations ne sont pas une
conséquence de I’hydrologie du ruisseau (i.e., variations temporelles du débit; figure 3.2,
chapitre 3), ni le résultat de fuites au niveau des fosses septiques puisque les concentrations

aqueuses d’E. coli ne varient pas avant et apres le frai.

Les concentrations de Hg total mesurées dans les sédiments (figure 3.6, chapitre 3)
présentent une grande variabilité inter et intra-station en fonction du temps. Parce que les
sédiments peuvent étre déplacés de ’amont vers 1’aval durant des tempétes (Sarica et al.,
2004a), il est difficile d’utiliser les sédiments comme variable pour faire un suivi du Hg
provenant des saumons morts. Cette grande variabilité au sein des sédiments serait aussi
probablement le résultat des saumons femelles qui les perturbent fortement au moment du frai

pour y déposer leurs ceufs.

Les concentrations de Hg total mesurées dans les invertébrés aquatiques et terrestres se
nourrissant des carcasses de saumon ont augmenté jusqu’a 25 fois (tableau 3.1, chapitre 3).
En milieu aquatique, les principaux taxa (collecteurs, déchiqueteurs et prédateurs) collectés a
la station avec une densité élevée de carcasses (station M1) étaient de 1.4 a 3.1 fois plus

contaminés en Hg total que les individus du méme genre prélevés aux stations témoins

(stations GR et U1). De plus, les insectes échantillonnés aprés le frai 2001 a une station ou se
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décomposaient des carcasses (station M1) étaient de 1.4 & 2.0 fois plus contaminés en Hg que
ceux collectés a ce méme site avant le frai (tableau 3.1, excepté pour le prédateur Hexatoma
sp., chapitre 3). Cette différence parmi les taxa semble étre liée au niveau trophique de chaque
taxa influengant ainsi le degré auquel ils ont accumulé le Hg provenant des saumons morts
comme il I’a été démontré pour les nutriments (Chaloner et Wipfli, 2002). Les larves des
mouches terrestres calliphoridés se nourrissant des carcasses de saumon échoudes ont
présentés des concentrations de Hg total 25 fois plus élevées que celles de leurs parents
prélevés au moment de la ponte des ceufs a la méme station et deux fois plus élevées que les
saumons morts (tableau 3.1, chapitre 3). Par conséquent, les larves nécrophages calliphoridés
bioamplifient le Hg et le transférent du milieu aquatique vers le milieu terrestre (figure 3.8,

chapitre 3).

En 2001, le prélévement des carcasses par I’ours en aval, a engendré des baisses
significatives dans les concentrations aqueuses de Hg et de nutriments comparées a celles
mesurées au méme endroit un an auparavant sans la présence de I’ours. Un budget
préliminaire au sein de la frayére (figures 3.8 et 3.9, chapitre 3) suggere que: 1) les carcasses
de saumon représentent une source importante de Hg et de nutriments pour les réseaux
trophiques aquatiques et terrestres et que 2) les invertébrés (calliphoridés) et vertébrés
terrestres (ours) peuvent étre d’ importants vecteurs de Hg du milieu aquatique vers le milieu

terrestre en plus d’étre d’importants vecteurs de nutriments (Gende et al., 2004).

6.3 Le devenir du mercure accumulé par les larves calliphoridés se
nourrissant des carcasses de poisson

Les résultats de cette étude sont résumés dans le manuscrit soumis en vue d’une
publication dans le journal Environmental Toxicology and Chemistry (Chapitre 4). Tous ces

résultats découlent de cette recherche doctorale.

Aprés le frai du saumon du Pacifique, il est désormais établi que de nombreuses
carcasses retrouvées au sein de la frayére (i.e., 10 000 — 300 000 carcasses dépendant de
I’intensité du frai en terme d’individus; Gende et al., 2004) s’échouent et sont rapidement

colonisées par les diptéres calliphoridés femelles venant y pondre leurs ceufs. Nous avons

démontré que les larves de calliphoridés qui se nourrissent des carcasses de saumon €chouées
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pouvaient représenter un vecteur significatif de mercure des écosystémes aquatiques vers les
milieux terrestres durant les événements de mortalité massive rencontrés aprés le frai du
saumon Quinnat (Sarica ef al., 2004b). Ces larves nécrophages bioamplifiaient le Hg
provenant de saumons morts et étaient jusqu’a 25 fois plus contaminées en Hg que leurs
parents. Nous avons voulu vérifier dans cette étude si ces larves possédaient un mécanisme

naturel d’excrétion du Hg lors de leur développement postembryonnaire (encadré 4, cf. p.26).

Nos résultats ont clairement indiqué que les larves calliphoridés possédaient un
mécanisme naturel d’excrétion du mercure puisqu’elles accumulaient le Hg des poissons
morts jusqu’au stade pupal pour le perdre en grande quantité (jusqu’a 95% pour le MeHg)
apres avoir émergées (figures 4.1 et 4.2, chapitre 4). Les proportions de MeHg par rapport au
Hg total ont augmenté de 30% chez les larves dont la taille est inférieure & 1 cm de longueur,
de 65% chez celles dont la taille est supérieure & 1 cm de longueur pour atteindre 90% chez
larves parvenues au stade pupal, ce qui indique que le MeHg prélevé des carcasses de poisson
est retenu en grande partie au cours du développement postembryonnaire. Le facteur de
concentration calculé pour chacun de ces stades est en effet de 0.6 pour les petites larves, 1.0
pour les grandes larves et 1.9 pour les pupes. Nuorteva et Nuorteva (1982) ont démontré en
laboratoire que les larves calliphoridés se dépuraient naturellement de leur Hg apres leur
émergence via le meconium. Les concentrations ainsi que les quantités de Hg total (figure 4.1,
chapitre 4) et de MeHg (figure 4.2, chapitre 4) mesurées chez les adultes calliphoridés venant
pondre les ceufs et chez les adultes venant d’émergés sont identiques ce qui appuie fortement
les conclusions de ces auteurs. Le devenir de ce Hg excrété via le meconium dans

I’environnement n’est pas encore connu a ce jour.

6.4 Conclusion

Cette thése est la premiére a s’intéresser au devenir du Hg bioaccumulé dans les
poissons lors de deux cas contrastés de mortalité naturelle des poissons: 1) lors de la mortalité
annuelle des poissons dans les lacs; 2) lors de la mortalité massive du saumon Quinnat en

riviére.

Dans le cas de la mortalité massive des saumons, nos résultats démontrent que

I’excrétion du Hg suite a4 la décomposition de carcasses de saumon présente un impact

écosystémique non seulement sur les ruisseaux eux-mémes mais aussi sur I’environnement
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terrestre connexe a ces systémes via ’action des vertébrés et invertébrés nécrophages. En
effet, aprés la décomposition des carcasses de saumon, la chimie de I’eau peut étre
complétement altérée et les concentrations aqueuses de nutriments et de Hg (dont le MeHg)
peuvent augmenter jusqu’a 25 fois. Ces augmentations dans les concentrations aqueuses de
Hg se répercutent sur les concentrations tissulaires de Hg au sein des invertébrés aquatiques.
Les invertébrés terrestres nécrophages calliphoridés qui se nourrissent de carcasses de
saumon échouées ou a moiti€ immergées bioamplifient le Hg des saumons morts pouvant
représenter, par conséquent, un important transfert de Hg du milieu aquatique vers le milieu
terrestre. Cependant, il semble qu’en présence de prédateurs terrestres comme des ours, le
recyclage du mercure issu des saumons morts est compleétement modifi€. En effet, un budget
préliminaire indique que 80% de ce Hg peut étre transféré du milieu aquatique vers le milieu

terrestre par de tels prédateurs.

Les larves nécrophages calliphoridés présentent des concentrations de Hg trés élevées
par rapport a celles mesurées chez leurs parents en plus de bioamplifier le Hg des saumons
morts dont elles se nourrissent. Nos résultats démontrent que les larves possédent un
mécanisme d’excrétion naturel du Hg (inorganique et organique) juste aprés I’émergence via
le méconium. Nous concluons, par conséquent, que seules les larves et non les adultes
calliphoridés représentent un risque réel de contamination en Hg pour leurs prédateurs
naturels (oiseaux, insectes, jeunes saumons etc.). Le devenir du MeHg lié au mécomium dans

I’environnement n’est pas encore connu.

Dans le cas de mortalité plus faible de poissons en milieu lacustre, bien que nous ne
démontrons pas un impact écosystémique du Hg provenant de ces carcasses, nous prouvons
que des transferts directs de Hg existent & un niveau trophique jusqu’alors complétement
ignoré (i.e, les nécrophages). Nos résultats indiquent que les sangsues se nourrissent des
poissons morts et que leur proportion de MeHg par rapport au Hg total atteint 80% apres
seulement 8 jours d’exposition aux carcasses alors que sans poissons morts, le pourcentage de
MeHg dans les sangsues est de 20%. Un budget du 202Hg en aquarium suggére que les
sangsues représentent 16% de ce recyclage et que les « pertes » comptent pour 70%. Par
pertes, on entend : perte par volatilisation du Hgo, solubilisation du MeHg et adsorption sur
les parois de I’aquarium. Le biofilm est responsable de la formation du Hg’ suite a la
déméthylation bactérienne du MeHg suivie d’une réduction bactérienne ainsi que de la

solubilisation du MeHg. Cependant, I’extrapolation de ces résultats en nature est dangereuse
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car le nombre de sangsues intéragissant avec les carcasses peut étre plus €levé et la présence

de brouteurs peuvent tous deux diminuer I’activité du biofilm.

Que ce soit en milieu lacustre ou en riviére, cette recherche doctorale constitue un
premier pas afin d’établir un budget final du Hg libéré par les poissons morts au sein des
systémes aquatiques. D’autres études sont nécessaires pour y parvenir, entre autres , il serait
intéressant de connaitre, dans le cas de la mortalit€ massive des saumons, le taux d’ingestion
des invertébrés terrestres et aquatiques par les jeunes saumons ainsi que la proportion des
carcasses consommées par les ours et autres vertébrés (reptiles, oiseaux, mammiféres). En
milieu lacustre, il est nécessaire de connaitre le taux annuel de mortalité naturelle non liée & la

prédation des poissons de méme que le taux d’ingestion des nécrophages et des brouteurs par

leurs prédateurs naturels & I’échelle du lac.
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Résumé

Les nécrophages jouent un role important dans le flux de I’énergie, de la matiére et des
polluants au sein des réseaux trophiques. Dans le cas du méthylmercure (MeHg), qui se
bioamplifie le long des réseaux trophiques aquatiques, le mouvement de ce composé
organométallique des carcasses de poisson vers les nécrophages n’a encore jamais ¢té
démontré. Nous avons mesuré les transferts de MeHg des carcasses de poisson vers les
sangsues nécrophages dans deux lacs boréaux et en laboratoire. Les résultats obtenus lors
d’une expérience préliminaire in situ ont indiqué que les sangsues étaient fortement attirées
par les carcasses de poisson et que leurs concentrations de Hg augmentaient jusqu’a un
facteur 5 durant le temps d’exposition aux poissons morts. Dans le but de mesurer des
transferts directs de Hg en conditions contr6lées, nous avons nourri des sangsues avec des
carcasses de poissons naturellement enrichies en 2“*Hg. Les sangsues ont rapidement
accumulé le Hg de ces poissons morts et en moins de deux semaines ont atteint la signature
isotopique de ces carcasses. Les invertébrés nécrophages, comme les sangsue, pourraient ainsi
retourner en partie le Hg des carcasses de poisson vers d’autres niveaux trophiques au sein

des lacs.
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Abstract

Scavengers play an important role in the flow of energy, matter and pollutants through
food webs. In the case of methylmercury (MeHg), which biomagnifies along aquatic food
chains and can reach very high concentrations in fish, the movement of this metal from fish
carcasses to aquatic scavengers has never been demonstrated. We measured the transfer of
MeHg from fish carcasses to scavenging leeches in two boreal lakes and in the laboratory.
The results of an initial field experiment indicated that leeches were strongly attracted to fish
carcasses and that their Hg concentrations increased by as much as a factor of 5 during the
time that Hg-rich fish were available for consumption. To measure the transfer of Hg under
controlled conditions, we exposed leeches to **Hg-labelled fish that had been marked in situ
following a whole lake 202Hg addition. Leeches rapidly accumulated Hg from fish carcasses,
and within two weeks assumed the isotopic signature of the carcasses. Necrophageous
invertebrates such as leeches could therefore return Hg from fish carcasses to other trophic

levels in lakes.

Key words: scavengers, leeches, fish carcasses, methylmercury, stable isotopes of mercury
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1. Introduction

Methylmercury (MeHg) is a neurotoxicant that is accumulated by aquatic organisms
and biomagnified along food chains (Porcella, 1994; Morel et al., 1998; Ullrich et al.,, 2001).
Even lakes remote from point sources can have high mercury (Hg) concentrations because
inorganic Hg is carried over great distances in the atmosphere and can be methylated locally
(Fitzgerald et al., 1998). Because Hg biomagnifies along aquatic food chains, the majority of
the MeHg present in the water column of lakes is in fish (Porcella, 1994; Watras et al., 1994).
When these fish die, their Hg could be recycled (Sarica et al., 2004b). The mortality of fish
can result from a variety of causes including senescence (Ricker, 1945; Schneider, 1997;
Savenkoff and Castonguay, 2003), starvation (Lambert and Dutil, 1997; Dutil and Lambert,
2000; Savenkoff and Castonguay, 2003), depleted oxygen (Barica et al., 1983; Danylchuk and
Tonn, 2003), or industrial accidents (Naylor et al., 2000). The nutrients (DeVault et al., 2003)
and MeHg in fish carcasses do not necessarily enter the microbial loop but can be assimilated
by scavengers such as leeches. Because fish carcasses represent a large potential source of
MeHg for aquatic scavengers, we set out to determine if MeHg is indeed transferred from

carcasses to necrophageous invertebrates in the field and in the laboratory.

First, we carried out a preliminary experiment in a small boreal lake in southern
Quebec (Lake Laflamme) to monitor the succession of freshwater invertebrates on fish
carcasses and to measure Hg concentrations in these scavengers during carcass
decomposition. Based on these initial findings, we designed parallel laboratory and field
experiments in which we followed the uptake of **?Hg by scavengers from yellow perch that
had been exposed to this stable Hg isotope in another boreal lake (Lake 658, Experimental
Lakes Area (ELA), Ontario). Through this combination of field and laboratory experiments,

we hope to determine if Hg in fish carcasses is likely to be taken up by scavengers in nature.

2. Methods
2.1. Field experiment in Lake Laflamme

Ultra-clean techniques associated with mercury sampling were used in this study.
Sample bottles and laboratory glassware were acid washed with 15% HNO; (v/v), 1% HCI

(v/v) and carefully rinsed seven times with ultrapure water (Milli-Q system water, > 18

Mohmecm™) while wearing unpowdered latex gloves.
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In early June 2000, 24 carcasses of smallmouth bass (Micropterus dolomieu) were
placed at a depth of 2 meters in the littoral zone of Lake Laflamme (47°19°N, 71°07°W), a
boreal lake located just north of Quebec City, Quebec, Canada. Littoral zones of lakes are
considered to be sites of natural fish mortality because they are the feeding and spawning
grounds for many fish (Elder and Smith, 1988). Furthermore, carcasses were placed on
sediment because dead fish are assumed to sink to the lake bottom at the low temperatures
encountered during our experiment (10-15°C; Parker 1970; Elder and Smith, 1988).
Individual carcasses, set 5 m apart, were placed on large-mesh plastic screens (2.8 x 2.1 cm
aperture) and anchored to the sediments using cords and stakes. Additional screening was
installed above half of the fish carcasses to restrict feeding by vertebrates (referred to as
“protected carcasses”). Carcasses were grouped into three classes according to their total

length: class 1 =20-25 cm; class 2 = 25-30 cm and class 3 = 30-45 cm.

Divers collected two fish of each size class (one protected and one unprotected) on 1,
6, 13 and 20 d after the fish were placed in Lake Laflamme. The majority of carcasses were
completely decomposed by day 20. Each carcass was gently placed in a plastic box while
underwater to retain associated scavengers. Divers then used cores (4.4 cm diam. x 10 cm) to
collect sediments underlying and adjacent to carcasses, as well as at a nearby control site
without carcasses. Invertebrates were also collected in cores (7.8 cm diameter x 15 cm) from
sediment underlying and adjacent to the carcasses. Lastly, additional invertebrates were
obtained by dragging a benthic net (0.5 mm mesh aperture) along the sediment situated on
one side of each fish carcass. In the laboratory, approximately 0.25g (wet weight) of fish
dorsal muscle was placed in plastic bags and frozen. The uppermost centimeter was removed
from each sediment core and frozen in a high-density polyethylene container. Invertebrates
were sorted to the lowest taxonomic level possible (Klemm, 1985; Merrit and Cummins,
1996) and allowed to depurate for 48 h to eliminate Hg bound to gut contents. They were then
placed on Teflon sheets in either 1.5 ml high-density polyethylene microcentrifuge tubes
(small invertebrates; Croteau et al., 2001) or in a Petri dish (large invertebrates; Hare et al.,

1989) and frozen.
2.2. Laboratory and field experiments at ELA

202
To measure Hg transfer from fish carcasses to necrophageous leeches, we used ~"Hg-

rich yellow perch (Perca flavescens) from Lake 658 (latitude and longitude: 49° 44°N, 93°
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44’W; ELA, Ontario, Canada); this lake had been spiked in June 2001 with three stable
isotopes of Hg (including 202Hg) as part of the whole-ecosystem experiment (METAALICUS:
Mercury Experiment to Assess Atmospheric Loadings in Canada and the United States). As a
result, the yellow perch used in our laboratory and field experiments have a specific isotopic
signature for 202Hg that they acquired in the wild. Yellow perch were caught by gill nets with
mesh sizes of either § mm or 10 mm (2-m high x 15-m long). Gill nets were set for short
periods of time (<15 min) and captured yellow perch were immediately anaesthetized in clove

oil and then transported on ice back to the ELA field station.
2.2.1. ELA Laboratory experiments

In separate experiments, we measured: (1) 2?Hg uptake by leeches and biofilm from
%Hg-labelled yellow perch; (2) >*Hg loss from leeches that had fed on these perch. We also

measured N isotope ratios in scavengers and carcasses.

To measure Hg transfer from carcasses to scavengers and biofilm, a total of 78 leeches
(Percymoorensis marmorata;, mean (+ standard deviation: SD) dry weight of 0.45 + 0.10 g)
were collected from ELA Lake 240, to which no Hg isotopes had been added. Ten leeches
were immediately frozen to determine initial Hg concentrations and five were sacrificed for
taxonomic identification. Forty leeches were placed in five aquaria (8 leeches per aquarium),
and thirteen in a sixth aquarium that served as a control. Nine isotopically enriched, freshly-
killed yellow perch (age 0; mean (+ SD) length of 9.0 + 0.4 cm and dry weight of 1.8 + 0.2 g)
from Lake 658 were placed in each aquarium, except for the control aquarium to which no
fish were added. Temperature, pH and dissolved oxygen concentrations in aquaria
(temperature = 18 + 1°C; pH = 7.04 + 0.02; oxygen = 8.3 + 0.6 mg L") remained similar to
those in Lake 240.

Four leeches were removed from each of four aquariums on days 2, 4, 8 and 16 after
perch addition. Leeches in the fifth aquarium were not sampled during the first 16 days.
Because carcasses were completely decomposed by day 16, we added additional ***Hg
enriched yellow perch (n = 9) to the fifth aquarium and collected three leeches from it on each
of days 28 and 32. Two leeches were collected from the reference aquarium on each of days

2,4, 8, 16 and 28 and three leeches were taken from this aquarium on day 32. All leeches

collected were rinsed with deionised water and frozen individually on clean Teflon sheeting,
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inserted in a clean polypropylene centrifuge tube (volume = 15 mL; Eppendorf) and frozen

until Hg and 3"°N analyses.

Fish carcasses were collected from the aquaria on days 0, 8 and 16 to measure fish Hg
concentrations during decomposition. Biofilm growing on fish carcasses was collected on
days 2, 4, 8 and 16, by carefully rinsing each carcass with deionised water. The rinse water
was filtered through a clean QM-A filter (pore size: 0.7 um). Each filter was then placed in a
clean plastic Petri dish (4.7 cm diam.) and frozen until analysis.

202

To measure Hg loss from scavengers, 16 leeches that had fed on = Hg-labelled fish
for 16 d were transferred from the first four aquariums of the preceding experiment to four
aquariums containing unlabelled yellow perch collected from Lake 240. The same collection
protocol for perch from Lake 658 was used for perch from Lake 240. On days 2, V4, 8 and 16,
one leech was collected from each of the four aquaria and stored in the same manner as that

for leeches in the uptake experiment.
2.2.2. ELA field experiment

To study the transfer of Hg from carcasses to leeches in the wild, we anchored 16
plastic boxes (30 x 15 cm) on the sediment at a water depth of 30 cm in the littoral zone of
Lake 240 (no added ***Hg). Each box contained ten ***Hg-labelled yellow perch carcasses and
the aperture of these boxes was screened with a large mesh netting (2.5 x 2.0 cm) to allow
invertebrate scavengers to pass through but to keep out fish. We collected four boxes at each
of days 2, 4, 8 and 11. By day 11, the majority of the carcasses were completely decomposed.
We collected all scavengers in and under the boxes as well as under rocks in the littoral zone
up to a distance of 3 m from the boxes. Biofilm on fish carcasses was also collected. Storage

procedures for these scavengers were the same as for those mentioned above for leeches.
2.3. Hg analyses
For total Hg, all frozen samples were freeze-dried (lyophilizer FTS Systems) and

blended in the laboratory. Dorsal muscle of fish sampled in the Lake Laflamme experiment

was measured using method 207-Hg 1.0 of the Ministére de I’Environnement et de la faune

du Québec (1986). Briefly, samples were placed in 75 ml glass Pyrex tubes with concentrated
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H>SO, and HNO; (3:1) and held at 90°C for 2 h in 6% potassium permanganate (w/v) on a
hot plate. Hg2+generated was reduced to Hg® with a combination of 1% stannous sulfate
(w/v), 0.6% sodium chloride (w/v) and 1% hydroxilamine sulfate (w/v). Gaseous Hg was
measured by UV photometry with vapour formation (Milton Roy; detection limit = 7 ng of
Hg). Samples of similar weight of a certified reference material (marine dogfish, DORM-2,
National Research Council of Canada (NRCC), Ottawa, Ont.) were submitted to the same
procedures; measured Hg concentrations in the standards varied little over time (DORM-2,
CV = 6%) and were not significantly different (p > 0.05) from certified values. Blanks were

also run and no appreciable Hg contamination was detected.

For all other types of biological samples (i.e., aquatic invertebrates, yellow perch and
biofilm), total Hg concentrations were measured by a Direct Mercury Analyzer (DMA-80,
Monroe, C.T., detection limit = 0.01 ng Hg) using thermal combustion (drying: 10s at
160 °C; thermal desorption: 150 s at 750°C for 150s). QA/QC was assessed by using
reference material for appropriate matrices: Hg concentrations in reference material varied
little over time and were not significantly different from certified values (DORM-2, CV =
7%; TORT-1, NRCC, Ottawa, ON, CV = 4%; oyster, National Bureau of Standards (NBS)-
1566; Washington, DC, CV = 2%). For measurements of Hg in biofilm growing on carcasses,
we followed the procedure of Sarica et al. (2004a) using a direct combustion method. Samples
of a certified reference material (oyster, NBS-1566, Washington, DC) were submitted to the
same procedures. Measured Hg concentrations in the standard varied little over time (CV = 2-
8%) and were not significantly different from certified values. Blanks were also run and no

appreciable Hg contamination was detected.

We determined total Hg concentrations in Lake Laflamme sediment using US EPA
method 7471A (1983). Briefly, samples were digested in 50-mL glass Pyrex tubes in a '
mixture of concentrated HCI and HNO; (3:1) and heated at 95°C for 2.5 h on a hot plate
(Technicon, BD-40). The oxidant used was a combination of 5% potassium permanganate
(w/v) and 5% potassium persulfate  (w/v). Following digestion, excess potassium
permanganate was neutralised with 12% (w/v) sodium chloride and 12% (w/v) hydroxilamine
chloride. The reductant was 3% stannous chloride (w/v). Gaseous Hg was detected by cold-

vapor atomic absorption spectrometry (Varian Spectrometer AA-20; detection limit = 0.7 pg

of Hg). Hg concentrations in reference material varied little over time and were not
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significantly different from certified values (marine sediments, BEST-1, NRCC, Ottawa, ON,
CV =4%).

Concentrations of mercury isotopes in biological tissues were determined by
continuous flow cold vapor generation coupled on-line to inductively coupled plasma mass
spectrometry (ICP/MS). Briefly, samples were digested in 20 mL Pyrex glass tubes in a
mixture of concentrated HNO3 and H,SO; (7:3 v/v). The digest was mixed on-line with 10%
(w/v) stannous chloride using a peristaltic pump. Gaseous Hg was separated from the liquid
stream in a gas-liquid-separator using Hg-free argon and directly introduced into the plasma
of a high resolution ICP/MS (Thermo-Finnigan Element2). The concentration of excess 2Hg

was calculated following the method of Hintelmann and Ogrinc (2003).

Extraction and ethylation of MeHg from biological tissues was accomplished
following the methods of Bloom (1989, 1992). Briefly, MeHg was extracted with a 25 %
(w/v) KOH/MeOH solution at a temperature of 68 °C over 8 h. For MeHg ethylation, lactic
acid and 1% (w/v) sodium tetraethylborate were added. Ethylated MeHg from the solution

was purged on a Tenax® column, which was then dried for 10 minutes. The derivatized Hg

species are eventually thermodesorbed onto a GC column. MeHg was detected by atomic
fluorescence with a detection limit of 1.1 ng Hg g'. MeHg concentrations in reference
material varied little over time and were not significantly different from certified values
(TORT-2, NRCC, Ottawa, ON, CV = 10%)).

2.4. Stable isotopes of N

Stable isotopes of N (8"°N) were measured in scavengers to establish their trophic
level (Cabana and Rasmussen, 1994). Stable isotopes of N in biological tissues were
determined using the method described in Fry et al. (1992). Samples were combusted in an
elemental analyser (Carlo Erba NC2500) and resulting gases were delivered via continuous
flow to an isotope ratio mass spectrometer (IRMS; Thermo Finnigan Delta Plus XP). Stable

nitrogen isotope values are expressed in & notation as a parts per thousand difference from a

standard by the following equation:
0X = [(Rsample/ Rstandara) — 1] X 1000

where X 'is '°N and R is the ratio ’N:'"*N. For nitrogen, Ryandard IS atmospheric (AIR) nitrogen.
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3. Results and Discussion

3.1. Field experiments at Lake Laflamme

3.1.1. Carcass colonisation

Seventeen of the 24 smallmouth bass carcasses placed in Lake Laflamme remained at
their initial location, and the remainder were found intact on shore within the first few days of
the experiment (excluded from subsequent analyses). No significant difference was found in
the time for complete decomposition of the remaining carcasses between protected and
unprotected carcasses (¢ test, p > 0.05, n varied between 3 and 6 for each sampling date). This
result suggests that resident fish and macroinvertebrates bigger than the mesh size of the
screening that we used (i.e., 2.8 x 2.1 cm aperture) were not responsible for the decomposition
of fish carcasses. Because no significant differences were observed in the numbers of
invertebrate taxa under carcasses vs. those adjacent to carcasses, or on protected vs.
unprotected carcasses or with carcass length (ANOVA, p > 0.05, n varied between 12 and 24)

these data were combined for subsequent analyses.

Densities of both the dragonfly Libelulla sp. and the amphipod Hyalella azteca were
not significantly different between sites with carcasses and at reference sites (ANOVA, p >
0.05, n = 66), whereas the densities of Chironomidae were significantly lower (ANOVA, p =

0.027, n = 66) in sediments near carcasses (Table 1).

Leeches were not found at the reference site, but were present in and near fish
carcasses. Eight Haemopis sp. (3 on days 1 and 6; 1 on days 13 and 20) were collected on or
in fish carcasses whereas 19 Nephelopsis obscura were found in sediment near carcasses (4,
6, 0 and 9 individuals on days 1, 6, 13 and 20, respectively). Note that of these 27 leeches,
only 14 leeches were used for Hg analyses because eight were lost during the depuration
experiment and five were sacrificed for identification. Because Haemopis sp. are reported to
eat other leeches (Sawyer 1986), their presence could also explain the absence of Nephelopsis
obscura on carcasses. Furthermore, because leeches can repulse (Broenmark and Malmqyvist,

1986) or consume small invertebrates (Anholt, 1986; Dahl, 1998), their presence could

explain the lower densities of Chironomidae near carcasses (Table 1).
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3.1.2. Hg concentrations

Mercury concentrations in dorsal muscle varied with smallmouth bass (Micropterus
dolomieu) size class, with bigger carcasses (class 3 = 1.37 £ 0.30 mg kg!, dry weight) being

more contaminated than smaller ones (class 1 = 0.69 + 0.10 mg kg™, dry weight).

Mercury concentrations in sediments at the reference site (Fig. 1) did not vary
significantly among sampling dates (ANOVA, p > 0.05, n = 12). At sites with carcasses,
sediment Hg (Fig. 1) increased significantly between days 1 and 6 and decreased significantly
after day 13 (ANOVA, p = 0.014-0.022, n = 18). The initial increase (30%) in sediment Hg is
probably the result of fish debris accumulating at the sediment surface. Likewise, Bloom and
Kuhn (1996) observed that methylmercury in a fish carcass was transferred to the surrounding
sediment (13% after 15 d). The decrease (24%) in sediment Hg after day 13 is likely
explained both by the ingestion of fish debris by benthic invertebrates and by bacterial
decomposition (more details are given on bacterial decomposition below). A return to pre-
carcass sediment Hg concentrations suggests that much of the Hg in fish carcasses is not
incorporated into the sediment but is transferred to benthic invertebrates or to the water

column.

No significant differences in Hg concentrations of both Libelulla sp. and Hyalella
azteca were detected between the reference site and sites near carcasses (ANOVA, p > 0.05, n
= 8 for Libelulla sp. and n = 16 for Hyalella azteca; Fig. 1). In addition, no significant
temporal increase (regression, r* = 0.000-0.003, p = 0.45-0.95) was observed in Hg
concentrations in either of these taxa. These results suggest that either these taxa did not feed
on fish carcasses or that these invertebrates did not remain for long periods near carcasses or
both. In contrast, Hg concentrations in both species of leeches increased significantly
(regression, 7 = 0.70-0.95, p = 0.002-0.02) over time (Fig. 1); suggesting that these annelids
ingested, either directly or indirectly, substantial amounts of Hg-rich fish. Mercury
concentrations in Haemopis sp. rose by 500% during the experiment, whereas those of
Nephelopsis obscura rose by 100% (Fig. 1). However, the relationship between total Hg
concentrations and exposure duration for Haemopis sp. is tentative because the Hg
measurement on the last sampling day (day 13) is based on a single individual. Overall, the

results of this preliminary field experiment suggest that leeches can play a key role in

recycling the Hg present in fish carcasses. To measure Hg exchange by these scavengers




60 Chapitre 2: Mercury transfer from fish carcasses to scavengers

under controlled conditions, we conducted laboratory experiments at the Experimental Lakes

Area.
3.2. Laboratory experiments

Total Hg, **Hg and MeHg concentrations in leeches (P. marmorata) feeding on
202Hg-enriched perch carcasses in the laboratory increased over time (ANOVA, p = 0.000-
0.001, n = 44, Fig. 2a), whereas Hg levels in starved leeches did not change. The burdens of
both non-isotopic Hg (total Hg and MeHg) and isotopic Hg (***Hg) increased over time (Fig.
2b), whereas leech dry weight did not (Fig. 2c). Together, these data indicate that P.
marmorata accumulated Hg from the **Hg -labelled yellow perch carcasses and is consistent
with our findings from Lake Laflamme for Haemopis sp. and N. obscura. Accumulation rates
of total Hg for P. marmorata, Haemopis sp., and N. obscura were 18, 61 and 6 ng dl,
respectively. The species with jaws (i.e. Haemopis sp. and P. marmorata; Sawyer, 1986) are
capable of feeding directly on fish tissue and attained somewhat higher Hg concentrations
than those of the carcasses on which they fed; the ratio of leech to carcass total Hg was 1.10
(after 15 d) and 1.13 (after 32 d), respectively, for these taxa. These data suggest that Hg is

biomagnified between carcasses and leeches.

The accumulation rate of **Hg by P. marmorata (2.25 ng d') was higher than the
corresponding loss rate for this species (0.60 ng d'). To estimate the biological half-life of
22Hg in P. marmorata from the Hg-loss experiment, we used a linear model (y = -0.60x + 40:
¥ = 0.32; Fig. 3) because the strength of the relationship between *’Hg concentrations and
time was slightly stronger than with an exponential model (y = 43,609, 2 = 0.21). The
estimated biological half-life of 22 d falls between the half-lives of MeHg reported for the
amphipod Hyalella azteca (11-18 d, Tsui and Wang 2004) and the crayfish Orconectes virilis
(2,000 d; Headon 1994). At the beginning of the lab experiment, only 20% of the total Hg
burden of P. marmorata was MeHg, whereas 80% of the Hg in P. marmorata was MeHg at
day 16 (Fig. 4a). The proportions of MeHg and of ***Hg in P. marmorata reached a plateau
after 16 d (Fig. 4b), approaching values found in fish carcasses (dotted line on Fig. 4b).

Overall, the above results suggest that leeches accumulate Hg and reach the levels and

speciation of Hg of their prey within about two weeks.
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Total Hg, **Hg and MeHg concentrations measured in labelled yellow perch carcasses
decreased significantly as a function of time in the presence of leeches (ANOVA, p = 0.000-
0.009, n=12; Fig. 5). This suggests that: either (1) P. marmorata preferentially fed on tissues
rich in Hg, such as muscle and liver, which is in agreement with the observations of Sawyer
(1986), and/or (2) that bacterial decomposition resulted in a release of aqueous MeHg (i.e,
bacterial solubilisation) and Hg® (i.e, bacterial demethylation) from fish tissue (Bloom and
Kuhn, 1996). Indeed, microbial demethylation of methylmercury can form volatile Hg(0)
leading to Hg losses from carcasses (Bloom and Kuhn, 1996) and the breakdown of amino

acids can decrease the concentration of Hg-binding sites such as those on cystine.

Total Hg and **Hg concentrations measured in biofilm (Fig. 6b) increased strongly
during the first 2-4 days and declined thereafter to background levels (note that on day 16, no
biofilm was found on carcasses). It has been speculated that Hg accumulated in biofilm is

released to the water column after transformation into Hg” (Bloom and Kuhn 1996).

The overall mass balance of *’Hg in the aquariums (Fig. 6¢) for days 0, 8 and 16,
suggests that the majority (up to 70%) of the Hg in labelled fish carcasses was probably lost
(evasion of Hg’, adsorption on aquarium walls which was not transferred to scavengers)
and/or found as aqueous MeHg (Bloom and Kuhn, 1996). The remaining Hg was mainly
found in leeches rather than the biofilm. The recycling of Hg to the food web would therefore

more likely involve scavengers than biofilm grazers.

8N values can be used to indicate the trophic position of organisms in food webs
(Cabana and Rasmussen, 1994). In our study, 8"°N (Fig. 7) values measured in leeches not
exposed to carcasses were not significantly different from those measured in yellow perch or
in leeches exposed to carcasses (ANOVA, p > 0.05, n=23). This ratio was however over 4%o
higher than the ratio measured in crayfish, another potential scavenger. Consequently, our
results suggest that some leeches may include fish in their natural diet because the 8'°N is
similar for control leeches than those feeding on fish carcasses . In addition, no correlation
was observed between Hg concentrations and "°N values measured in leeches feeding on fish
carcasses, which contrasts with studies where 8N is strongly correlated with Hg
concentrations (Cabana and Rasmussen, 1994; Atwell et al., 1998). However, the duration of

the experiment described in this study was most likely not long enough to significantly alter

8"°N values. The fact that %MeHg fluctuates on a much shorter time scale than 8"°N values is
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an important finding suggesting that %MeHg can be used as an integrator indicating short
term changes of bioamplification of pollutants, whereas 8'"°N can not track such changes in

diets.
3.3. Transplantation experiments in Lake 240

Carcasses labelled with isotopic Hg were transplanted from ***Hg-rich Lake 658 to
unspiked Lake 240, in order to follow Hg transfer from carcasses to scavengers in the wild.
After only two days, most carcasses were emptied of their internal organs. This loss of mass
occurred faster than in either our laboratory experiment or in Lake Laflamme and may have
resulted from a wider diversity and a higher number of scavengers interacting with fish

carcasses in Lake 240.

During our field experiment, we collected several species of scavengers: 1) 28 P.
marmorata at the following locations: 10 in boxes, 14 close to boxes (<30 cm) and four under
rocks in the littoral zone (>3 m from boxes); 2) five leeches, Macrobdella decora, (2 in boxes,

3 close to boxes) and 3) two crayfish, Orconectes virilis (1 in box, 1 at >3 m distance).

The ***Hg and MeHg concentrations measured in P. marmorata were similar in the
lake and in the laboratory during the first four days (Fig. 6a). In addition, high 2Hg
concentrations were measured only in this species and not in the other invertebrates. These
results suggest that the fast decomposition in Lake 240 is caused by the higher density of P.
marmorata and not by the presence of other potential scavengers. To test this idea, we
compared leech densities on a littoral band of 50 m of Lake 240 (fast decomposition) and in
Lake Laflamme (slow decomposition), using the same number of leech traps. We captured 2
leeches m™ after one night in Lake 240 and only 0.16 leeches m? after 5 days in Lake
Laflamme. Consequently, it seems that the time for complete decomposition of fish carcasses

is lake specific and depends on the density of the scavenger community.

The profiles of total Hg and 202Hg concentrations measured in biofilm in the field (Fig.
6b) show similar patterns to those measured in the laboratory, which suggests similar **’Hg

uptake, transformation and excretion. Note, however, that 202Hg concentrations observed in

biofilm in the laboratory study are nearly 3 fold higher than those measured in the field on
day 4.
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4. Conclusion

In both of our study lakes, we observed that leeches were the main scavengers
interacting with fish carcasses. The decomposition of carcasses in lakes can be rapid, which
could explain why fish carcasses are rarely seen in lakes. Direct Hg transfer was measured
from fish carcasses to the leech P. marmorata and to the biofilm growing on carcasses rich in
VHe A preliminary mass balance showed that 16% of the Hg in fish is transferred to leeches
and 3% is found in biofilm. It is possible that a significant fraction of carcass-bound MeHg
was directly transfer to the water as aqueous MeHg and/or transformed to Hg(0) and degassed
from the water body. Further studies are needed to evaluate the relative importance of Hg
recycling by scavengers as opposed to Hg loss due to degassing. Nevertheless, after only 8 d,
leeches in contact with carcasses reached a steady state with respect to their percentage MeHg
and their isotopic Hg content. Since leeches are important prey for resident fishes in a
majority of lakes in North America (Sawyer, 1986; Davies and Gates, 1991), they likely
represent an important transfer vector of mercury from dead to living fish. Our experiments
constitute a first step towards understanding the recycling of Hg from fish carcasses in boreal
lakes. To fully evaluate the impact of recycled Hg bound to carcasses, other processes need to
be further investigated, namely: (1) the natural non-predatory mortality of fish; (2) the rates of
scavenger-induced fish decomposition in lakes having various types of fish and scavenger

communities; (3) the consumption rate of fish by scavengers and the consumption rate of

scavengers by resident fish at the whole-ecosystem scale.
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Table 2.1 Mean density (number of individuals.m™ + SE) of invertebrates collected at the

reference site and near carcasses (n = 3 for the reference site and n = 9-18 at sites near

carcasses). For Chironomidae, different letters (* and °) indicate a significant difference

(ANOVA, p < 0.05).

Reference site

Near carcasses

Day 1 6 13 20 1 6 13 20
Taxon:

Libelulla sp. 33+£0 17+£10 17+10 17410 23415 3815 12+10 10+6
Hyalella azteca 40+20 52+31 87+58 20+£10 80+25 73+42 47+£32 117
Chironomidae 70°+£35 35°+£15 682+ 18 52*°+20 48°+16 10°+4 10°+4 6°+12
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Figure 2.1 Temporal changes in total Hg concentrations (ng.g”' dry weight) in the dragonfly
Libelulla sp. (uppermost left panel), in the amphipod Hyalella azteca (uppermost right panel),

in the leeches Haemopis sp. (middle left panel) and Nephelopsis obscura (middle right panel),
and in sediments (lower panel) adjacent to (dark triangle pointed downwards) and under (grey

triangle pointed upwards) carcasses as well as in control sediment without carcasses (open

symbols). Each point represents one individual or sediment core; r* and p values are presented

for significant relationships.
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Figure 2.2 Temporal variations in Hg in the leech Percymoorensis marmorata in the presence
(closed symbols) or absence (open symbols) of 202Hg—enriched fish carcasses: a) mean (xSD)
concentrations (ng g, dry weight) of total Hg, MeHg (left Y axis) and ***Hg (right Y axis); b)
mean burdens (ng, dw) of total Hg, MeHg (left Y axis) and ***Hg (right Y Axis); c) mean dry
weight (g).
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Figure 2.3 Temporal variations in mean (+SD) concentrations (ng g’ of *Hg measured in
the leech Percymoorensis marmorata either in the presence of 22Hg-enriched fish (dark
square), or with unlabelled fish substituted for Hg-enriched fish on day 16 (grey squares), or

in the absence of fish carcasses (white squares). The inset shows individual values for the Hg-

loss measurements (grey squares in main graph).
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Figure 2.4 a) Concentrations (ng g'; upper panel) and Hg burden (ng indiv."'; lower panel) of
organic (MeHg) and inorganic Hg and b) Mean (+SD) proportion (%) of MeHg (upper panel)
and *Hg (lower panel) measured in the leech Percymoorensis marmorata as a function of
time (days) in the presence of 202Hg—enriched fish carcasses in the laboratory. The dashed line

represents the fractions that MeHg and ***Hg represent of the total Hg in fish carcasses.
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Figure 2.5 Temporal variations in the mean concentrations (+SD) of total Hg (circles), MeHg

(triangles) and ***Hg (squares) in *Hg-enriched fish carcasses in the presence of the leech

Percymoorensis marmorata in the laboratory.
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Figure 2.6 Temporal changes in mean (+SD) concentrations (ng g"') of: a) MeHg (upper
panel) and 202Hg (lower panel) in the leech Percymoorensis marmorata in the laboratory
(dark symbols) and in the field (grey symbols) in the presence of ***Hg-enriched fish
carcasses; b) total Hg (upper panel) and ***Hg (lower panel) concentrations (ng ¢} in biofilm
growing on ““Hg-enriched fish carcasses in the laboratory (dark symbols) and in the field

(grey symbols); ¢) ***Hg mass balance (%) calculated for aquaria.
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Figure 2.7 Temporal changes in mean (+SD) 8"°N (%o) measured: (1) in the leech
Percymoorensis marmorata in the laboratory (triangles) and in the field (cross in triangles) in
the presence (solid triangles) or in the absence (control; open triangles) of *2Hg enriched fish

carcasses; (2) in yellow perch (grey diamond) and (3) in the crayfish Orconectes virilis (cross

in square).
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RESUME

En riviére, nous avons testé I’hypothése selon laquelie les concentrations de Hg et de
nutriments (NH;", NO;,, P, COD) au sein de composantes biotiques (invertébrés
aquatiques et terrestres) et abiotiques (eau, sédiment) du systéme seraient altérées par la
décomposition des carcasses de saumon aprés le frai. Nous avons échantillonné durant
deux années consécutives (2000 et 2001) au sein d’une frayére ontarienne, tributaire du
Lac Ontario, qui regoit chaque année 20 000 saumons Quinnat (Oncorhyncus
tshawytscha). Ces deux années contrastent par la présence exceptionnelle en 2001 d’un
ours qui a prélevé toutes les carcasses a la station aval de la frayére. Nos résultats ont
démontré que les stations d’échantillonnage, ou les densités de carcasses étaient les plus
élevées, présentaient des concentrations aqueuses de Hg total, MeHg, Hg total
particulaire et de nutriments plus élevées que les stations ou les densités de carcasses
étaient les plus faibles. Les concentrations de Hg mesurées dans les invertébrés
aquatiques et terrestres se nourrissant des carcasses de saumon ont augmenté jusqu’a 25
fois. En 2001, le prélévement des carcasses par ours en aval, a engendré des baisses
significatives dans les concentrations aqueuses de Hg et de nutriments comparées a celles
mesurées au méme endroit un an auparavant sans la présence de I’ours. Un budget
préliminaire au sein de la frayére montre que: 1) les carcasses de saumon représentent
une source importante de Hg et de nutriments pour les réseaux trophiques aquatiques et

terrestres et que 2) les invertébrés et vertébrés terrestres peuvent étre d’importants

vecteurs de Hg du milieu aquatique vers le milieu terrestre.
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ABSTRACT

We tested the hypothesis that concentrations of mercury species (Hg) and
nutrients (NH,", NO5", P, dissolved organic carbon) in abiotic and biotic components
would be altered by the decomposition of salmon carcasses in streams. We investigated a
tributary stream of Lake Ontario receiving spawning runs of Chinook salmon
(Oncorhyncus tshawytscha) for two years with contrasting bear activity. Stations with
high carcass densities had significantly higher levels of aqueous total Hg, MeHg,
particulate Hg and nutrients than did stations with lower carcass densities. Hg levels in
aquatic and terrestrial invertebrates feeding on carcasses increased by up to 25 fold. In
2001, a bear removed most carcasses at the downstream station and aqueous Hg and
nutrient concentrations were significantly lower compared to the preceding year, when no
bear was active at that station. A preliminary budget for this stream shows that (1) salmon
carcasses can be an important source of Hg and nutrients to aquatic and terrestrial food
webs and (2) terrestrial invertebrates and vertebrates can be important water-to-land

vectors of Hg.
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INTRODUCTION

In North America and Scandinavia, mercury (Hg) is present in some native fish at
unacceptably high concentrations (>0.5 mg kg’ wet weight; Ontario Ministry of the
Environment 1999). Because methylmercury (MeHg) concentrations increase along
aquatic food chains, the majority of the MeHg in the water column of lakes tends to be
present in fish (Porcella 1994). In spite of the importance of fish as a MeHg sink,
processes involved in the recycling of MeHg following fish death are little known. The
majority of Pacific salmon species, including Chinook salmon (Oncorhynchus
tshawytscha), die after spawning, resulting in a great number of fish carcasses in
receiving streams (Cederholm et al. 2000). Studies have concluded that salmon carcasses,
eggs and gametes can contribute nutrients and dissolved organic carbon to streams
(Cederholm et al. 1999), resulting in the stimulation of primary production (Cederholm et
al. 2000), heterotrophic activity (Sobczak 1996), and secondary production (Cederholm et
al. 2000). These increases in primary and secondary production can result in aquatic
invertebrate densities 25 fold higher in streams receiving Pacific salmon runs compared
to other streams (Wipfli et al. 1998). Salmon carcasses influence invertebrate densities
through changes in the quantity or quality of biofilm for scrapers, of fine particulate
organic material for collectors, of coarse particulate organic material for shredders, and of
invertebrates for predators (Chaloner and Wipfli 2002). Recently, Kriimmel et al. (2003)
demonstrated that sockeye salmon (Oncorhynchus nerka) can assimilate polychlorinated
biphenyls (PCBs) from the ocean and deliver these contaminants to their natal spawning
lakes after spawning. Indeed, these authors reported that sedimentary PCB concentrations

were strongly correlated with the density of salmon runs.

We tested the hypothesis that salmon carcasses can also be an important source of
Hg to streams receiving Chinook salmon runs from Lake Ontario. We considered the
impact of fish decomposition on mercury levels in both abiotic (sediment and water) and
biotic (invertebrates feeding on carcasses) compartments in one of those streams, Wilmot

Creek. Furthermore, we were able to compare Hg transfer between the aquatic and

terrestrial environment at one site in the presence and absence of bear consumption, as
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during the second year of our study a black bear took up residence in the lower reaches of

our study stream.
MATERIAL AND METHODS
Study design

In the first year of our study, we used a control-impact design, in which control
sites were: (1) upstream sites on Wilmot Creek where no salmon spawned or died; (2) a
site in a neighboring stream similar to Wilmot Creek, but in which few salmon spawned.
The second year, we added a temporal component to our sampling protocol by sampling

sites in Wilmot Creek before and after the spawning of Chinook salmon.
Study site

Wilmot Creek (43°59°N, 78°38°W; Fig. 3.1) is a cold water stream that drains
into Lake Ontario approximately 22 km downstream of its origin. The mean width is 7 m
(Gibson 1996). The most abundant migratory piscivorous fish in Wilmot Creek is the

Chinook salmon of which approximately 20,000 spawn in the autumn of each year

(Stanfield et al. 2002).

We selected six sampling stations along this creek (Fig. 3.1). Each sampling
station corresponded to a stretch of 250 m. Stations “upstream 17 (U1), “mid-stream 17
(M1) and “downstream 1”(D1) were sampled in 2000 after Chinook spawning (20 Oct).
These stations were sampled again in 2001 before (20 Aug) and after (26 Oct) Chinook
spawning with three additional stations, that is, “upstream 2” (U2), “mid-stream 2” (M2)
and “downstream 27”(D2). Chinook can usually reach station M1, whereas few salmon

were observed upstream of this site (i.e., at Ul).

The discharge of Wilmot Creek was measured between station D2 and the creek

mouth by the Ontario Ministry of Natural Resources (Fig. 3.1). Although it varied
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between 882 and 1334 L/s from 1991 to 2001 (Fig. 3.2A), stream discharge was similar
for our two sampling periods (summer and fall 2000: 740 + 140 L s”'; summer and fall

2001: 765+ 219 L s™'; Fig. 3.2B, C).

In 2000, we also sampled a second watercourse, the Ganaraska River, which is
located 20 km east of Wilmot Creek. This stream receives few salmon. We collected

samples at a station (GR) located 10 km upstream from the mouth of this river.
Sampling and analysis
Aqueous mercury

All sampling bottles and laboratory glassware were washed in 15% HNO;s,
followed by 1% HCI and then rinsed seven times in ultrapure water (Milli-Q system
water, >18 Mohm ecm™) while wearing unpowdered latex gloves. To obtain samples for
total aqueous Hg, we filled five 60 ml Teflon bottles with creek water at each sampling
station in each year. For dissolved Hg ([Hg]p) and particulate Hg ([Hg]p), we collected
water in three 60 ml Teflon bottles at each station in 2001 both before and after
spawning. Samples for total [MeHg](.q) were collected in four Teflon bottles (1 L) at
each station in 2001, preserved with HCI (5%, v/v) and held in the dark.

We determined total Hg and Hgp (QM-A filters, pore size = 0.7 um)
concentrations in water following method 1631 (revision D) from the United States
Environmental Protection Agency (U.S. E.P.A. 2001). Briefly, BrCl oxidation is followed
by hydroxylamine addition, reduction with SnCl,, sparging of elemental Hg to gold
amalgamation traps, thermal desorption of the Hg followed by detection through Atomic
Fluorescence Spectrometry (AFS) using a Tekran 2600 (detection limit, estimated as 3
times the standard deviation of 10 blanks, was 60 pg L™). Samples of inter-laboratory
reference material diluted 50 fold (rain water, FP-HG77-5 and FP-HG77-2, Environment
Canada, Ottawa, Ontario, Canada; mean (+ SD) certified values = 2.22 + 0.08 ng L' and

0.11 £ 0.04 ng L', respectively) were submitted to the same procedures; measured Hg
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concentrations in the standards varied little over time (mean (+SD) measured values =
2.27 + 0.06 ng L' and 0.13 + 0.005 ng L'l; coefficient of variation, CV, of 2-4%,
respectively) and were within the intercalibrated ranges. Blanks were also run and no

appreciable Hg contamination was detected.

For measurements of particulate Hg, we followed the procedure of Sarica et al.
(2004). Briefly, water samples were passed through QM-A filters (pore size: 0.7 ym) in
the field and then the filters were freeze-dried (FTS Systems lyophilizer) for storage.
Total particulate Hg was measured with a Direct Mercury Analyzer (D.M.A.-80, Monroe,
Connecticut, U.S.A)) using thermal combustion (drying: 10s at 160 °C; thermal
desorption: 150 s at 750 °C). Samples of a certified reference material (oyster, National
Bureau of Standards (N.B.S.)-1566; Washington, District of Columbia, U.S.A; mean (+
SD) certified values = 57 + 15 ng g dry weight) were submitted to the same procedures.
Measured Hg concentrations in the standard varied little over time (mean (+ SD)
measured values = 67 + 4.69 ng g"'; CV = 7%) and were within the certified range.
Blanks were also run and no appreciable Hg contamination was detected. The detection

limit of the DMA-80 was 0.01 ng Hg.

MeHg(aq) was pre-concentrated and extracted following the procedure of Cai et
al. (1997) using a gas chromatography — atomic fluorescence spectrometric system
(Hewlett Packard model 5860, Ringoes, New Jersey, U.S.A.; detection limit = 0.02 ng L
H. A methylmercury chloride stock solution was prepared by dissolving approximately
20 mg MeHgCl (Aldrich ACS reagent 99%) in 20 ml of methanol (EM Science, ACS
reagent 99.91%) to yield a concentration of approximately 1000 ppm MeHgCl as Hg.
Further dilutions with water were made as needed. Recoveries from internal standard

addition were within acceptable limits (i.e., greater than 90%).
Hg in sediments

At each sampling station, four cores (4.4 cm diameter) were used to collect

sediments at about 1 m from the shore. The uppermost centimetre was removed from
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each sediment core and frozen in a plastic container until total Hg analysis. QA/QC was
assessed by using certified material (BEST-1, National Research Council of Canada
(N.R.C.C.), Ottawa, Ontario, Canada; mean (= SD) certified values = 92 + 9 ng gl dry
weight; mean (+ SD) measured values = 86 + 3 ng g™'; CV = 3%).

Hg in fish, invertebrates and biofilm

To assess the level of contamination of fresh carcasses, 10 salmons were captured
by electrofishing and samples of their dorsal muscle and livers were retrieved, placed in a

plastic bag and frozen until analysis.

Aquatic macroinvertebrates in the vicinity of the carcasses were collected with a
Surber sampler until a sufficient biomass of invertebrates was obtained. Principal species
of aquatic invertebrates were sorted to the lowest taxonomic level possible (Merrit and
Cummins 1996; Wiggins 1996) and allowed to depurate for 48 h to eliminate Hg bound
to gut contents. They were then placed on Teflon sheets in 1.5 ml high-density
polyethylene microcentrifuge tubes (small invertebrates; Croteau et al. 2001) and frozen
until Hg analyses. The four most abundant taxa collected were two caddisflies,
(Hydropsyche sp. and Limnephilus sp.), a tipulid (Hexatoma sp.) and a stonefly
(Claassenia sp.). Hydropsyche feeds on algae, detritus and animals, Limnephilus is a
shredder that feeds on leaf litter; Hexatoma consumes oligochaetes and dipterans and
Claassenia feeds on trichopterans, ephemeropterans and chironomids (Merritt and
Cummins 1996). Terrestrial fly (Diptera: Calliphoridae) eggs and larvae found on
beached salmon carcasses were also collected, placed on Teflon sheets in 1.5 ml
microcentrifuge tubes, and frozen. We also collected the biofilm growing on three
submerged salmon carcasses. Samples were filtered with QM-A filters (pore size = 0.7

um) and the filters were frozen until analysis.

For all biological samples, Hg concentrations were measured by direct

combustion, using the same analytical protocol as for particulate Hg. QA/QC was

assessed by using reference material for appropriate matrices: Hg concentrations in
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reference material varied little over time and were within the certified ranges (DORM-2,
Environmental Chemistry Institute, Ottawa, Ontario, Canada; mean (+ SD) certified
values = 230 + 50 ng g”' dry weight, mean (+ SD) measured values = 205 + 21 ng g'; CV
= 10%; TORT-1, N.R.C.C., Ottawa, Ontario, Canada, mean (+ SD) certified values = 330
+ 30 ng g dry weight; mean (+ SD) measured values = 325 + 10 ng gl, CV = 3%;
oyster, N.B.S.-1566, Washington, District of Columbia, U.S.A., mean (+ SD) certified
values =57 + 15 ng g dry weight; mean (£ SD) measured values = 56 + 2 ng gl ,CV =
4%).

Carcass densities

To estimate carcass densities at each station in 2000 and 2001, flags were first
attached on trees along the shore every 50 m, over a distance of 250 m. Then, the
numbers of submerged, half-submerged and beached carcasses were counted. At the time
the census was conducted, spawning had just ended; therefore, the total number of

carcasses did not change during sampling.
Rate of carcass decay

A stretch of 250 m of the creek was intensively monitored: (1) to determine the
partitioning of carcasses based on their state of immersion (beached, half submerged and
submerged) and (2) to estimate the decomposition time of carcasses. Twenty-eight
carcasses present on this stretch of creek were monitored for 24 d, at which point all

carcasses had completely decayed.
Water chemistry
Five high density polyethylene (HDPE) bottles (250 ml) were filled with water at

each station for [NHi Jag, [NO3 g, [Plag analyses. Nitrates were determined with
method 300.0 from U.S. E.P.A. (1993) using ionic chromatography (DIONEX DX300,

Sunnyvale, California, U.S.A.; detection limit = 0.02 ug ml™) and an anionic column
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(DIONEX AS14). Ammonium and total phosphorus were measured following U.S.
E.P.A. methods 351.2 (1983) and 365.1 (1993), respectively, by spectrophotometry
(LACHAT instruments, QuickChem FIA+ 8000, Milwaukee, Wisconsin, U.S.A.;

detection limit for ammonium = 0.003 ug ml™; detection limit for total phosphorus = 1

pgmi™).

Four amber bottles filled with water were collected at each site to measure
dissolved organic carbon (DOC). These bottles were pre-treated by heating at 400 °C in a
combustion oven for 6 h and were rinsed with ultrapure ELGA water (Milli-Q system
organofree, >18 Mohm cm™). Total and dissolved organic carbon (filtered with GF/F
filters, pore size = 0.45 um) were determined with an organic carbon analyzer (Shimadzu
TOC-5000A, Columbia, Maryland, U.S.A.; detection limit = 0.05 mg LY. In our study,
more than 90% of the total organic carbon was dissolved. For this reason, only DOC

concentrations are mentioned in this paper.

For all of these analyses, samples of a certified reference material were submitted
to the same procedures; measured concentrations in the reference material varied little
over time (ammonium: nutrients 2185, Belpre, Ohio, U.S.A., mean (£ SD) certified
values = 5.53 + 0.05 mg-N L', mean (+ SD) measured values = 5.55 + 0.11 mg-N L cv
= 2%; nitrates: rain water, FP-73SW-7, Burlington, Ontario, Canada, mean (+ SD)
certified values = 2.1 + 0.1 mg L, mean (+ SD) measured values = 2.00 + 0.06 mg L
CV = 3%; phosphorus: nutrients 2185 mean (+ SD) certified values = 6.55 + 0.02 mg-P
L?, mean (+ SD) measured values = 6.54 + 0.19 mg-P L, CV = 3%; organic carbon:
DEMAND 42.02, Belpre, Ohio, U.S.A., mean (+ SD) certified values = 42.02 + 0.17 mg
L, mean (+ SD) measured values =41.94 + 1.26 mg L™, CV = 3%) and were within the

certified range. Blanks were also run and no appreciable contamination was detected.
Suspended particulate matter (SPM)

Three 1 L Teflon bottles were filled with creek water at each sampling station

(before and after spawning 2001) and then filtered on a pre-heated clean filter (GF/F,
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Whatman, pore size = 0.45 um). These filters were placed in a Teflon in-line filtration
unit (series 47 filter holder, Savillex, Minnesota, U.S.A.) and water from each 1 L bottle
was pumped (Cansun field pump, Winnipeg, Manitoba, Canada) through the unit. Filters
were then frozen for transport, freeze-dried and re-weighed to determine the weight of

suspended particulate matter.

Fecal coliforms

To assess if our water chemistry data were biased by leaks from neighboring
septic tanks, we measured fecal coliforms in the water. Four water samples were
collected at each site in 2001 (before and after spawning), filtered on a sterile membrane
(pore size = 0.45 um) and incubated for 24 + 2 h at 44.5 + 2 °C on a m-Fc environment.
The identification of fecal coliforms was confirmed by a negative reaction with
cytochrome-oxydase, a positive reaction with ONPG (ortho-nitrophenyl-3-D-
galactopyranoside) and with MUG (4-methyl-umbelliferyl-B-D-glucoronide). The
detection limit of this method is 1 unit representing one colony. In our study, 80-100% of
fecal coliform colonies were formed of Escherichia coli. For this reason, we use the term

E. coli to refer to fecal coliforms in water.

RESULTS AND DISCUSSION

Effect of carcass densities on Hg and nutrient concentrations in water and sediments

The smallest densities of salmon carcasses (Fig. 3.3, lowermost panels) were
observed at the Ganaraska River station in 2000 as well as at the Wilmot Creek upstream
stations in both 2000 (U1) and 2001 (U1 and U2). After spawning in 2000, the highest
density of salmon carcasses was observed at station D1. In 2001, most carcasses
disappeared from D1 (mostly as a result of bear activity) and the site with the highest
density of salmon carcasses remaining was M1 (Fig. 3.3). Note that bears have been

absent from this watershed for many decades, and that the presence of bears in our study

was exceptional.
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Concentrations of total Hg, Hgp, MeHg, DOC, P, NH,;", NO;” and SPM were
significantly higher at stations of maximum carcass density than at other stations in both
years (ANOVA, p<0.02, n = 15-30; Fig. 3.3). Furthermore, in 2001, the concentrations of
these substances were higher at station M1 after spawning than before spawning (#-test,
p = 0.001-0.007, n = 6-10; Fig. 3.3). When pooling all data (after spawning in both
years), concentrations of these substances were positively correlated with carcass density
(rs = 0.70-0.85; p = 0.003 - 0.035; Fig. 3.4A-F). These results strongly indicate that
salmon carcasses altered the water chemistry of the stream. Although similar nutrient
increases at spawning stations have been reported previously (Cederholm et al. 1999;
Cederholm et al. 2000), this is the first evidence of carcass-induced contamination of a
stream by mercury. Note that inter-annual or monthly variations in stream hydrology are
unlikely to explain these differences in water chemistry, since discharges varied little

during the summer and fall of 2000 and 2001 (Fig. 3.2B and C).

The influence of carcasses on water chemistry is further evidenced by the fact
that, after spawning, DOC and SPM were correlated to total and particulate Hg as well as
MeHg, whereas no such correlation was observed before spawning (Fig. 3.5A, B and C).
The presence of carcasses, a source of DOC and SPM, likely caused these positive
correlations. Indeed, many studies have shown that salmon carcasses can provide an
important source of allochthonous organic matter (Cederholm et al. 2000). For instance,
Bilby et al. (1996) estimated that small salmon runs (approximately 1,000 individuals)
can contribute 25 to 40% of allochthonous organic matter inputs to a given stream. Since
measured densities of E. coli were not significantly different (paired #-test, p>0.05) before
and after spawning at all stations, these patterns in water chemistry were more likely due
to the presence of fish carcasses than to inputs from septic tanks. At the station of
maximum carcass density (M1 in 2001), we measured 2 and 3 fold increases in the
concentrations of particulate Hg and total Hg, respectively (Fig. 3.3). [MeHg] also
increased dramatically at this station (Fig. 3.3). Prior to spawning, MeHg and Hgp
represented, respectively, 2 and 40% of the total Hg, whereas after spawning these
proportions increased to 10 and 60%. We measured no increase in the concentration of

dissolved Hg, [Hg]p, after spawning in 2001, and the station of maximum carcass density
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was not the site with the highest [Hg]p. These results can be explained if carcass
decomposition resulted in the release of fish tissue as small particles, therefore increasing
the levels of particulate and total Hg, but not of dissolved Hg. Hg in particles of fish
tissue must first be metabolized by bacteria to yield dissolved Hg, which could take some
time. Furthermore, laboratory experiments by Bloom and Kuhn (1996) suggest that
bacteria release Hg assimilated from fish carcasses as elemental Hg, a gaseous form that
would be lost to the atmosphere. The low concentrations measured in biofilm on salmon
carcasses (Table 3.1) are also consistent with low [Hg]p and the release of Hg assimilated

by the biofilm as volatile gaseous Hg.

An alternative explanation for the link between Hgp concentrations and carcass
density could be that salmon resuspended sediments during spawning. However at the
time of sampling, salmon had been dead for ~3 d; it is therefore unlikely that sediment

resuspension was a contributing factor.

In sediments, Hg concentrations varied greatly among stations and at the same
station in two consecutive years (Fig. 3.6). Because sediments can move downstream
during spates (Sarica et al. 2004), it would be difficult to use sediments to monitor Hg
inputs from salmon carcasses. This high variability may be caused by salmon which can

disturb sediments during spawning.

Effect of carcasses on Hg in biota

The main taxa of aquatic insects (collectors, shredders and predators) collected at
the site of maximum carcass density were 1.4 to 3.1 times more contaminated with Hg
than individuals of the same genera at U1 and at GR stations (Table 1; ¢-test; p = 0.000-
0.041, n = 6-10 individuals per taxa). Also, insects collected after spawning at M1 in
2001 were 1.4 to 2.0 times more contaminated than those collected before spawning. The

only exception to these patterns was the lack of a statistical difference between Hg

concentrations in Hexatoma before and after spawning in 2001. This difference among
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taxa suggests that their biology and trophic relationships influence the degree to which

they accumulate Hg from spawning salmon.

Mercury concentrations in two taxa (Hydropsyche and Claassenia) differed
between 2000 and 2001, at a site with similar carcass densities (station M1). These
differences may be due to yearly changes in invertebrate growth and total biomass.
Alternatively, our estimate of carcass density may not fully reflect the mean carcass
density to which invertebrates were exposed prior to our arrival. Indeed, we expect
carcass densities to be more directly related to short term indicators such as water

chemistry variables.

From a survey conducted on a 240 m stretch of the stream, approximately 68% of
carcasses were fully or partly available for colonization by terrestrial insects (beached or
half submerged; Fig. 3.7). Calliphorid fly maggots used carcasses as a source of food and
accelerated the time for complete decomposition by a factor of 2 for beached carcasses
(Fig. 3.7). The 12 d decomposition time in the presence of maggots is similar to those
reported elsewhere for salmon (Cederholm et al. 2000). Calliphorid larvae feeding on
carcasses had Hg concentrations 25 times those of their parents collected at the same
station, and levels two fold higher than those in salmon (Table 3.1). Consequently,
terrestrial larvae feeding on carcasses biomagnified Hg and transferred it from the aquatic

to the terrestrial ecosystem.

Influence of carcass removal by bears

Bears can be important vectors of salmon-derived nitrogen to the terrestrial
environment, transporting between 70 and 80% of salmon to the forest during spawning
(Reimchen 2000). In 2001, a bear removed approximately 80% of the carcasses at station
D1, the site of maximum carcass density in 2000. As a consequence, concentrations of
total Hg, Hgp, Hgp, NO; and P were not statistically different at D1, before and after
spawning in 2001, whereas these elements peaked at this station in 2000 (Fig. 3.3).

Furthermore, concentrations of DOC and NH," at station D1 were lower after spawning
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than those at upstream stations M1 and M2. Removal of carcasses by bears likely led to a
decrease in local levels of mercury and nutrients in the water column at station D1. These
results indicate that bears likely transported substantial amounts of salmon-derived Hg to

the terrestrial ecosystem.

A budget for salmon-derived Hg in Wilmot Creek

In figure 3.8, we integrate our data from station D1 to describe the fate of salmon-
derived Hg in the presence and absence of bears and other potential scavengers. We
assumed that whole salmon have a mean concentration of total Hg of 0.20 + 0.05 mg kg™
wet weight and a mean wet weight of 6.6. kg (adult salmon from Lake Ontario; Scott and
Crossman 1984). We also assumed that station D1 (length: 250 m) is representative of a 3
km stretch of stream having a mean width of 5 m, and thus an area of 15,000 m®. Since a
carcass density of 0.24 salmon m™ was measured at station D1 in the absence of bears,
the total flux of salmon-bound Hg from Lake Ontario to this reach of stream is 4.75 g
(Fig. 3.8), for the 21 d period covered by this study. Without bears, we presume that all of
the Hg in beached salmon, which represent 36% of the total number of carcasses (Fig.
3.7), and which thus contain 1.71 g of Hg, is transferred to the riparian zone by maggots
(Fig. 3.8, left panel). The assumption that beached carcasses were totally eaten by
maggots was supported by regular visual inspections of decaying carcasses, and has also
been established by others (Cederholm et al., 2000). Downstream transport is calculated
from the difference between total water-column Hg concentrations when carcasses are
present and those when they are absent (Fig. 3.3). This difference (0.35 ng L") multiplied
by the median stream discharge during salmon run in 2001 (765 L s™'; Fig. 3.2C) gives a
downstream Hg flux of 0.49 g over 21 d. By difference, we obtain the amount of Hg
remaining in the aquatic system at station D1 (2.55 g). As shown in Fig. 3.8 (left panel),
54% of the carcass-bound Hg stays at the site where salmon died, and 36% is transferred

to the riparian zone.

The salmon carcasses removed by bears corresponds to the difference between the

density of carcasses measured at station D1 in 2000 and in 2001 after spawning, i.e., 0.20
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salmon m™ (Fig. 3.8, right panel). Therefore, 83% of the salmon-bound Hg was
consumed by bears and other scavengers. When considering the added impact of maggots
on the beached carcasses, approximately 90% of the Hg (4.24 g) will end up in the

terrestrial system in the presence of bears, compared to 36% in their absence.

During our 21 d study, the amount of Hg transported by salmon to the whole
stream (Fig. 3.9) was 10.3 g, which corresponds to an annual flux of 29.4 g if we assume
that the salmon run lasted 60 d. This annual Hg flux is close to the 26.4 g of Hg that we
calculated from published estimates of salmon runs in Wilmot Creek, assuming the same
mean salmon weight and Hg concentration as above (Stanfield et al. 2002). For the whole
stream (Fig. 3.9), we observe that: (1) when bears are active at site D1, they are the main
force dictating the fate of salmon-bound Hg, leading to a water-to-land transfer of 40% of
the salmon-bound Hg; (2) without bears, the majority of the Hg pool (54%) stays at the
site of salmon death, with a third being transferred to the terrestrial systems by maggots.
As shown by the dashed lines in Fig. 3.8, many of the processes involved need to be

further investigated to refine this assessment.

At the scale of the drainage basin (94 km?), total Hg inputs by salmon runs
represent approximately 1 to 3% of the atmospheric deposition (wet and dry: 10-
30 ug Hg m? yr''; International Joint Commission and Commission for Environmental
Cooperation 2003). Assuming that MeHg represents more than 95% of total Hg in
piscivorous fish (Watras and Bloom 1992) and less than 5% of atmospheric deposition
(Lindqvist 1991), salmon runs likely represent a large MeHg flux (i.e., 27.9 g MeHg yr')
at the drainage basin scale (wet and dry deposition: 47-141 g MeHg yr''). However, one
must remember that most methylation (and demethylation) affecting aquatic

bioaccumulation likely occurs in situ, near or in the stream.

This study, along with the one by Kriimmel et al. (2003), provides evidence that
toxic substances can be efficiently transported by Pacific Salmon and delivered to their

native streams. Further studies are needed to clearly assess the toxicological risk related

to this pathway for the stream and terrestrial communities.




Chapitre 3: Salmon-derived mercury and nutrients 95

ACKNOWLEDGEMENTS

We gratefully acknowledge financial support from NSERC, COMERN and
FQRNT to M.A. J.S. was supported by a scholarship from INRS. Special thanks to B.
Anderson and her pupils from Wilmot Creek School and to S. Marriott and her pupils
from Trinity College. J. Laroulandie, X. de Rouvroy de Saint-Simon provided technical
assistance in the field. D. Lean and J. Holmes helped in MeHg analysis and M. G.
Bordeleau, P. Fournier, S. Saint-Pierre and S. Duval did nutrient analysis. 1.D. Cameron,
and F. Smith from the Ontario MNR provided discharge data. F. Boudreau, G. Cabana, C.

Gobeil, M. Lucotte, R. Schetagne and A.Tessier reviewed an earlier version of the

manuscript.




96 Chapitre 3: Salmon-derived mercury and nutrients

REFERENCES

Bilby, R.E., B.R. Fransen, and P.A. Bisson. 1996. Incorporation of nitrogen and carbon
from spawning coho salmon into the trophic system of small streams - evidence from

stable isotopes. Can. J. Fish. Aquat. Sci. 53: 164-173.

Bloom, N.S., and E. Kuhn. 1996. Time course speciation of mercury release during the
natural decay of fish tissue in freshwater. Internal report. Frontier Geosciences Inc.

(unpubl.).

Cai, Y., G. Tang , R. Jaffe, and R. Jones. 1997. Evaluation of some isolation methods for
organomercury determination in soil and fish samples by capillary gas chromatography -

atomic fluorescence spectrometry. Internat. J. Environ. Anal. Chem. 68: 331-345.

Cederholm, C.J., M.D. Kunze, T. Murota, and A. Sibatani. 1999. Essential contributions

of nutrients and energy for aquatic and terrestrial ecosystems. Fisheries 24: 6-15.

Cederholm, C.J., D.H. Johnson, R.E. Bilby, L.G. Dominguez, A.M. Garett, W.H.
Graeber, E.L. Greda, M.D. Kunze, B.G. Marcot, J.F. Palmisano, R.W. Plotnikoff, W.G.
Pearcy, C.A. Simenstad, and P.C. Trotter. 2000. Pacific salmon and wildlife - Ecological
contexts, relationships, and implications for management. Special edition technical
report, prepared for D.H. Johnson, and T.A. O’Neil (Manag. Dirs.), wildlife-habitat
relationships in Oregon and Washington. Washington Department of Fish and Wildlife.

Chaloner, D.T., and M.S. Wipfli. 2002. Influence of decomposing Pacific salmon
carcasses on macroinvertebrate growth and standing stock in southeastern Alaska

streams. J. N. Am. Benthol. Soc. 21: 430-442.

Croteau, M.N., L. Hare, and A. Tessier. 2001. Differences in Cd accumulation among
species of the lake-dwelling biomonitor Chaoborus. Can. J. Fish. Aquat. Sci. 58: 1737-
1746.




Chapitre 3: Salmon-derived mercury and nutrients 97

Gibson, S.F. 1996. Salmonid spawning survey and redd characterization for Salmo trutta,
Oncorhynchus kisutch and Oncorhynchus tshawytscha in Wilmot Creek. Great Lakes
Salmonid Ecology Unit Ontario Ministry of Natural Resources (OMNR, unpubl.).

International Joint Commission, and Commission for Environmental Cooperation. 2003.
Addressing atmospheric mercury: Science and policy. A workshop sponsored by the
International Air Quality Advisory Board of the IJC and the CEC, Research Triangle
Park, NC, December 2001 .

Kriimmel, E.M., R.W. Macdonald, L.E. Kimpe, I. Gregory-Eaves, M.J. Demers, J.P.
Smol, B. Finney, and J.M. Blais. 2003. Delivery of pollutants by spawning salmon.
Nature 425: 255-256.

Lindgvist, O. 1991. Mercury in the Swedish environment: physical/chemical forms of

mercury. Water Air Soil Pollut. 80: 715-724.

Merritt, R. W., and K.W. Cummins. 1996. An introduction to the aquatic insects of North
America. Third edition, R.W. Merritt, and K.W. Cummins [eds.], Kendall/Hunt
publishing Company.

Ontario Ministry of the Environment. 1999. Guide to eating Ontario sport fish. 21"

edition revised, Queen’s printer for Ontario.
Porcella, D.B. 1994. Mercury in the environment: Biogeochemistry, p. 3-19. In C.J.
Watras and J.W. Huckabee [eds.], Mercury Pollution-Integration and Synthesis. CRC

Press.

Reimchen, T.E. 2000. Some ecological and evolutionary aspects of bear-salmon

interactions in coastal British Columbia. Can. J. Zool. 78: 448-457.




98 Chapitre 3: Salmon-derived mercury and nutrients

Sarica, J., M. Amyot and L. Hare. 2004. An easy method to measure total particulate Hg

in water without chemical digestion. Water, Air and Soil Pollut. 151: 3-10.

Scott, W.B, and E.J. Crossman. 1984. Poissons d’eau douce du Canada. Bulletin 184.

Office des recherches sur les pécheries du Canada.

Sobczak, W.V. 1996. Epilithic bacterial responses to variations in algal biomass and
labile dissolved organic carbon during biofilm colonization. J. N. Am. Benthol. Soc. 15:

143-154.

Stanfield, L.W., M. Desjardins, R. Hughes-Renke, and C. Robinson. 2002. Wilmot
Creek study, preliminary study results: A background report to the Wilmot Creek
fisheries plan. Ontario Ministry of Natural Resources (OMNR, unpubl.)

U.S. EP.A.. 1983. Method 351.2. Methods for chemical analysis of water and waste-
waters. EPA-660/4-79-020.

U.S. E.P.A.. 1993. Method 300.0. Determination of inorganic anions by ion
chromatography. Revision 2.1. EPA-600/R-93-100.

U.S. E.P.A.. 1993. Method 365.1. Methods for chemical analysis of water and wastes.
EPA-600/R-93-100.

U.S. E.P.A.. 2001. Method 1631, revision D. Mercury in Water by Oxidation, Purge and
Trap, and Cold Vapor Atomic Fluorescence Spectrometry. EPA-821/R-02-019.

Watras, C.J., and N.S. Bloom. 1992. Mercury and methylmercury in individual

zooplankton -implication for bioaccumulation. Limnol. Oceanogr. 37: 1313-1318.

Wiggings, G.B. 1996. Larvae of the North America caddisfly genera (Trichoptera).

Second edition, Glenn B. Wiggings [ed.], University of Toronto press.




Chapitre 3: Salmon-derived mercury and nutrients 99

Wipfli, M.S., J. Hudson, and J. Caouette. 1998. Influence of salmon carcasses on stream

productivity: response of biofilm and benthic macroinvertebrates in southeastern Alaska,

U.S.A. Can. J. Fish. Aquat. Sci. 55: 1503-1511.




100 Chapitre 3: Salmon-derived mercury and nutrients

Table 3.1. Density of salmon carcasses (indiv m™) as well as mean concentrations of Hg
(ng g, dry-weight) in dorsal muscle and liver of salmon carcasses, in aquatic and
terrestrial invertebrates and in biofilm as measured in spawnings 2000 (after) and 2001
(before and after) at various stations in Wilmot Creek and in one station in the Ganaraska
River (GR) in 2000. Values in parentheses represent SD; - indicates no data; " represents
a significant difference at a given station between upstream (U1) and spawning station
(M1) in 2000, or between upstream and Ganaraska River stations in 2000, or before and

after spawning in 2001 (¢-test, p<0.05).

Spawning year 2000 2001
Ul M1
Station GR Ul Ml D1 Before After Before After
Carcass density 0.08 0.08 0.22 0.24 0 0 0 0.20
[total Hg}
Chinook salmon
Dorsal muscle - 740 - 990 - - - -
(90) (380)
Liver - 580 - 540 - - - -
(100) (250)
Aquatic invertebrates
Hydropsyche sp. 163 114 352° - 75 117 111 224
(54) (G4 (%) (10) (30) ® 22)
Claassenia sp. 210 153 338° - 173 162 163 225"
(60) (15) (43) (18) (26) (26) (14)
Hexatoma sp. 183 192 285" - 206 135 345 289
(40) (36) (15) (29) (54) (68) (103)
Limnephilus sp. - - - - 126 155 136 240"
“4) (3%5) () (24)
Biofilm on carcasses - - 54 - - - - -
)
Terrestrial invertebrates
Calliphoridae adults - 56 - - - - -
(30)
Calliphoridae larvae - 1650 - - - - -

(200)
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Figure 3.1 Location of Wilmot Creek (43°59°N, 78°38’W) and our six sampling stations (U1,
U2, M1, M2, DI, D2). The open circle at the mouth of the stream indicates the location where

the discharge was measured. Redrawn from Gibson (1996).
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Figure 3.2 A) The yearly mean discharge (L s™) of Wilmot Creek for the period of 1991 to

2001 as well as its monthly mean (+SD) discharge (L s™') measured in (B) 2000 and in (C)
2001.
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L"), nitrate (mg L"), ammonium (ug L), phosphorus (mg L") and the density of salmon

carcasses (individuals m™) measured in the Ganaraska River (GR; inverted triangle) and at

each station in Wilmot Creek in 2000 (left panel) and in 2001 (right panel). Data were

collected before and after spawning. * indicates data under the detection limit.
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regressions indicate the instrumental detection limit.
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Figure 3.6 Mean concentrations (+ SD) of total Hg (ng g dry weight) in sediments and the

density of salmon carcasses (individuals m™) measured at each station in the stream during

spawnings 2000 and 2001. Mercury data were collected before and after spawning.
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RESUME

Parce que les poissons représentent le principal réservoir de méthymercure (MeHg)
dans la colonne d’eau des systémes aquatiques d’eau douce, la libération du MeHg issue
de leur carcasse pourrait représenter un flux important vers ’environnement. Les larves
d’invertébrés nécrophages peuvent jouer un réle important dans ce recyclage de Hg. Nous
avons ¢tudié en nature ’accumulation du Hg dans les larves des mouches domestiques
(diptere, Calliphoridae) se nourrissant des carcasses de poisson échouées. Nos résultats
ont indiqué que le MeHg accumulé dans ces larves nécrophages était retenu jusqu’au
stade pupal pour étre finalement éliminé aprés I’émergence par les nouveaux adultes.

Nous concluons que les calliphoridés possédent un mécanisme efficace d’excrétion du

MeHg qu’elles ont accumulé a partir des carcasses de poisson.
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ABSTRACT

Because fish represent the principal methylmercury (MeHg) pool in the water
column of freshwater systems, MeHg released from their carcasses could represent an
important flux to the environment. Necrophageous invertebrates such as fly larvae can
play an important role in this Hg recycling. We studied Hg accumulation by blowflies
(Diptera, Calliphoridae) feeding on beached fish carcasses in the field. We found that the
MeHg these flies accumulated as larvae is retained in their pupal stage but is eliminated
by the adult following emergence. We conclude that calliphorids possess an efficient

mechanism for excreting the MeHg that they accumulate from carcasses.

Keywords- Methylmercury, Fish carcasses, Necrophageous, Blowfly, Calliphorid
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INTRODUCTION

The largest pool of methylmercury (MeHg) in the biota of freshwaters is found in
fish tissues [1,2]. Because MeHg is a neurotoxicant, the health of natural predators of fish
(including man) can be affected by fish consumption [3]. It has generally been considered
that piscivorous animals are at the top of aquatic food chains, and thus contain the highest
amount of MeHg. However, necrophageousnecrophagous insects and their predators can
be even higher up the food web than fish [4]. The results of recent studies {5, 6] suggest
that necrophageousnecrophagous invertebrates recycle mercury (Hg) from fish carcasses.
In particular, calliphorid larvae feeding on beached Pacific salmon carcasses can
accumulate and biomagnify Hg to levels up to 30 fold higher than their parents, and twice
that of the salmon carcasses on which they feed. However, it is unclear if these fly larvae
retain this Hg through all of their development stages. This is important to know because
adults would be more likely to transfer Hg to the terrestrial environment than would
larvae. Previous Other studies have already indicated that emerging aquatic insects can be
important in the transfer of contaminants from the aquatic to the terrestrial environment s
could be significant, such as in the case of emerging aquatic larvae [7,8]. In this paper,
we present the results of a field experiment in which we measured changes in Hg in

carcass-associated blowflies through their various developmental stages (egg, larva, pupa,
adult).

MATERIAL AND METHODS

Collection of field samples

Four brook trout carcasses (Salvelinus fontinalis; mean (+ standard deviation, SD)

dry weight = 532 + 72 g; mean (+SD) length = 34 + 3 cm) were inserted individually in

minnow traps (n = 4) placed close to the shore of Le Petit Lake (Sainte-Foy, Québec,

Canada) in mid-May 2002.
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Carcasses were monitored continuously for 12 hours at the start of the experiment,
during which time and native adult blowflies (referred to as adults (lay)) were collected
sampled immediately after they had laid their eggs ointo a the carcass during this time
period. After 12 hours, each minnow trap was inserted into a perforated plastic bag to
avoid subsequent colonisation by other flies and to keep blowfly larvae in fish carcasses
for the full duration of the experiment. Day 0 began started when we placed inserted the
carcasses in plastic bags. To follow changes in the Hg content of fish during
decomposition, we collected fish tissues at times 0 and 12 days. On day 0 we collected
dorsal muscle, whereas on day 12 we collected a mixture of decomposing muscles and
internal organs. The collection of all blowfly stages was done over a period of one month.
Specifically, we sampled blowfly adults (lay), eggs, larvae less than 1 cm of length,
larvae greater than 1 cm of length, prepupae, pupae and adults emerging from carcasses
(referred to as adults (emerg.)) from each fish carcass. Individual animals or fish tissues
were then inserted on Teflon sheets in 1.5 ml high density polyethylene microcentrifuge
tubes and frozen [9]. Samples were then freeze dried (lyophilizer FTS SystemsTM;
Mountain View, CA, USA) and subsequently homogenized with a Teflon-coated piston,

using the centrifuge tube as the mortar.

Hg analyses

Ultraclean techniques associated with mercury sampling were used in this study.
Sample bottles and laboratory glassware were acid washed with 15% HNO; (v/v), 1%
HCl (v/v) and carefully rinsed seven times with ultrapure water (Milli-Q system water, >
18 Mohm'em™) while wearing unpowdered latex gloves. All frozen samples were freeze-

dried (lyophilizer FTS Systems) and blended in the laboratory.

We measured the total Hg concentration in each blowfly development stage and in
the dorsal muscle of fish using a Direct Mercury Analyzer (DMA-80, atomic absorption
spectrophotometry, Monroe, CT, USA) with thermal combustion (drying: 10 s at 160 °C;
thermal desorption: 150 s at 750°C). Quality control was assessed by using reference

material for appropriate matrices: Hg concentrations in reference material varied little
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over time and were not significantly different from certified values (marine dogfish:
DORM-2, coefficient of variation = 9% and lobster hepatopancreas: TORT-1, coefficient
of variation = 3%: National Research Council of Canada , Ottawa, Ontario, Canada;
oyster, coefficient of variation = 4%: National Bureau of Standards-1566, Washington,

District of Columbia, USA).

The extraction and ethylation of MeHg from the various developmental stages of
blowflies collected from carcass 3 and from fish tissues (carcasses 1 and 3) were
conducted according to the methods described by Bloom [10,11]. Fish carcass 3 was used
for MeHg analyses in blowflies because it was the one that provided sufficient biomass
for all of the developmental stages. Briefly, MeHg was extracted with a 25 % (w/v)
KOH/MeOH solution at a temperature of 68 °C for 8 h. For MeHg ethylation, lactic acid
and 1% (w/v) sodium tetraethylborate were added. Ethylated MeHg from the solution
was purged on a Tenax® column (Scientific instrument Services, Ringoes, NJ, USA),
which was then dried for 10 minutes. The derivatized Hg species were thermodesorbed
onto a GC column. MeHg was detected by atomic fluorescence with a detection limit of
5.4 pg of Hg. MeHg concentrations in reference material varied little over time and were
not significantly different from certified values (TORT-2, coefficient of variation = 10%:

National Research Council of Canada, Ottawa, Ontario, Canada).

STATISTICS

We used multifactorial analyses of variance (ANOVA; factor I: Hg in carcasses;
factor II: Larval stages) to test for the effect of Hg in different carcasses. This ANOVA
indicated that there was no direct effect or interaction of total Hg in different carcasses on
total Hg in larval stages (p > 0.05, n = 99). We therefore pooled all the data (Fig. 4.1).
Differences in MeHg concentrations and burdens between developmental stages of
blowflies in carcass 3 were tested with a one-way ANOVA (Fig. 4.2). Differences in total
Hg and MeHg concentrations for each fish carcass between days 0 and 12 were tested

with a ¢ test. All analyses were performed using SYSTAT, version 10, from SPSS

Science Marketing Department (Chicago, IL, USA)».
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RESULTS AND DISCUSSION

Total Hg and MeHg concentrations in brook trout carcasses (Table 4.1) decreased
significantly between days 0 and 12 (¢ test, p = 0.005-0.04, n = 4 per carcass). This
suggests that either blowfly larvae preferentially fed on tissues rich in Hg, such as muscle
and liver, and/or the activity of larvae in carcasses caused a mixing of Hg rich muscle

tissues with less contaminated internal organs.

For all carcasses, both total Hg and MeHg concentrations and burdens increased
significantly from eggs to pupae (mutifactorial ANOVA, p =0.0004-0.017, n = 99; Fig.
4.1a,b and Fig. 4.2a,b). Maximum Hg values in pupae were from 4 times higher than

those in colonizing aduits.

Small and large blowfly larvae had similar total Hg concentrations (ANOVA, p >
0.05; Fig. 4.1a) but differed in their total Hg burdens (ANOVA, p = 0.001, »n = 37; Fig.
4.1b), suggesting-that total Hg accumulation occurred at the same rate as did the addition
of larval tissues (Fig. 4.1¢). In contrast, large larvae had higher MeHg concentrations and
burdens than did small larvaec (ANOVA, p = 0.001, n = 14; Fig. 4.2a,b), which suggests
that MeHg is biomagnified between fish and blowfly larvae. Note that this conclusion is
based on the data collected on a single carcass and should therefore be considered with
caution. The concentration factor, calculated as the ratio of the total Hg concentration in
blowflies to that in fish [12], was lower for larvae (0.84) than for prepupae and pupae (1.3
and 1.6, respectively). The concentration factor calculated this time withusing MeHg
concentrations (blowflies collected on carcass 3) reached 0.57 for small larvae, 1.0 for
large larvae, 1.7 for prepupae and 1.93 for pupac. However, all of these concentration
factors were lower than those reported forin calliphorid larvae feeding on Pacific salmon
carcasses (concentration factor = 2.3 for total Hg; [5]). The difference is likely explained
by the fact that in our study less than 50% of the Hg in the dorsal muscle of brook trout is
MeHg (Table 4.1), whereas in the dorsal muscle of Pacific salmon carcasses more than
80% of the Hg is MeHg [5]. The relatively higher concentration factors reported for

Pacific salmon suggest that blowfly larvae are able to excrete inorganic mercury much
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more effectively than MeHg (strongly bound to proteins), which is in agreement with
results obtained in a laboratory experiment on blowflies by Nuorteva and Nuorteva [4].
The proportion of MeHg increasesd from small larvae (30%) to large larvae (65%) to
pupae (90%), suggesting that MeHg taken up from fish is largely retained through the
various stages. This result contrasts with the trends reported for some other Diptera
[13,14,15] and Lepidoptera [16,17] for which some metals are is eliminated between the

larval and pupal stages.

Adults 2 had much lower total Hg (Fig. 4.1a) and MeHg (Fig. 4.2a)
concentrations than did pupae, suggesting that the considerable quantities of Hg taken up
by blowfly larvae were eliminated after emergence of the adult flies. Indeed, Hg
concentrations and Hg burdens decreased by 70 % (i.e, 105 + 20 (standard error) ng gh
and 96 % (i.e, 2.7 = 0.5 (standard error) ng), respéctively, after emergence. Both MeHg
concentrations and MeHg burdens decreased also by more than 95% (i.e, 130 + 10
(standard error) ng g and 2 + 0.4 (standard error) ng), after emergence. Episodic metal
elimination through processes such as molting, larval defecation and voiding of the
meconium (wastes in the gut) by adults has been reported for various insect taxa [15,16].
The meconium is reported to be an effective means of eliminating metals for insects of
several orders including the Neuroptera [15], Lepidoptera [16,17] and Diptera [4,13]. For
example, Kazimirova and Ortel [15] showed that the following emergence flies can
eliminated via the meconium 30% of their Cd, 50% of their Pb and 40% of their Cu, after
emergence. Nuorteva and Nuorteva [4] observed in the laboratory that up to 80% of the
Hg measured in pupae was defecated in the meconium of adult blowflies. Thus blowflies

have a well-developed ability to decrease their Hg content via the meconium.

We conclude that blowfly larvae efficiently accumulate MeHg from fish carcasses
up to the pupal stage, but lose most of this MeHg after emergence. Thus, beetles, spiders
and birds feeding on these larvae [4,18] would be exposed to high Hg concentrations and
could develop symptoms of mercury poisoning (i.e, leg paralysis) causing death [4],

whereas predators of calliphorid adults would be less likely to suffer such a fate. The

ecosystem fate of the MeHg associated to the meconium is unknown.
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Table 4.1 Mean (+ standard deviation) concentrations of total Hg and MeHg (ng g'l, dry
weight) measured in fish tissues from four brook trout carcasses at day 0 (dorsal muscle)
and day 12 (mixture of muscles and internal organs). ND means no data. A and b
represent a significant difference in the Hg concentrations measured in fish carcasses

between days 0 and 12 (7 test, p < 0.05).

Carcass number 1 2 3 4
[total Hg]
Days 0 121 £5° 118 +10* 145 + 30* 123+ 7%
12 100 £ 5° 96 + 8 102 + 4° 94 + 4°
[MeHg]
Days 0 53 +4° ND 70 + 52 ND

12 40 + 3° ND 50 + 6° ND
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Figure 4.1. a) Total Hg concentrations (ng g, dry weight), b) total Hg burden (ng
individual™) and ¢) dry weight (mg individual™) for the various developmental stages of
blowflies: adults (lay), eggs, larvae smaller than lcm, larvae longer than 1cm, prepupae
“pp.”, pupae and adults (emerg.) collected from four brook trout carcasses. Different
letters represent a significant difference between stages (multifactorial analyses of

variance, p < 0.05). The standard error is shown.
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" for the different developmental stages of blowflies: adults (lay), eggs, larvae smaller
than lcm, larvae longer than lcm, prepupae “pp.”, pupae and adults (emerg.) collected
from brook trout carcass number 3. Different letters represent a significant difference

between stages (analyses of variance, p < 0.05). The standard deviation is shown except

for blowfly eggs for which the single value was below the detection limit (shown by *).




