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RÉSUMÉ 

En dépit de plusieurs années de recherche dans le domaine de la biogéochimie du 

mercure, la forme chimique possible sous laquelle le mercure peut franchir la 

membrane cellulaire de bactéries ou d'algues est toujours méconnue. Ce projet de 

maîtrise s'inscrivait à l'intérieur d'une étude plus globale traitant de la 

biodisponibilité du mercure envers les micro-organismes aquatiques. Les 

informations obtenues visaient une meilleure compréhension et une meilleure 

prédiction de la biodisponibilité du mercure dans les écosystèmes possédant 

différentes caractéristiques physico-chimiques. 

Des recherches précédentes ont démontré que les complexes de l'argent et du 

cadmium avec le thiosulfate pouvaient être pris en charge par Chlamydomonas 

reinhardtii. Par analogie avec les résultats obtenus pour l'Ag et le Cd, il est possible 

de faire les hypothèses suivantes: (1) le thiosulfate peut former un complexe stable 

avec le Hg(II); (2) ce complexe, Hg(S203)22., peut être absorbé par les micro­

organismes; (3) ce mécanisme de transport membranaire peut mener à l'augmentation 

de la bioaccumulation chez l'algue. Avant de vérifier ces hypothèses, on a utilisé la 

chromatographie ionique, couplée à une étape de préconcentration sur résine, ce qui a 

permis de mesurer de basses concentrations de thiosulfate et vérifier s'il était présent 

en concentration appréciable dans quatre lacs du Québec. Des concentrations de 

0,5 flM ont été trouvées dans les lacs Pink et Holland. Ces concentrations ont été 

uti 1 isées pour les expériences de prise en charge du mercure inorganique Hg(II); de 

cette façon, on pouvait avoir des conditions environnementales représentatives. 

En ce qui concerne les hypothèses 2 et 3, lesquelles constitueraient une exception au 

modèle de l'ion libre (MIL), des travaux de laboratoire ont été effectués avec 

C. reinhardtii afin de déterminer si la prise en charge de Hg était en effet augmentée 

en présence dc thiosulfatc. Dans un premier temps, nous avons exposé cette algue 

vertc à une concentration fixe de mercure sous forme de Hg(OH)2 (20 nM), sans 
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présence de thiosulfate, pendant de courtes périodes « 30 min) et nous avons suivi 

l'accumulation du mercure intracellulaire. Les résultats de ces expériences ont 

démontré une accumulation rapide et linéaire du mercure, et ils ont aussi mis en 

évidence l'inefficacité de l'EDT A (acide éthylène diamine tétra acétique) à désorber 

le mercure extracellulaire. La cystéine a été testée et elle s'est avérée efficace pour 

cette désorption. Dans un deuxième temps, la prise en charge du mercure complexé 

avec le thiosulfate a été mesurée avec un temps d'exposition et une concentration fixe 

de Hg. La présence du thiosulfate (avec ou sans sulfate dans les milieux d'exposition) 

a provoqué une complexation du mercure et une diminution progressive de la prise en 

charge du Hg lorsque la concentration du thiosulfate était augmentée. 

Finalement, on a observé, indépendamment de la présence ou non de thiosulfate, que 

le sulfate a semblé augmenter la prise en charge du mercure sous forme d'Hg(OH)2 

présent dans les milieux d'exposition. Afin de confirmer ce phénomène, on a mesuré 

la prise en charge du Hg en présence de concentrations croissantes de sulfate (sans 

présence de thiosulfate pour éviter la complexation du Hg). L'accumulation du 

mercure a été favorisée à des concentrations en sulfate dans la gamme entre 40 et 

] 20 !lM. Pour expliquer cette accumulation accme du mercure, on a posé l'hypothèse 

que le Hg et le sulfate pouvaient entrer chez Chlamydomonas reinhardtù par co­

transport, non pas comme complexe Hg-S04, mais plutôt comme deux entités 

distinctes. 

VI 



TABLE DES MATIÈRES 

REMERCIEMENTS .............................................................................. iii 

RÉSUMÉ .................................................................................................. v 

T ABLE DES MATIÈRES ..................................................................... vii 

LISTE DES TABLEAUX ...................................................................... xi 

LISTE DES FIGURES ......................................................................... xiii 

LISTE DES ABRÉVIATIONS ............................................................ xix 

1. Introduction ....................................................................................... 1 

1.1 Cycle global du mercure .............................................................................. 2 

1.1.1 Sources de mercure ....................................................................... 2 

l.1.2 Spéciation du mercure dans l'environnement .............................. .4 

1.2 Thiosulfate en milieu aquatique ................................................................... 8 

1.2.1 Cycle du soufre ............................................................................. 9 

l.2.2 Présence du thiosulfate dans les rejets anthropiques .................. 10 

1.2.3 Présence du thiosulfate dans les eaux naturelles ......................... 11 

1.2.4 Méthodes d'analyse du thiosulfate .............................................. 12 

1.2.5 Complexation thiosulfate-mercure .............................................. 13 

1.3 Interaction métaux-algues: Modèle de l'ion libre (MIL) .......................... .15 

1.3.1 Hypothèses du MIL. .................................................................... 18 

1.3.1.1 Exceptions au MIL. ...................................................... 21 
1.3.2 Transport transmembranaire ....................................................... 22 

1.3.2.1 Métaux essentiels et toxiques ....................................... 22 
1.3.2.2 Sulfate .......................................................................... 24 
1.3.2.3 Mercure ........................................................................ 25 

1.4 Objectifs ..................................................................................................... 26 

2. Thiosulfate en milieu natureL ........................................................ 27 

2.1 Méthodologie ............................................................................................. 27 

VII 



2.1.1 Description des lacs d'intérêt.. .................................................... 27 

2.1.2 Équipements, produits et réactifs ................................................ 33 

2.1.3 Prélèvement d'échantillons dans la colonne d'eau ..................... 33 

2.1.4 Préservation des échantillons ...................................................... 35 

2.1.5 Analyse de sulfure d'hydrogène ................................................. 36 

2.1.6 Analyse de sulfate ....................................................................... 37 

2.1.7 Dosage de thiosulfate .................................................................. 3 7 

2.1.8 Chromatographie ionique ............................................................ 41 

2.1.9 Limite de détection .................................................................... .42 

2.2 Résultats ..................................................................................................... 43 

2.2.1 Méthode de préconcentration du thiosulfate .............................. .43 

2.2.2 Mesures en lacs ........................................................................... 50 

2.2.2.1 Lac Bleu ....................................................................... 50 
2.2.2.2 Lac Pink ....................................................................... 51 
2.2.2.3 Lac Holland .................................................................. 53 

3. Biodisponibilité du mercure ........................................................... 55 

3.1 Méthodologie expérimentale ..................................................................... 56 

3.1.1 Produits, réactifs et conservation ................................................ 56 

3.1.2 Préparation des milieux de culture .............................................. 56 

3.1.3 Culture des algues ....................................................................... 59 

3.1.4 Cycle de croissance et récolte des algues ................................... 60 

3.1.5 Comptage d'algues ...................................................................... 61 

3.1.6 Modélisation thermodynamique ................................................. 62 

3.1.7 Adsorption du mercure ............................................................... 62 

3.1.8 Méthodologie de prise en charge du Hg ..................................... 63 

3.1.8.1 
3.1.8.2 
3.1.8.3 

Préparation des milieux d'exposition et de rinçage ..... 63 
Dosage du mercure eO'Hg) intracellulaire ................... 64 
Distinction entre métal adsorbé et métal 
intracellulaire ............................................................... 66 

3.1.8.4 Expérience de cinétique de prise en charge du 
Hg(OH)2 ....................................................................... 67 

3.1.9 Cinétique de prise en charge du complexe Hg-thiosulfate ......... 69 

3.1.10 Risques associés aux concentrations de mercure utilisées 

lors des expériences de prise en charge ...................................... 73 

VIII 



3.2 Résultats ..................................................................................................... 74 

3.2.1 Bilan de masse ............................................................................ 74 

3.2.2 Cinétique de prise en charge du Hg(OH)2 .................................. 75 

3.2.3 Cinétique de prise en charge du complexe mercure-

thiosulfate .................................................................................... 80 

4. Discussion ......................................................................................... 89 

4.1 Mesure de thiosulfate dans les lacs ............................................................ 90 

4.2 Prise en charge du mercure en absence de thiosulfate ............................... 92 

4.3 Prise en charge du mercure avec présence de thiosulfate .......................... 96 

4.4 Effet de la concentration en sulfate ............................................................ 98 

4.5 Pertinence environnementale ..................................................................... 98 

5. Conclusion ...................................................................................... 101 

6. Bibliographie .................................................................................. 103 

IX 





LISTE DES TABLEAUX 

Tableau l.1: Émissions globales de Hg total (106 kg an- l
) provenant des sources 

naturelles. Traduit de (Richardson, 2001) .............................................. 3 

Tableau 1.2: Émissions globales de Hg total (106 kg an- l
) provenant des sources 

humaines majeures. Traduit de (Nriagu et Pacyna, 1988) ..................... 3 

Tableau 1.3: Concentrations de thiosulfate retrouvées en milieu naturel. ................ 11 

Tableau 1.4 : Valeurs des constantes de formation recommandées pour les 

différents ligands .................................................................................. 13 

Tableau 2.1: Caractéristiques morphométriques des lacs échantillonnés ................ 33 

Tableau 2.2: Limite de détection du chromatographe ionique DX 500 .................. .43 

Tableau 2.3: Taux de récupération d'une quantité de thiosulfate ajoutée à l'eau 

naturelle du lac Bleu ............................................................................ 51 

Tableau 2.4: Concentrations de thiosulfate mesurées à différentes profondeurs 

au lac Pink ............................................................................................ 52 

Tableau 2.5: Concentration de thiosulfate mesurée à différentes profondeurs au 

lac Holland ........................................................................................... 53 

Tableau 3.1: Composition et concentration des solutions mères utilisées pour la 

préparation de différentes solutions ..................................................... 57 

Tableau 3.2: Volumes de solutions mères utilisées pour la préparation des 

milieux de culture (MHSM-2), d'exposition (MHSM-l, MHSM-3) 

et de rinçage (MHSM-RI et MHSM-R2) ............................................ 58 

Tableau 3.3: Concentrations molaires des cations et anions qui composent les 

milieux de culture, d'exposition et de rinçage. Le pH a été 

maintenu à 7,0 dans ces trois milieux .................................................. 58 

Tableau 3.4: Conditions d'exposition au mercure pour la première expérience ...... 70 

Tableau 3.5: Conditions d'exposition au mercure pour la deuxième expérience ..... 70 

Tableau 3.6: Conditions d'exposition au mercure pour la troisième expérience ...... 71 

Tableau 3.7: Conditions d'exposition au mercure pour la quatrième expérience ..... 71 

Tableau 3.8: Conditions d'exposition au mercure pour la sixième et septième 

expérience ........................................................................................... 72 

Tableau 3.9: Bilan de masse ..................................................................................... 75 

Xl 



Tableau 3.10: Concentrations nominales et mesurées des expériences de prise en 

charge du Hg sans présence de thiosulfate .......................................... 77 

Tableau 3.11: Concentrations nominales et mesurées des expériences de prise en 

charge du complexe Hg-thiosulfate ..................................................... 81 

XII 



Figure 1.1: 

LISTE DES FIGURES 

Diagramme des hydroxo et chloro complexes du Hg(II) (5-100 

pM) en fonction du pH et de la concentration des chlorures 

dans les conditions générales de l'eau douce et salée. Tirée de 

(Morel et al., 1998) .......................................................................... 7 

Figure 1.2 : Spéciation du mercure selon la concentration de thiosulfate 

calculée à l'aide du logiciel MINEQL+ 4.5 en utilisant une 

Figure 1.3 

Figure 1.4: 

Figure 2.1: 

Figure 2.2: 

Figure 2.3: 

Figure 2.4: 

concentration totale de Hg de 20 nM à pH 7 et un milieu ouvert 

à l'atmosphère et en utilisant les concentrations des divers ions 

contenus dans le milieu d'exposition MHSM-l (voir le tableau 

2.2 pour la composition de ce milieu) ............................................ 14 

Représentation conceptuelle du transport transmembranaire de 

métaux non essentiels comme le Hg. La voie 1 représente un 

système de transport de métaux essentiels comme, par 

exemple, Ca, le Cu et le Zn. La voie II représente un système 

de transport d'acides aminés ou d'anions (Y = Cl-, C032-, 

S042- ou S2032-). La voie III représente la diffusion passive 

de complexes lipophiles (modifiée de Fortin, 2000) ..................... 20 

Représentation conceptuelle des interactions métaux­

organismes. Mz+ = ion libre ; ML = métal complexé ; Lz- = 

ligand (acide àminé, citrate, S2032-, C032-, Cl-) ; M-X = 

métal complexé à la surface (modifiée de Campbell, 1995) .......... 23 

Localisation des quatre lacs échantillonnés au Québec: 1) Lac 

Holland 2) Lac Pink 3) Lac Bleu 4) Lac Bédard (Tirée de 

Google Earth) ................................................................................. 28 

Lac B leu, région de PortneuC Québec. Carte bathymétrique. 

Tirée (Dupont, 1986)). A: Station d'échantillonnage .................... 29 

Lac Bédard, forêt Montmorency, Québec. Carte bathymétrique. 

A: Station c1'échantillonnage ......................................................... .30 

Lac Pink, Parc de la Gatineau, Québec. Carte bathymétrique. 

A: Station d'échantillonnage ........................................................ 31 

Xlll 



Figure 2.5: 

Figure 2.6: 

Figure 2.7: 

Figure 2.8: 

Lac Holland, Gaspésie, Québec. Carte bathymétrique produite 

à l'aide d'un logiciel de cartographie. A: Station 

d'échantillonnage ........................................................................... 32 

Montage expérimental lors de A) la préconcentration de la 

solution échantillonnée et B) de l' élution des différents anions ... .40 

Taux de récupération du thiosulfate en fonction du débit de 

passage d'une solution synthétique à travers la résine 

échangeuse d'ions. Concentration de l'éluant KCI = 0,5 M. 

Débits de passage à travers la résine 0 : 1,5 mLomin-l; + : 2 

mLomin-l; ... : 2,5 mLomin-l; • : 3 mLomin-l. .......................... .44 

Taux de récupération du thiosulfate en fonction du nombre de 

mL d'éluant lors du passage d'une solution synthétique à 

travers la résine échangeuse d'ions. Concentration de l' éluant 

KCl = 0,5 M. Quantité d'éluant passée. : 20 mL; 0 25 mL. ....... .45 

Figure 2.9: Taux de récupération du thiosulfate en fonction du débit de 

passage de l' éluant après l'écoulement d'une solution 

synthétique à travers la résine échangeuse d'ions. 

Concentration de l'éluant KCI = 0,5 M ......................................... 46 

Figure 2.10: Taux de récupération du sultàte en fonction du volume d'éluant 

lors du passage d'une solution synthétique à travers la résine 

échangeuse d'ions. Concentration de l'éluant KCI = 0,1 M. 

Les barres d'erreur représentent l'écart-type sur la moyenne de 

cinq mesures .................................................................................. .47 

Figure 2.11: Taux de récupération du sulÜlte et du thiosulfàte en fonction de 

la concentration de l'éluant (KCI) lors du passage d'une 

solution synthétique à travers la résine échangeuse d'ions. Ions 

récupérés 0: thiosulfàte; .: sul tàte. Les barres d'erreur 

représentent l'écart-type sur la moyenne de cinq mesures ........... .48 

Figure 2.12: Chromatogramme d'une solution synthétique contenant 2 IlM 

de thiosultàte sans préconcentration sur la résine AG I-X8 .......... .49 

XIV 



Figure 2.13: Chromatogramme d'une solution synthétique é1uée au KC1 (0,5 

M) contenant 2 !lM de thiosulfate après une préconcentration 

sur la résine AG I-X8 ..................................................................... 50 

Figure 2.14: Caractérisation physico-chimique de la colonne d'eau du lac 

Pink ................................................................................................ 52 

Figure 2.15: Caractérisation physico-chimique de la colonne d'eau du lac 

Figure 3.1: 

Figure 3.2: 

Figure 3.3: 

Figure 3.4: 

Figure 3.5: 

Holland ........................................................................................... 54 

Courbe de croissance typique de Chlamydomonas reinhardtii. 

Les barres d'erreur représentent l'écart-type sur la moyenne de 

cinq mesures ................................................................................... 60 

Schéma de la méthodologie employée pour mesurer la prise en 

charge du mercure par des algues .................................................. 69 

Cinq essais indépendants de prise en charge du mercure par 

C. reinhardtii en présence d'une concentration nominale entre 

17 et 44 nM de HgT en milieu MHSM-1 à pH 7. Les algues ont 

été rincées à l'EOTA (10-2 M). Les barres d'erreur 

représentent l'écart-type sur la moyenne de trois mesures. Voir 

le tableau 3.10 pour les conditions d'exposition ............................ 76 

Essais indépendants de cinétique de prise en charge du mercure 

par C. reinhardtii en présence d'une concentration nominale 

entre 44 et 55 nM de HgT en milieu MHSM-l à pH 7 .• : 

algues rincées à l 'EOT A (10-2 M) 0: algues rincées à la 

cystéine (100 mM). Les barres d'erreur représentent l'écart­

type sur la moyenne de trois mesures. Voir le tableau 3.10 pour 

les conditions d'exposition ............................................................ 78 

Comparaison des cinétiques de prise en charge du mercure 

avec deux cultures indépendantes d'algues, avec ou sans 

agitation, en présence d'une concentration nominale de ~20 

nM de HgT en milieu MHSM-1 à pH 7 et rincées à la cystéine 

(À : sans agitation; • : avec agitation). Les barres d'erreur 

représentent l'écart-type sur la moyenne de trois mesures. Voir 

le tableau 3.10 pour les conditions d'exposition ............................ 79 

xv 



--------~ -- ----------------

Figure 3.6: 

Figure 3.7: 

Figure 3.8: 

Figure 3.9: 

Cinétique de prise en charge du mercure en fonction du temps 

à une concentration de HgT de ~20 nM .• : prise en charge en 

milieu MHSM-l à pH 7 en absence de thiosulfate. 0 : prise en 

charge en milieu MHSM-l à pH 7 en présence de thiosulfate (l 

/lM). Les barres d'erreur représentent l'écart-type sur la 

moyenne de trois mesures. Voir les tableaux 3.4 et 3.11 pour 

les conditions d' exposition ............................................................ 80 

Effet de la concentration du thiosulfate dans les milieux 

d'exposition sur la prise en charge du mercure à concentrations 

nominales d'Hg(OH)2 variables et de HgT (24 nM) constantes. 

Expériences réalisées en présence de sulfate avec un temps 

d'exposition de 15 min. Les barres d'erreur représentent 

l'écart-type sur la moyenne de trois mesures. Voir les tableaux 

3.5 et 3.11 pour les conditions d'exposition .................................. 82 

Effet de la concentration du thiosulfate dans les milieux 

d'exposition sur la cinétique de prise en charge du mercure à 

concentrations Hg(OH)2 variables et HgT (24 nM) constantes 

en présence de thiosulfate sans sulfate. Les barres d'erreur 

représentent l'écart-type sur la moyenne de trois mesures. Voir 

les tableaux 3.6 et 3.11 pour les conditions d'exposition .............. 83 

Effet de la concentration du thiosulfate dans les milieux 

d'exposition sur la prise en charge du mercure à concentrations 

de Hg(OH)2 variables et de HgT constantes (J 58 nM) • : en 

présence de thiosulfate, mais avec sulfate et 0 : en présence de 

thiosulfate, mais sans sulfate. Le même lot d'algues était utilisé 

et le temps d'exposition fixé à 15 min. Les barres d'erreur 

représentent l'écart-type sur la moyenne de trois mesures. Voir 

\es tableaux 3.7 et 3.11 pour les conditions d'exposition .............. 84 

Figure 3.10: Effet de la concentration de sulfate dans les milieux 

d'exposition sur la prise en charge du mercure à des 

concentrations de HgT nominales (30 nM) .: Hg 

intracellulaire 0: Hg total mesuré pour chaque solution 

XVI 



d'exposition. Les barres d'erreur représentent l'écart-type sur 

la moyenne de trois mesures. Voir les tableaux 3.8 et 3.11 pour 

les conditions d' exposition ............................................................ 85 

Figure 3.11: Effet de la concentration de sulfate dans les milieux 

d'exposition sur la prise en charge du mercure par les algues, 

préalablement incubées dans un milieu de culture sans sulfate 

pendant 4 h, à des concentrations de HgT nominales (41 nM) 

• : Hg intracellulaire. Les barres d'erreur représentent l'écart­

type sur la moyenne de trois mesures. Voir les tableaux 3.8 et 

3.11 pour les conditions d'exposition ............................................ 86 

XVII 





AAP: 

~ 
BLM: 
CANMET: 
CPM: 
DPM: 
EDTA: 
FTIR: 
HDPE: 
HEPES: 
HPLC: 
HSM: 
l : 
K: 
L: 
MZ+ : 

MeHg: 
MHSM: 
MIL: 
ML: 
MLnO

: 
± 

MLn : 
PC: 
PFA: 
PP: 
PTFE: 
TFE: 
UTCC: 
UV-VIS: 

LISTE DES ABRÉVIATIONS 

Algal assay procedure 
Constante de complexation (M + n L ~ MLn; ~n = [MLn]/([Ml[Ln 
Modèle du ligand biotique 
Canada Centrefor Mineral and Energy Technology 
Comptes par minute 
Désintégrations par minute 
Acide éthylène diamine tétra acétique 
Fourier transform infrared spectroscopy 
Polyéthylène à haute densité 
Acide N-2-hydroxyéthylpiperazine-N'-2-éthanesulfonique 
High performance liquid chromatography 
High salt medium 
Force ionique 
Constante d'équilibre chimique 
Ligand 
Ion métallique libre 
Méthylmercure 
Modified high salt medium 
Modèle de l'ion libre 
Métal complexé 
Complexe neutre potentiellement lipophile 
Complexe hydrophile 
Polycarbonate 
Polymère perfluoralkoxy 
Polypropylène 
Polymère de tétrafluoroéthylène 
Tétrat1uoroéthylène 
University of Toronto Culture Collection 
Ultraviolet-visihle spectroscopy 

XIX 





1. Introduction 

Depuis l'aube de la préhistoire, les métaux ont fait l'objet de la convoitise des 

hommes. Recherchés pour une large part à des fins utilitaires ou comme sources de 

richesse, ils l'ont également été pour leurs propriétés esthétiques. Historiquement, le 

mercure, sous forme de cinabre (HgS), fut exploité aussi tôt que 700 ans av J.-c. par 

les phéniciens. Par la suite, les romains utilisèrent esclaves et prisonniers pour 

l'exploitation d'une des premières mines située en Espagne. Depuis, la production et 

l'exploitation de mercure ont été substantielles et les dommages à l'environnement 

importants. Par exemple, lors de la ruée vers l'or en Californie entre les années 1840 

et 1900, le mercure a connu une forte hausse d'exploitation afin d'aider les 

prospecteurs à séparer l'or de son minerai (Schuster et al., 2002). D'ailleurs, la 

quantité de mercure utilisée est estimée à 23 millions de kilogrammes afin de 

recueillir l'or contenu dans la Sierra Nevada en Californie. En conséquence, le 

mercure fut déversé dans les divers cours d'eau. 

Depuis que le mercure est utilisé, les préoccupations de santé publique associées à la 

contamination environnementale de celui-ci sont nombreuses. Dès 1940, Hunter et 

Russell (1940) ont rapporté un empoisonnement au méthylmercure causé par les sols 

agricoles contaminés. De plus, en 1956, à Minamata au Japon, Takizawa rapporte 

qu'une quantité importante de rejets industriels riches en méthylmercure (MeHg) 

avait été déversée à travers les années dans la mer, causant la mort de 48 personnes et 

provoquant l'invalidité de 2 952 individus (Takizawa, 2000). Ces rejets, provenant 

d'une usine fabriquant de l'acétaldéhyde, ont entraîné une augmentation des 

concentrations de MeHg dans les mollusques, les crustacés et les poissons à la base 

du régime alimentaire des habitants de la baie (Takizawa, 2000). De façon générale, 

le processus clé entraînant une hausse de la neurotoxicité et de la capacité 

d'accumulation du mercure est sa méthylation en méthylmercure (MeHg), par les 

bactéries sulfato-réductrices de nos lacs et zones humides (Morel et al., 1998). Afin 

d'être ainsi méthylé, le mercure doit tout d'abord franchir la membrane de la bactérie. 

Une fois le Me1-fg produit et excrété par les bactéries, il doit à nouveau franchir les 



membranes des orgamsmes à la base du réseau trophique, soit les producteurs 

primaires tels que les algues. Peu d'informations sont disponibles à propos des formes 

chimiques de mercure capables d'effectuer ce transfert transmembranaire chez les 

bactéries et les algues. Cette information est nécessaire afin de pouvoir comprendre et 

prédire la disponibilité du mercure dans différents écosystèmes ayant différentes 

caractéristiques physico-chimiques. 

Antérieurement à 1980, les principales sources de mercure qui suscitaient un souci 

environnemental ont impliqué des décharges ponctuelles liées aux processus 

industriels (p. ex. usines de pâtes et papiers) et l'utilisation du mercure lors de la 

séparation de l'or. Depuis, la préoccupation concernant le mercure dans 

l'environnement a changé. Bien qu'il reste du mercure résiduel dans l'eau suite à ces 

opérations, les préoccupations qui concernent le mercure portent maintenant sur la 

contamination à l'échelle continentale en provenance du transport atmosphérique 

largement dn à l'activité humaine (Nriagu, 1989; Pirrone et al., 1996; Schuster et al., 

2002). 

1.1 Cycle global du mercure 

1.1.1 Sources de mercure 

Divers organIsmes, tant nationaux qu'internationaux, se sont impliqués dans 

l'évaluation de la contamination actuelle (de l'eau, de l'air) par le mercure en plus de 

soutenir le développement de stratégies et de politiques afin de réduire les émissions 

de ce polluant. Il est généralement reconnu qu'une compréhension du niveau de 

contamination de base et du cycle du mercure est essentielle afin d'estimer la portée 

et l'impact de rejets anthropiques de mercure dans l'environnement (Nriagu, 1989; 

Raport UNEP, 2006). Il existe deux catégories de mobilisation du mercure, soit de 

sources naturelles et anthropiques (Mason et al., 1994; Morel et al., 1998; Schuster et 

01., 2002; Pacyna et al., 2006). Les sources atmosphériques naturelles de Hg 

(Tableau 1.1) incluent le dégazage de la croüte terrestre, les éruptions volcaniques, les 

incendies de forêt, l'érosion des sols ainsi que le dégazage des eaux de surfaces 

(N riagu, 1989; N riagu, 1999; Richardson, 2001). 
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Tableau l.1 Émissions globales de Hg total (l06 kg an- 1
) provenant des sources 

naturelles. Traduit de (Richardson, 2001). 

Poussières Dégazage Volcans Embruns Dégazage Dégazage Feux Météorites Végétation Total 

par le vent des sols marins océans eau douce forêts 

0,03 0,01 0,04 0,08 

0,035 0,03 0,006 0,03 0,03 0,071 

0,005 )0,24 0,001 0,16 )0,4 

1-2 0,06 2,3 1-2 1-2 3,3-4,3 

0,03 0,03 0,003 0,1 0,16 

0,05 1,0 0,02 0,77 0,02 0,61 2,5 

0,58-1,26 0,02- 2,0 0,85-2 

0,09 

1,12 0,447 0,9 2,47 

Tableau l.2: Émissions globales de Hg total (l06 kg an- 1
) provenant des sources 

humaines majeures. Traduit de (Nriagu et Pacyna, 1988). 

Emissions Apports écosys. Emissions 
Sources Sources Sources déposées sur les 

atmosphériques aquatiques 
sols 

Combustion de charbon Déchets agricoles 0-1,5 

-Utilisation d'électricité 0,16-0,54 Eaux usées domestiques 0-0,60 Résidus miniers 0,55-2,8 

-Industriel/ domestique 0,5-2,97 Scorie de fonderie 0,05~0,28 

Production métaux non- Procédés Déchets animaux 0-0,2 

ferreux manufacturiers 0-0,75 Dragage et autres 

-Production du Pb 0,008-0,16 -,~létaux 0,02-1,5 déchets de bois 0-2,2 

-Production Cu-Ni 0,037-0,21 -Chimiques 0-0,02 Déchets domestiques 0-0,26 

-Produits pétroliers 0,22-1,8 Dépôts atmosphériques 0,63-4,3 

Dépôt atmosphérique 

Incinération déchets Fomkrie èl affinage Déchets solides 0-0,08 

-1~lunicipaux 0,14-2,1 -f'vktaux non-ferreux 0-0,04 Cendres charbon 0,37-4,8 

-Boue d'épuration 0,015-0,06 Boucs municipales O,UI-O,1l 

Combustion de bois 0,060-0,3 Stériles miniers/minage: 0-0,15 Tourbières 0-0,02 

de métaux de hase 

Centrales thermiques 0-3,6 D':gradation de produits 0,)5-0,82 

commerciaux 

Total 0,91-6,2 Total 0,3-8,8 Tot:lI 2,2-11) 
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Les principales sources d'émission d'origine humaine sont la combustion de charbon, 

le raffinage de métaux (principalement le cuivre et le nickel), la production d'acier et 

la mise au rebut de déchets contenant du mercure (Tableau 1.2) (Nriagu et Pacyna, 

1988; Pacyna et al., 2006). Un débat persiste quant à la contribution relative du 

mercure de sources naturelles par rapport aux émissions dans l'environnement dues à 

l'activité humaine (Fitzgerald et a!., 1998; Rasmussen, 1998; Lindberg et a!., 2007). 

1.1.2 Spéciation du mercure dans l'environnement 

De façon générale, le mercure se retrouve sous différentes formes physiques dans 

l'environnement, soit sous forme vapeur, dissous dans l'eau ou encore lié à des phases 

solides minérales ou organiques. Dans l'atmosphère, la distribution globale du Hg 

s'effectue par des processus d'oxydation/réduction et de déposition et il se présente 

comme un composé inorganique sous deux états d'oxydation: mercure élémentaire, 

HgO, et mercure inorganique, Hg(II). La forme HgO constitue la majorité du mercure 

dans l'atmosphère (95-100 %) et prédomine sous forme gazeuse (Fitzgerald et 

Mason, 1996). Le Hg(II) tend plutôt à être présent dans l'eau atmosphérique, soit 

dissous ou adsorbé sur les particules contenues dans les gouttes d'eau. La grande 

affinité du Hg(II) pour les ligands sulfurés donneurs d'électron suggère que les 

complexes entre ces deux éléments sont des espèces importantes dans les nuages, et 

ce, même dans les régions où l'air est non pollué (Pai et al., 1997). Van Loon et a!., 

(2000) ont rapporté que, dans certaines conditions, le complexe HgSO] a pu être 

observé, mais celui-ci n'est généralement pas celui qui est le plus dominant et stable 

lorsque la concentration de S(rV) excède grandement celle du Hg tot . Ce composé 

instable se réduit de nouveau en HgO et/ou en un complexe Hg-S02(aq) (Van Loon et 

o!., 2001). Sous des conditions naturelles, il a été démontré que le complexe 

Hg(SO,)22
- est celui présent dans les gouttelettes d'eau atmosphériques (Van Loon et 

of., 2001). 

En phase gazeuse, plusieurs processus interviennent dans la chimie du mercure. 

Beaucoup d'incertitudes règnent à savoir lequel est le plus dominant parmi 

l'ensemble des processus. Selon certains, l'ozone semble jouer un rôle dans 

l'oxydation du mercure (Munthe, 1992). Des éléments tels que la variabilité de la 
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concentration du Hg similaire à celle de l'ozone en arctique après la levée du jour 

polaire et une corrélation positive observée sur le site (Schroeder et al., 1998) 

viennent appuyer cette théorie à propos de l'oxydation du Hgo. Cependant, les 

réactions du Hg avec l'ozone et les halogènes moléculaires seraient trop lentes pour 

être considérées des éléments clés dans la diminution du mercure atmosphérique. De 

surcroît, ces réactions ne pourraient jouer un rôle important dans la diminution du Hg 

atmosphérique parce que ces dernières sont de nature photochimique et sont 

observées uniquement au lever du jour polaire et non durant l'hiver (Khalizov et al., 

2003). D'ailleurs, Ariya et al. (2002) ont mentionné qu'une baisse rapide du HgO et de 

l'ozone, coïncidant avec l'augmentation de la concentration d'halogènes, a été 

observée dans plusieurs régions de la haute arctique et subarctique, ce qui vient 

appuyer le fait que ce n'est pas l'ozone qui contribue a diminuer le HgO, mais bien la 

présence d'halogènes qui diminuent les concentrations d'HgO et d'ozone. 

La réaction entre le HgO et les halogènes atomiques est considérablement plus rapide 

que celle entre le HgO et l'ozone ou les halogènes moléculaires (Khalizov et al., 2003; 

Ariya et al., 2002). Il est très probable que celles-ci jouent un rôle important dans la 

chimie du mercure gazeux (particulièrement le Br parce que le Cl ne se retrouve pas 

en concentration assez élevée pour influencer la diminution du Hg atmosphérique) 

(Ariya et al., 2002). Le BrO a été identifié comme agent oxydant et relié à la baisse 

de concentration du HgO (Raotle et Ariya, 2004). lis ont démontré, lors d'expériences, 

l'existence de composés tels que HgBr, HgBrO/HgOBr et le HgO dans la phase 

condensée (aérosol et dépôt). 

L'oxydation du Hg atmosphérique par les radicaux HO (source d'agent oxydant du 

Hg qui est généralement considéré être le résultat de la photolyse de l'ozone suivie 

par des réactions avec la vapeur d'eau) est également une autre possibilité de réaction 

avec le Hgo. Suite à cette oxydation, le HgO a été identifié dans les formes gazeuses 

et d'aérosol (Biswajit et Ariya, 20(4). Cependant, ce processus n'aurait qu'un impact 

mineur sur la diminution importante des concentrations de HgO dans l'arctique (Ariya 

et al., 2(02). D'autres processus d'oxydation par différents agents oxydants ont été 
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relevés comme thermodynamiquement favorables tels que ocr, CI2 (Seigneur et al., 

1994), HN03 (Lin et Pehkonen, 1999) ou H202 (Tokos et al., 1998). 

Le retour du mercure de l'atmosphère vers la surface terrestre se produit en grande 

partie par le biais des dépôts humides du Hg(II) dissous. Puisque le processus 

d'oxydation du HgO en Hg(II) est relativement lent, le temps de séjour du mercure 

dans l'atmosphère peut s'échelonner en termes d'années (Fitzgerald et Mason, 1997; 

Schroeder et al., 1998). Ce temps suffit pour que le mercure atmosphérique soit 

distribué partout autour du globe avant de retourner sur la surface de la terre. Une fois 

oxydé, 60 % du Hg(II) est déposé sur les milieux terrestres et 40 % sur les milieux 

aquatiques (Mason et al., 1994; Mason et Sheu, 2002). 

Dans les eaux oxiques naturelles (site non contaminé), le mercure est présent sous 

différentes formes physiques et chimiques à des concentrations qui varient entre 

5-100 pM (= 5-100 x 10-12 mollL) (Morel et al., 1998). Les concentrations présentes 

se répartissent entre trois phases distinctes, soit: dissoute, colloïdale et particulaire 

(Morel et al., ] 998). La proportion de chaque phase varie grandement selon les 

saisons et la profondeur dans la colonne d'eau. La concentration du mercure par unité 

de poids particulaire est relativement constante, ce qui reflète possiblement un 

équilibre d'adsorption entre la phase dissoute et la phase particulaire (Meili, 1997). Il 

n'existe pas d'évidence quant à la forme chimique exacte du mercure particulaire; il 

est probable qu'il soit lié à la matière organique en suspension (Morel et al., 1998). 

Le mercure dissous existe sous différentes formes, soit: HgO; Hgh
; composés 

organo-métalliques (monométhylemercure, CH3Hg +; diméthylemercure (CH])2Hgo); 

thiocomplexcs (HgSR); complexes avec les ligands OH", CT et avec la matière 

organique. Les calculs thermodynamiques indiquent que le mercure divalent dans les 

eaux de surface, Hg(II), n'est à toute fin pratique pas présent sous sa forme libre, 

Hg2-, mais devrait être complexé variablement aux ions hydroxydes (Hg(OHy", 

Hg(OHh Hg(OHh) et aux chlorures (HgCI-, HgCIOH, HgCI 2, HgCI3-, HgCLt) 

selon le pH et la concentration d'ions cr (Stumm et Morgan, 1996) (figure 1.1). 
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Diagramme des hydroxo et chloro complexes du Hg(II) (5-100 pM) en 

fonction du pH et de la concentration des chlorures dans les conditions 

générales de r eau douce et salée. Tirée de (Morel et al., 1998). 

Par ailleurs, même si les ions chlorures et le pH jouent un rôle important dans la 

spéciation du mercure, il est possible, même dans la portion oxygénée de la colonne 

d'eau, de retrouver le Hg(I1) lié avec les sulfures (S2- et HS-) malgré l'instabilité 

thermodynamique de ceux-ci en présence d'oxygène (Luther et Tsamakis, 1989). De 

plus, une fraction encore mal définie de Hg(Il) est vraisemblablement liée aux acides 

humiques et fulviques (composés organiques constituant 50-90 % du carbone 

organique dissous dans les eaux naturelles). D'ailleurs, Meili (1997) suggère que 

95 % du mercure lOorgamque oxydé dans les lacs soit lié à la matière organique 

dissoute. 
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Dans la portion anoxique de la colonne d'eau, la grande affinité du mercure pour les 

sulfures contrôle la spéciation du Hg(II), laquelle est complètement dominée par les 

complexes sulfurés et bisulfurés (HgS2H2, HgS2R et HgS2
2
-). Dans les sédiments, 

l'HgS(s) est considéré comme l'espèce particulaire qui contrôle la solubilité du Hg(U) 

dans les eaux anoxiques (Morel et al., 1998). Il est cependant difficile d'affirmer 

analytiquement la nature chimique exacte du mercure présent dans les sédiments. Il 

est possible qu'en plus d'être précipité sous forme de HgS(s), le mercure dans les 

sédiments soit lié à la matière organique particulaire ou bien à des particules 

inorganiques telles que les oxydes de fer (Triffreau et al., 1995). 

1.2 Thiosulfate en milieu aquatique 

L'analyse thermodynamique du processus d'oxydation des sulfures suggère que seul 

le sulfate devrait être produit; les limitations cinétiques mènent pourtant à la 

formation de composés partiellement oxydés tels que le thiosulfate (Wasserlauf, 

1982). La détennination du soufre inorganique et des espèces oxydées de soufre est 

donc essentielle afin de comprendre plusieurs processus environnementaux incluant 

le métabol isme des bactéries sulfato-réductrices ainsi que la spéciation des métaux i) 

en milieu anoxique (Henneke et al., 1997; O'Reilly et al., 2001), ii) dans les lacs 

volcaniques (Takano, 1987) et iii) dans les sources hydrothermales (Webster, 1987; 

Webster, 1989; Xu et al., 1998; Xu et al., 2000; Druschel et al., 2003). La 

détennination de la spéciation du soufre est aussi importante dans plusieurs situations 

industrielles, particulièrement dans les effluents d'usines de pâtes et papiers (Kuban 

et Karlberg, 2000), de sites miniers (Hitchen et Smith, 1976; Makhija et Hitchen, 

1979; Vigneault et al., 2003; Vigneault et al., 2003) ou de l'industrie de la photo 

(Purcell et Peters, 1998). Les formes réduites de soufre qui entrent dans 

l'environnement à partir des processus énumérés plus tôt peuvent influencer la 

biodisponibilité des métaux par précipitation ou en agissant comme agent complexant 

(Makhija d Hitchen, 1979; Morel et Hering, 1993; Morel et al, 1998; Fortin et 

Campbell, 2(01) certaines de ces formes sont toxiques à basse concentration 

(Bagarinao, 1992). 
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1.2.1 Cycle du soufre 

Les formes de soufre dans les lacs peuvent provenir des dépôts atmosphériques 

humides ou secs, de l'altération de sulfates ou du minerai sulfuré (Wetzel, 2001). Les 

sources atmosphériques anthropiques de soufre en Amérique du Nord sont 

principalement la combustion de combustibles fossiles ainsi que l'affinage de 

minerais sulfureux (Nriagu, 1999). Dans les eaux en contact avec l'atmosphère, le 

sulfate est l'espèce prédominante de soufre présente. 

Les sulfates sont une partie importante du cycle biogéochimique du soufre et sont 

grandement influencés par la présence de zones oxiques/anoxiques dans la colonne 

d'eau et dans les sédiments. Ces zones constituent le produit du réchauffement de 

l'eau à la surface combiné à l'action du vent, qui contribuent à créer une couche 

qu'on appelle l'épilimnion. L'hypolimnion, eau plus profonde et parfois anoxique, a 

une température de ~4 oC et est séparé de l'épilimnion par le métalimnion et la 

thermocline. C'est principalement dans l'hypolimnion que le sulfate est soumis à une 

réaction principale, une réduction biologiquement catalysée par des mécanismes 

assimilatoires ou dissimilatoires. Concernant la réduction dissimilatrice de sulfate, 

elle est produite principalement par les bactéries sulfato-réductrices des genres 

Desulfovibrio et Desulfomaculum à l'interface de la zone oxique/anoxique (Marschall 

et al., 1993; Van Gemerden, 1993). À ce moment, le sulfate, dont l'état d'oxydation 

est de +6, est converti en sulfure d'hydrogène (état d'oxydation de -2). Les bactéries 

sulfato-réductrices, en l'absence d'oxygène, utilisent les ions sulfate comme 

accepteurs d'électron ou comme agents oxydants pour le métabolisme respiratoire de 

la matière organique (Van Gemerden, 1993). 
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À l'inverse, les sulfures, étant des ions réactifs, peuvent s'oxyder rapidement autant 

chimiquement que biologiquement (Zopfi et af., 2001) en piégeant l'oxygène dissous 

contenu dans la colonne d'eau pour être convertis en différents oxyanions de soufre: 

sulfite sot, thiosulfate S20/-, tetrathionate S40t, sulfate SO/- (Kondo et al., 

2000). Plus spécifiquement, le thiosulfate est utilisé comme un donneur ou un 

accepteur d'électrons durant les réactions réductrices ou oxydantes réalisées par une 

variété de bactéries. Cependant, la plupart des espèces chimiques intermédiaires de 

soufre énumérées ci-haut sont des formes métastabLes qui seront éventuellement 

oxydées sous forme de sulfate, l'espèce chimique la plus stable en milieux oxiques 

(Stumm et Morgan, 1996). 

1.2.2 Présence du thiosulfate dans les rejets anthropiques 

L'occurrence en milieu aquatique de composés de soufre réduit, tels que le 

thiosulfate, est rendue possible par des processus biologiques et géochimiques 

naturels (Jorgensen, 1990a; Jorgensen, 1990b; Sass et al., 1992; Van Gemerden, 

1993), qui sont décrits dans la section précédente, ainsi que par le déversement en 

milieu naturel de rejets anthropiques. En effet, l'industrie minière rejette des thiosels 

produits au cours de la flottation de minerai sulfureux (Vigneault et al., 2003). Purcell 

et Peters (1998) rapportent que plus de 99 % des industries photographiques 

déchargent leurs eaux usées, qui contiennent des complexes d'argent-thiosulfate, dans 

les systèmes publics de traitement de l'eau. Par exemple, à l'étape du traitement 

d'images photographiques, l'argent est complexé avec le thiosulfate puis rejeté lors du 

développement. L'argent, dans ces effluents, peut être présent sous diverses formes, 

mais principalement sous celle de complexe d'argent-thiosulfate Ag(S203)23- et 

Ag(S203},5-. Durant le traitement des eaux usées, ce thiosulfate d'argent est converti 

en sulfure d'argent, lequel précipite durant k procédé (Purcell et Peters, 1998) tandis 

que le thiosulfate est oxydé sous f0n11e de sul t~lte. 
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1.2.3 Présence du thiosulfate dans les eaux naturelles 

Précédemment, la description générale du cycle du soufre a permis de détailler les 

processus généraux de formation du thiosulfate et d'expliquer la présence de 

thiosulfate dans les eaux naturelles. Même si la présence de thiosulfate a été 

démontrée, les calculs thermodynamiques indiquent qu'aucun des sulfuroxyanions en 

milieu naturel ne devrait avoir une concentration plus élevée que 0,01 % de la 

concentration dissoute de soufre total. Par conséquent, si 10-2 M est considérée 

comme étant une limite supérieure raisonnable dans la plupart des sources 

hydrothermales et d'eau douce, aucun des sulfuroxyanions ne devrait avoir une 

concentration excédant 1 !-lM (Druschel et al., 2003). Dans le tableau 1.3, on retrouve 

un résumé des différentes études qui démontrent qu'il est souvent possible de 

rencontrer dans les eaux naturel1es des concentrations de thiosulfate dépassant 1 !-lM. 

Tableau 1.3: Concentrations de thiosulfate retrouvées en milieu naturel. 

Site Source [S20 3
2

] Référence 

d'échantillonnage (!-lM) 

Formation Dogger, Saumure 100-200 (Boulegue 1978) 

France 

Wai-O-Tapu, Hydrothermalc 705-875 (Webster, 1987; Webster, 1989) 

Nouvelle-Zélande 

Bulgarie Hydrotherrnalc 5-38 (Veldeman et a!., 1991) 

Italie Hydrothamale 0-36 (Pentecost, 1995) 

Ojo Caliente, Hydrothcrma le 45 (Xu et al., 1998; Xu et al., 2000) 

Parc Y cllowstone, E-U 

Lac Suigetsu, Japon Eau douce 1-60 (Kondo ct u!., 2000) 

Fosse de Cariaco, i'v[arine 0-12 (Zhang et Millero, 1993) 

Venezuela 

Fjord Mariager, Marine 5,2 (Zopfi et a!., 2001) 

Danmark 

Lac Solar i'vlarinc 170 J0rgensen et Cl!., 1990a 

Lac Pavin Eau douce 18900 (Olive et Boulegue, 2004) 
---

Lac Mahoney Lac salin 1-20 (Overmannetal., 1996) 

Fjord Franwaren Marin 7-35 (Millero, 1991) 
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Au Canada, particulièrement au Québec, peu de travaux de recherche ont évalué la 

présence de thiosulfate en milieux naturels: seules quelques recherches menées par 

les Laboratoires des mines et des sciences minérales (CANMET, Ressources 

naturelles Canada) portent sur la présence de thiosulfate dans les eaux résiduaires 

minières. Quant à la présence de thiosulfate en eau douce, seul le lac St-Pierre a fait 

l'objet d'analyses. Une concentration significative de thiosulfate de l'ordre de 1 !lM Y 

a été trouvée (communication personnelle, B. Vigneault, Ressources naturelles 

Canada). 

l.2.4 Méthodes d'analyse du thiosulfate 

Plusieurs techniques analytiques ont été développées au fil des ans afin de déterminer 

la quantité d'ions sulfureux (sulfure (S2'); polysulfures (Sx 2-, x2:2); sulfite (S03
2
-); 

sulfate (SOl-); thiosulfate (S20/-); dithionate (S20t); polythionate (Sxot. x2:3)) 

dans divers milieux. Parmi ces techniques, des méthodes d'analyse chimiques existent 

pour la plupart des espèces mentionnées ci-haut (O'Reilly et al., 2001). Le principal 

désavantage de ces méthodes réside dans le fait qu'elles prennent beaucoup de temps 

et généralement elles ne sont applicables que pour la détermination d'un seul ion à la 

fois. La spectrophotométrie visible - ultraviolet (UV-VIS) est également utilisée avec 

une limite de détection de 10-6 M; elle présente toutefois le même désavantage que les 

méthodes chimiques humides, soit de ne pouvoir analyser qu'un seul élément à la 

fois. Les techniques électrochimiques, telles que la polarographie et la voltamétrie, 

peuvent déterminer deux ou trois espèces simultanément mais ne permettent pas 

d'analyser un spectre d'ions sulfureux en même temps. Les méthodes de 

spectroscopie infrarouge à transformée de Fourier (FTTR), de spectrométrie 

infrarouges par réflectance totale (FTTR) ainsi que celle de la spectrométrie Raman 

peuvent être utilisées pour l'analyse simultanée de plusieurs ions sulfureux en 

solution (O'Reilly et al., 20(1). Le désavantage de ces méthodes est leur limite de 

détection, qui se situe typiquement entre 10-4 et 10.2 M. La méthode d'analyse par 

chromatographie ionique moderne est devenue la technique de séparation la plus 

utilisée puisqu'elle permet de déterminer plusieurs anions sulfureux lors d'une seule 

analyse tout en gardant une limite de détection entre 10-7 à 10-5 M (O'Reilly et al., 

2001). 
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1.2.5 Complexation thiosulfate-mercure 

Sous des conditions environnementales oxiques typiques, la spéciation du mercure 

inorganique est majoritairement dominée par les réactions avec les chlorures (section 

1.1.2). Le Hg(II) étant cinétiquement labile, sa distribution entre différents ligands 

peut donc être estimée par une modélisation numérique si des valeurs fiables des 

constantes de stabilité sont disponibles. Par ailleurs, d'autres ligands significatifs 

présents dans l'environnement peuvent également avoir une influence sur la 

spéciation du Hg (II) (Morel et Hering, 1993). Certaines valeurs de constantes de 

formation pour les ligands ont été répertoriées (Powell et al., 2004) (Tableau 1.4). 

Tableau 1.4 : Valeurs des constantes de formation recommandées pour les différents 

ligands 

Réactions avec les chlorures 

HgCh(aq), Hg2
-i- + 2cr _ HgCh(aq) 

Hg(OH)CI(aq), Hg2+(aq)+ cr(aq)+ H20 - Hg(OH)CI(aq)+ H+(aq) 

Réaction selon le pH 

Hg2+ + 2H20 _ Hg(OH)2(aq) + 2H+ 

Réactions avec les carbonates 

Hg(OH)2 + CO2(g) - HgC03(aq) + H20 

Hg(OH)2 + CO2(g) - HgHC03 + H20 

Hg(OH)2 + HC03- - Hg(OH)CO]- + H20 

Réactions avec les phosphates 

Hg2
+ + HPo.t _ HgHPO-l(aq) 

Hg2C + HPO . .t _ HgPO.j- + H" 

Réaction avec les sulfates 

13 

log ~ = 14,00 

log ~ = 4,27 

log ~ = -5,98 

log K = -0,70 

log K = 3,63 

log K = 0,98 

log K = 8,8 

log K = 3,25 

log K = -1,4 



Contrairement à certains de ces ligands, le thiosulfate n'a pas besoin d'être présent en 

concentration élevée pour influencer significativement la spéciation du mercure. Par 

exemple, pour une concentration de 20 nM de mercure, il ne faudrait que 40 nM de 

thiosulfate pour complexer la presque totalité du mercure (Figure l.2). Ainsi, lorsque 

les conditions naturelles le permettent ou que l'environnement aquatique est perturbé 

par des apports anthropiques de thiosulfate, ce ligand inorganique peut former une 

série de complexes stables avec le mercure (Hg(S2Ü3)22- log K = 29.86; Hg(S2Ü3)34-

log K = 32.26; Hg(S2Ü3)46-log K = 33.61; (Petit et Powell 2003)). 

1e-12 1e-11 1e-10 1e-9 1e-8 1e-7 1e-6 1e-5 1e-4 1e-3 1e-2 1e-1 1e+O 

[Thiosulfate] (M) 

__ Hg(OH)2 

-- Hg(S203)t 

--_ Hg(SP3)3
4
-

--.-- Hg(SP3)4
6

-

Figure 1.2 : Spéciation du mercure selon la concentration de thiosulfate calculée à 

l'aide du logiciel MINEQL+ 4.5 en utilisant une concentration totale 

de Hg de 20 nM à pH 7 et un milieu ouvert à l'atmosphère et en 

utilisant les concentrations des divers ions contenus dans le milieu 

d'exposition MHSM-I (voir le tableau 2.2 pour la composition de ce 

milieu). 
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1.3 Interaction métaux-algues: Modèle de l'ion libre (MIL) 

Déjà avant 1975, l'interaction entre les métaux et les différents types d'organismes a 

été le sujet de plusieurs travaux de recherche (Mount, 1966; Barber et Ryther, 1969; 

Whitton, 1971; Bryan, 1971; Lewis et al., 1972; Lewis et al., 1973). À ce moment, 

l'accent était dirigé vers des organismes ciblés ainsi que sur l'influence sur certaines 

variables biologiques (stade de vie, nutrition, âge, etc.) sur la toxicité des métaux. Peu 

d'études se sont intéressées au milieu d'exposition (spéciation du métal, pH, 

alcalinité, force ionique l, etc.). 

Plusieurs de ces expériences furent réalisées en ajoutant un métal d'intérêt à un milieu 

standard d'exposition sans tenir compte de l'effet de ce milieu sur le métal étudié. 

L'arrivée de programmes informatiques conçus pour réaliser des calculs d'équilibre 

chimique complexes au début des années 1970 a changé cette tendance. En effet, 

l'accès à ces programmes a permis de calculer la spéciation du métal et de réaliser des 

expériences en milieu synthétique défini contenant seulement des ligands aux 

constantes de stabilité connues. De cette façon, l'accent était mis sur le milieu 

d'exposition pour déterminer la réponse biologique (par exemple: prise en charge, 

toxicité) d'un organisme exposé à un métal. Par la suite, un nombre important 

d'expériences ont été effectuées selon cette approche sur une variété d'organismes 

(par exemple: algues, bactéries, micro-invertébrés et poissons). Plusieurs 

observations issues de ces expériences soutiennent le principe que la réponse 

biologique d'un organisme exposé à un métal est habituellement fonction de la 

concentration de l'ion métallique libre (M' 7 ou MZ
+ (H20)n; aquo-ion) présent sous 

forme dissoute. Le modèle de l'ion libre (MIL) a été développé suite à ces 

expériences (Morel, 1983). Ce modèle regroupe toutes les observations qui indiquent 

que la prise en charge, la nutrition et la toxicité des métaux traces cationiques varient 

en fonction de la concentration de l'aquo-ion. Le MIL a fait l'objet d'analyses 

critiques par Campbell (1995), Hudson (1998) et Campbell et al. (2002). Comme 

mentionné à la section 1.3.1.1, il existe des exceptions au MIL. Le mercure est un 

métal qui est de plus en plus mentionné. Des résultats suggèrent que le mercure, 

contrairement aux autres métaux, puisse entrer chez les bactéries et chez les algues 
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via une diffusion passive à travers la membrane de complexes neutres lipophiles tels 

que HgChO et HgSO (Mason et al., 1996; Benoit et al., 1999; Benoit et al., 200 la). La 

prémisse de base de cette hypothèse est que la prise en charge du Hg(II) est reliée à 

l'abondance d'espèces lipophiles neutres dans la solution d'exposition (Mason et al., 

1996). 

D'autres résultats indiquent plutôt l'existence d'un mécanisme physiologiquement 

régulé de transport facilité du mercure chez Vibrio anguillarum et Escherichia coli 

(Golding et al., 2002). Ces chercheurs ont étudié l'influence de la spéciation du 

mercure sur sa prise en charge par ces deux bactéries. Sommairement, s'il y avait eu 

diffusion passive, la prise en charge du mercure aurait dü être plus élevée dans la 

solution où l'espèce HgCh prévaut que dans la solution où c'est l'espèce Hg(OH)2 

qui domine, ce qui n'était pas le cas pour ces deux espèces de bactérie. Golding et al. 

(2002) ont conclu que l'assimilation du Hg(II) par les bactéries se produisait par 

transport facilité (Figure 1.3,-voie i ou ii). 

Toutefois, pour la grande majorité des cas considérés, l'idée principale du MIL selon 

laquelle la concentration de l'ion libre métallique est le meilleur prédicteur de la 

réponse biologique à une exposition aux métaux demeure vàlable. Le MIL stipule 

également qu'afin d'observer une réponse biologique d'un organisme cible face à un 

métal, le métal doit interagir ou traverser une membrane cellulaire. Cette interaction 

du métal avec la surface cellulaire, qui inclut autant la forme libre en solution (Mz+) 

que les formes complexées (ML), peut être représentée par la formation du complexe 

M-X-cellu\e (M = métal; X-cellule = ligand cellulaire). Les réactions suivantes 

illustrent un cas simple où l'ion métallique libre entre en contact avec une surface 

cellulaire: 
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Équilibre en solution 

(1.1 ) 

K = [ML] 
1 [Mz

+ ] • [ L ] (1.2) 

Réaction de surface de M Z
+ 

M Z
+ + ·X-cellule ( Kl ) M-X-cellule (1.3) 

{ M-X-cellule } = K 2 {·X-cellule } • [ M Z
+ ] 

(lA) 

OÙ KI et K2 sont des constantes conditionnelles d'équilibre et L un ligand en solution 

dont la charge négative n'est pas indiquée pour simplifier les équations. Il est à noter 

que respectivement { } et [ ] font référence aux concentrations de surface et d'espèces 

dissoutes. 

Selon Morel et Hering (1993), la réponse biologique est implicitement 

proportionnelle à la concentration du complexe de surface, c'est-à-dire selon le degré 

de saturation des sites -X-cellule. L'hypothèse de base étant que la concentration des 

sites -X-cellule demeure constante (les métaux dans l'environnement étant 

normalement présents en faibles concentrations), l'équation (lA) indique donc que la 

réponse biologique peut varier directement en fonction de la concentration de MZ+ en 

solution. De façon analogue, si c'est le complexe ML qui réagit avec la paroi 

cellulaire, la réponse biologique varie de nouveau en fonction de la concentration de 

[M77
], à condition que la réaction avec le ligand cellulaire s'effectue par échange de 

ligands, et alors l'équation (1.5) s'applique. En réarrangeant l'équation (l.2), on 

obtient l'équation (1.6). La substitution de cette dernière à l'intérieur de l'équation 

(1.7) mène à l'équation (1.8). Ces réarrangements indiquent que la concentration du 

complexe M-X-cellule demeure dépendante de la concentration du métal libre en 

solution, tel que démontré précédemment dans l'équation (lA). 
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Réaction de surface de ML 

ML + -X-cellule ~ M-X-cellule + L (1.5) 

[ ML ] = K • [ MZ+] 
[ L] 1 

(1.6) 

{-X-cellule} • [ ML] 
{ M-X-cellule } = K 

3 [ L ] 
(1.7) 

{ M-X-cellule } = K3 • KI • {-X-cellule} • [ M
Z

+ ] (1.8) 

Considérons maintenant la possibilité que le ligand ne soit pas échangé, contrairement 

au cas illustré par l'équation (1.5). Ce type de réaction donnerait lieu à la formation 

d'un complexe ternaire L-M-X-cellule, tel qu'illustré dans l'équation (1.9). Dans 

cette éventualité, la concentration de métal à la surface deviendrait fonction du 

complexe ML plutôt que fonction de la concentration du métal libre en solution M Z
+. 

ML + X-cellule ( K, ) L-M-X-cellule ( 1.9) 

{ L-M-X-cellule } = K4 • {X-cellule} • [ ML ] (1.10) 

1.3.1 Hypothèses du MIL 

Les fondements à la base qui sous-tendent le MIL (Campbell, 1995) sont présentés 

ici (Campbell et 01.,2002) : 

1. La membrane plasmique constitue le site primaire d'interaction entre le métal 

présent en solution et les organismes vivants. 

2. Cette interaction du métal aVèC la membrane mène à la formation d'un 

complexe de surface M-X-cellule décrit dans l'équation (3). La création de 

complexes de surface dépènd également de la présence d'autres cations en 

solution, notamment les ions H'-, Ca2~, Mg2
+, qui peuvent concourir avec le 
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métal d'intérêt en se liant aux sites de complexation de surface sous forme H­

X-cellule, Ca-X-cellule et Mg-X-cellule. De telles réactions contribueraient à 

réduire le nombre de sites de liaisons libres ainsi qu'à diminuer la réponse 

biologique de l'organisme cible. 

3. Le transport du métal en solution vers la membrane cellulaire (Figure 1.3) 

ainsi que sa complexation de surface se produisent rapidement, menant à un 

pseudo-équilibre entre le métal en solution et la membrane cellulaire. La prise 

en charge du métal est l'étape limitante, étant plus lente que la phase transport 

en solution et la complexation de surface. 

4. La réponse biologique (prise en charge, nutrition ou toxicité) est uniquement 

dépendante de la concentration du complexe de surface {M-X-cellule}. 

5. Dans la gamme de concentrations d'intérêt toxicologique du métal, la 

concentration de sites de liaisons libres eX-cellule} doit demeurer à-peu-près 

constante et la variation du complexe M-X-cellule suit celle de [Mz+] 

(équations 1.4 et 1.8). 

6. Lors de l'exposition au métal d'intérêt, la nature de la surface biologique doit 

demeurer constante. 
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Toutes ces hypothèses de bases ont été conservées dans la manifestation la plus 

récente du MIL (Santore et al., 2001; Di Toro et al., 2001) appelée le «Modèle du 

Ligand Biotique» (<<Biotic Ligand Model» ou BLM). Dans le BLM, l'espèce 

fX-cellule} a été renommée fLigand biotique}; autrement les deux modèles 

reposent sur les mêmes bases . 

Figure 1.3 

M + y ~MY --.MY 

n L + M ~ M-Ln 

Représentation conceptuelle du transport transmembranaire de métaux 

non essentiels comme le Hg. La voie T représente un système de 

transport de métaux essentiels comme, par exemple, Ca, le Cu et le Zn, 

La voie Tf représente un système de transport d'acides aminés ou 

d'anions (Y = Cl-, cot, So.t ou S20/'). La voie III représente la 

diffusion passive de complexes lipophiles (modifiée de Fortin, 2000). 
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/.3.1./ Exceptions au MIL 

Les exemples où la biodisponibilité d'un métal ne suit pas l'activité de l'ion 

métallique libre sont plutôt rares. Ces quelques exceptions, provoquées par une non­

conformité à l'une des différentes hypothèses du MIL, sont généralement regroupées 

en trois classes : 

• Dans la littérature on retrouve quelques exemples où la biodisponibihté 

augmente après une complexation, cette disponibilité accme étant attribuable 

à la formation de complexes neutres lipophiles, MLn 0 (Phinney et Bmland, 

1994; Phinney et Bmland, 1997; Croot et al., 1999). On pourrait s'attendre 

que ces complexes traversent la membrane biologique directement 

(Figure 1.3, voie III) sans devoir empmnter les systèmes de transport 

membranaire des métaux essentiels comme le Cu ou le Zn. 

• Les exceptions de la deuxième classe impliquent la formation de complexes 

hydrophiles avec des ligands assimilables de faible poids moléculaire (p. ex., 

les acides aminés, l'acide citrique et le thiosulfate) pour lesquels il existe un 

transporteur au niveau de la membrane cellulaire (Campbell, 1995; Errécalde 

et al. , 1998; Errécalde et Campbell, 2000; Fortin et Campbell, 2001; Hiriart­

Baer el al. , 2005). On suppose à ce moment que le transporteur responsable de 

l'assimilation du ligand L est peu sélectif et qu'il peut s'accommoder non 

seulement du ligand L, mais également du complexe ML. Ce transport 

accidentel offre donc au métal une voie additionnelle pour atteindre l'intérieur 

de la cellule (Figure 1.3, voie Il). 

• Le <..krnier type d'exception implique des métaux ayant une: cinétique de 

compk'Œtion-dissociation lente (Hudson, 19n) et/ou un transport à travers la 

membrane biologique plus lent que la prise en charge (Hudson et Morel, 

1990). 
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1.3.2 Transport transmembranaire 

1.3.2.1 Métaux essentiels et toxiques 

Dans la section précédente, il a été mentionné qu'il devait, préalablement à son 

internalisation, y avoir un lien entre le métal et la membrane sous forme d'un 

complexe de surface. Les macromolécules qui forment la membrane renferment une 

variété de groupements fonctionnels qui permettent ce lien. Dans le cas d'une algue 

comme Chlamydomonas reinhardtii, le lien consiste en des groupements 

carboxyliques, amino, thio, hydroxo et hydroxy-carboxyliques (Xue et al., 1988). 

Même si les divers types de membranes cellulaires ont des groupements et des 

caractéristiques distincts, ce sont plutôt les similarités entre les membranes qui sont 

d'intérêt. Trois mécanismes généraux de transport transmembranaire ont été 

identifiés: i) transport facilité du cation qUI implique un transporteur 

transmembranaire protéique ou un canal transmembranaire (Stein, 1990; Campbell, 

1995) ii) transport facilité d'un complexe métallique anionique, qui implique un 

transporteur d'anions peu sélectif (Campbell, 1995; Errécalde et al., 1998; Errécalde 

et Campbell, 2000; Fortin et Campbell, 2001); iii) transport passif, par simple 

diffusion d'un complexe métallique neutre et lipophile (Bienvenue et al.. 1984; 

Phinney et Bruland, 1994; Mason et ul., 1996). 

Normalement, les espèces métalliques les plus communes dans les eaux naturelles 

sont cie nature hydrophile, ce qui fait en sorte que la plupart des métaux cationiques et 

leurs complexes ne peuvent traverser la membrane par diffusion simple, n'impliquant 

pas de transporteur; au contraire, et c'est la voie (i) qui prédomine (Campbell, 1995). 



Dans le cas du transport général par la voie (i), on peut identifier quatre principales 

étapes menant à la prise en charge du métal (Figure 1.4) (Campbell et al., 2002; 

Pelletier et al., 2004) : 

• Advection ou diffusion du métal (complexé ou non) de la solution vers la 

membrane biologique; 

• Diffusion du métal au travers de la couche protectrice externe; 

• Complexation du métal à des sites physiologiques inertes dans la couche 

protectrice (mucus pour un poisson et paroi cellulaire pour une algue); 

• Prise en charge du métal (étape lente). 

Dans ce cas du transport général par la voie (i), c'est le MIL qui s'applique et la 

réponse biologique varie en fonction de la concentration de l'ion métallique libre en 

solution. 

Intirfeur 
dela 

cellule 

Figure 1.4: 

Membl"Vle PlfcM Couche de ScMuIIon 
cellulaire cellulaire ditrualon 

K ~ ML'_ML ML 
) , 

/, 

Ir' Ir' X-M L·· 
fi. 

K~ • M:+'_ MZ. MZ. 

Représentation conceptuelle des interactions métaux-organismes. 

Mz+ = ion libre: ML = métal complexé; Lz- = ligand (acide aminé, 

citrate, S20,2, CO/, CT) ; M-X = métal complexé à la surface 

(modifiée de Call1[1bell, 1(95) 

Î) _ _ J 



1.3.2.2 Su ljà te 

En principe, l'assimilation de complexes hydrophiles (métal-ligand) peut se produire 

en présence de ligands inorganiques tels que les phosphate et sulfate. Pour la plupart 

des métaux, la formation d'aquo-complexes avec les ions phosphate ou sulfate est 

thermodynamiquement improbable. Cependant, suite aux recherches de Fortin et 

Campbell (2001) et à l'identification d'un mode de transport facilité d'un complexe 

métallique an ionique (section 1.3.2.1), il importe d'aborder la notion de transport 

transmembranaire des métaux via le transporteur de sulfate. Le fait que les algues ont 

normalement une concentration en sulfate plus élevée que le milieu ambiant suppose 

un haut taux d'imperméabilité de la membrane cellulaire ainsi que l'existence de 

transporteurs (perméases) qui peut pomper les ions à travers la membrane contre un 

gradient de concentration (Epstein, 1976). Ce transporteur a été identifié chez 

C. reinhardtii (Yildiz et al., 1994; Perez-Castineira et al .. 1998; Chen et Melis, 2004) 

ainsi que chez Chlorel/a (Vallée et Jeanjean, 1968; 8iedlingmaier et Schmidt, 1988). 

Il existe également plusieurs résultats à travers la litkrature qui indiquent que le 

sulfate et thiosulfate peuvent partager le même système de transport membranaire 

chez les bactéries (Dreyfuss, 1964; Stahlmann et 01., 1991; Sirko et al., 1995) et les 

algues (Hodson et al., 1968; Perez-Castineira et al., 1998). Durant les expériences de 

prise en charge de sulfate, un eftèt de compétition entre les deux ions se produit chez 

les algues (Vallée et Jeanjean, 1968; 8iedlingmaier et Schmidt, 1988; Perez­

Castineira et al., 1998), ce qui cause un effet d'inhibition sur la prise en charge du 

sulLtte. D'ailleurs, suite à une augmentation de l'ordre de six fois la prise en charge 

ck l'argent en rrésence cie thiosulfate (et en absence de sult~tte), Fortin et Campbell 

(2001) ont conclu que le transporteur sltlt'ate/thiosult~lte était impliqué clans le 

transport membranaire de l'argent en présenCè de thiosulfate. 



1.3.2.3 Mercure 

Des résultats suggèrent que le mercure, contrairement aux autres métaux, pmsse 

entrer chez les bactéries et chez les algues via une diffusion passive à travers la 

membrane de complexes neutres lipophiles tels que HgCbO et HgSO (Mason et al., 

1996; Benoit et al., 1999; Benoit el al., 2001 a). La prémisse de base de cette 

hypothèse est que la prise en charge du Hg (fI) est reliée à l'abondance d'espèces 

lipophiles neutres dans la solution d'exposition (Mason el al., 1996). 

D'autres résultats indiquent plutôt l'existence d'un mécanisme physiologiquement 

régulé de transport facilité du mercure chez Vihrio anguillarum et Escherichia coli 

(Golding et al., 2002). Ces chercheurs ont étudié l'influence de la spéciation du 

mercure sur sa prise en charge par ces deux bactéries. Sommairement, s'il y avait eu 

di ffusion passi ve, la prise en charge du mercure devrait être plus élevée dans la 

solution où l'espèce HgCb prévaut que dans la solution où c'est l'espèce Hg(OH)z 

qui domine, ce qui n'était pas le cas pour ces deux espèces de bactérie. Golding et al. 

(2002) ont conclu que l'assimilation du Hg(lf) par les bactéries se produisait par 

transport facilité (Figure 1.3, voie i ou ii). 

Les travaux de Fortin et Campbell (2001) vont dans le même sens que ceux de 

Golding et al. (2002) en supposant que C. reinhardtii puisse prendre en charge le 

complexe anionique AgS20 j - via un transporteur anionique par mimétisme 

moléculaire. L'idée derrière ce concept est qu'un complexe formé entre le métal 

cationique et le ligand cellulaire mime structuralement le substrat endogène au point 

où le processus métabolique de la Ct:llule t~lit erreur d confond le complexe an ionique 

avec l'élément essentiel. Ce processus a été exploré dans le dOll1aine de la toxicologie 

cks métaux et revu à la fin du siècle passé (Clarkson, 1997). Dans les premières 

études, les exemples de mimétisme l110kculaire étaient restreints et regroupaient les 

complexes métal-thiol et histidine-zinc Plus récemment, des chercheurs (Bridges et 

Zalups, 2(05) ont passé en revue le I110Lk de transpol1 par mimétisme 

ionique/moléculaire de divers métaux toxiques (Hg, Cd , Pb, As, Sb) chez différents 

organes et tiSSUS. 



1.4 Objectifs 

Partant de la prémisse que le thiosulfate peut, Via un transporteur d'anions peu 

sélectif, faciliter l'entrée d'un complexe métallique anionique chez Chlamydomonas 

reinhardtii, ce projet de recherche a comme objectif principal de déterminer si la prise 

en charge du mercure en présence d'un ligand inorganique tel que le thiosulfate suit 

les prédictions du modèle de l'ion libre. 

Il est important de reproduire les expériences de pnse en charge avec des 

concentrations de thiosulfate basées sur celles présentes dans les eaux naturelles afin 

d'avoir des conditions environnementales représentatives. Sachant qu'il existe peu de 

données publiées sur la quantité de thiosulfate présente dans les eaux de lacs, nous 

avons donc voulu déterminer, comme objectif complémentaire, si le thiosulfate se 

trouvait à 1'interface oxique/anoxique et déterminer s'il était généré en quantité 

appréciable en milieu naturel. 
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2. Thiosulfate en milieu naturel 

Plusieurs considérations justifient la mesure de la concentration de thiosulfate en 

milieu naturel. Par exemple, la spéciation du mercure en présence de thiosulfate est 

influencée par celui-ci ; il est alors préférable de reproduire au mieux les conditions 

environnementales dans lesquelles les algues sont susceptibles de se trouver. Il est 

cependant difficile d'estimer les concentrations ambiantes probables puisque peu de 

données sur la concentration de thiosulfate en eau douce sont disponibles (Kondo et 

al., 2000; Olive et Boulègue, 2004). Nous avons donc décidé de doser le thiosulfate 

dans quelques lacs du Québec. Pour atteindre cet objectif, il fallait trouver et adapter 

une méthode pour mesurer de faibles quantités de thiosulfate. 

2.1 Méthodologie 

2.1. 1 Description des lacs d'intérêt 

Quatre lacs ont été sélectionnés (Figure 2. 1) afin de déterminer la présence de 

thiosultàte dans les eaux naturelles . Ces lacs ont été choisis selon trois critères afin de 

maximiser le potentiel d'y trouver une concentration mesurable de thiosulfate, soit: 

(i) une profondeur suffisante pour permettre une stratification; (ii) l'accessibilité au 

lac; (iii) la présence d'un hypolimnion anoxique . Également, lorsque disponible, nous 

avons tenu compte des données sur la présence de sulfates et de sulfures ainsi que la 

présence de bactéries sul f~lto-réductrices pour la sélection des lacs. 
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Figure 2.1 : Localisation des quatre lacs échantillonnés au Québec: 1) Lac Holland 

2) Lac Pink 3) Lac Blcu4) Lac Bédard (Tirée de Google Earth) 

Le lac Bleu est situé dans la région de Québec, dans le comté de Portneuf, à environ 

75 km de la villc de Québec et à une altitude de 265 nL Les coordonnées 

géographiqucs sont: 46(l 55' 55" N et 71 0 59' 15" W. Il est habité majoritairement 

sur sa portion sud ct il est alimenté par deux tributaires, soit un ù la partie nord-ouest, 

et un cl la partie sud-ouest (Figure 2.2) 1\ possède une fosse de 48 m et il est considéré 

comme méromictique (Dupont, 1986) . Un lac méromictique est un lac où ks eaux de 

surface d ck profomkur sc mélangent moins d'une fois par an, et pour certains moins 

d'unc fuis par décennic ou par siècle (Wctzcl, 2(01) . Ce phénomène se produit 

générakmcnt pour ks lacs profonds, peu étendus et abrités du vcnt commc le lac 

Bleu. 



Ce lac a la particularité d'avoir de très faibles concentrations en oxygène (inférieures 

à 1 mg/L) à partir d'une profondeur de 28 m, ce qui empêche l'oxydation et la 

décomposition des matières organiques ainsi que le développement d'organismes 

vivants autres que des microorganismes anaérobies. Cette caractéristique en faisait le 

lac idéal pour échantillonner dès le mois de mai et valider les différentes méthodes de 

prises d'échantillons, les protocoles d'analyses ainsi que la méthode de 

préconcentration des échantillons d'eau. 

Figure 2 2: 

,/ , 

Lac Bleu, région de Portneuf, Québec. Carte bathymétrique. Tirée 

(Dupont, 1986)). A: Station d'échantillonnage 
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Le lac Bédard est situé dans la région du Saguenay-Lac-Saint-Jean à l'intérieur de la 

Forêt Montmorency dans le parc des Laurentides, à environ 80 km au nord de la ville 

de Québec et à une altitude de 755 m. Les coordonnées géographiques sont: 

4rI6'22"N et 7LoOT30"W. Le territoire occupé par la forêt renferme deux lacs 

naturels et seul le lac Bédard présente une profondeur suffisante pour permettre une 

stratification thermique ainsi qu'une anoxie en profondeur. Le lac Bédard est 

d'origine glaciaire et, comme la carte bathymétrique l'indique (Figure 2.3), il a la 

forme d'une petite cuvette grossièrement elliptique avec une profondeur maximale de 

10 m. Le principal tributaire, un ruisseau qui draine les eaux de ruissellement des 

collines avoisinantes et dont le débit semble assez faible, est situé à l'extrémité nord­

est du lac. Le débit entraîne un renouvellement très lent des eaux. Un autre élément 

qui a favorisé le choix du lac Bédard est la disponibilité de plusieurs données 

physico-chimiques, plllsque ce lac est situé à l' intérieur d'une forêt d'études 

un i versitaires. 

Ëchelle 

Figure _ 3 Lac 8édard , forêt l'vlor1tlllon.:nc y. ()lI~b-:c Carte bathymétrique. 

A: Station d 'échantillonnngè 

------------



Le lac Pink est situé dans le parc de la Gatineau, tout juste au nord d'Ottawa à une 

altitude de 162 m. Ses coordonnées géographiques sont: 45°28'i'N et 75°48'36"W. 

Ce lac est considéré, non sans controverse, comme méromictique de par sa 

profondeur, sa petite surface et le fait qu'il soit encaissé; de cette façon, les eaux du 

lac ne se mélangent que difficilement (Dickman, 1975; Jones et al., 1984). Le lac a 

une profondeur maximale de 20 m, Un ruisseau vient du nord et se déverse dans le 

lac, qui se déverse à son tour à l'est dans la rivière Gatineau, Le lac de couleur verte 

est en danger d'eutrophisation à cause de l'activité humaine dans son bassin versant 

(Dickman et Dorais, 1977), La couleur serait due à une prolifération d'algues ainsi 

qu'à l'érosion des sols contenant du phosphore (Dickman, 1973; Dickman et Dorais, 

1977; Jones et al., 1984; Jones et al., 1984). Le lac Pink a été sélectionné pour son 

caractère méromictique, la quantité abondante d'algues, de bactéries et la présence 

d'une couche anoxique, 

N 

1 

Figure 2.4 : Lac Pink, Parc de la Catineélu, Québec . Carte bathymétrique. 

!\: Station (l'échantillonnage 

) 1 



Le lac Holland est situé près de la ville de Murdochville en Gaspésie, à une altitude 

de 470 m. Ses coordonnées géographiques sont 48°57'Oi'N et 65°22' 15··W. Peu 

d'infonnations étaient disponibles sur ce lac, autres que celles transmises par un autre 

groupe de recherche de l' INRS-ETE et qui font état de la présence d'une couche 

importante de bactéries sous la thermocline qui peuvent générer du thiosulfate. Sur 

place on a effectué quelques transects à l'aide d'un sonar et enregistré des données de 

positionnement qui permettent de fournir une approximation de la bathymétrie de ce 

lac (Figure 2.5). Suite aux mesures effectuées à l'aide d'une sonde multiparamètre, la 

profondeur maximale est de 9 met l'anoxie débute autour de 6 m. 

Figure 2 5: Lac Holland, Gasr~sie, Québec. Carte bathymétrique produite à l'aide 

d'un logiciel de cartographie. A: Station d'échantillonnage 



Tableau 2.1: Caractéristiques morphométriques des lacs échantillonnés

Nom

du

lac

Altitude Superhcie

du lac du lac

(m) (k-')

Périmètre Volume

total

(km) ( l0r  m3;

Profondeur

moyenne/maximale

(m)

Superficie

du bassin

versant

(km')

Bleu 228 0,3 ) \ 5  t 6 5 t '7,U48 l . t 5

Pink t62 0 ,12 N.D. 1 455 13 ,3 /19 ,8 0,95

Holland 470 N,D. N .D . N.D 4t9 N.D.

Bédard 678 0,045 I , O 1 8 7 4,2110 0,21

N.D. : Donnée non disponible

2.1.2 Equipements, produits et réactifs

Tous les produits chimiques qui ont été utilisés étaient de grade analytique ou ultrapur

pour la préparation des réactifs (dans le cas d'analyse des sulfures), la précipitation

des sulfures contenus dans l'eau lors d'analyse de thiosulfate, la détermination du

pourcentage d'oxygène (méthocle Winkter) et la préparation des milieux de culture,

de rinçage et d'exposition. De I'ear.r ultrapr-rre (18 MQ.cm) a été utilisée pour la

préparation de toutes les sotutions utilisées lors des campagnes de terrain. Afin de

prévenir la contamination, tous les contenants (téflon, polycarbonate, HDPE), les

unités de filtration, les embouts de pipettes et le matériel qui ont été employés lors de

la préconcentration des échantillons d'eau ont été trempés dans I'acide nitrique

(10 %) pendant une période de 24h. Par la suite, le matériel a été rincé

vigoureusement sept fois avec de1'eau ultrapure et séché sous une hotte à f lux

lam ina i re .

2 .L3  P ré lèvemen t  d 'échan t i l l ons  dans  Ia  co lonne  d 'eau

Tous les lacs ont été échanti l lonnés aLr début clc I 'automne 2006, période de l 'année

oir la str:itif-rcation des lacs est assurérnent présente, ce qui favorise la présence d'une

inte rface oxique/anoxique propice z\ la f-orrnation de thiosulfate. De plus, les

échantiUons ont été col lectés à parl ir  cl 'une station localisée ar-r point le plr.rs profond

de chaque lac. Ce point a été détenniné à I 'aide des cartes bathymétriques des

differents lacs. A l 'arr ivée aux stations d'échanti l lonnage, une caractérisation globale

cle la colonne cl 'eau a été eftèctr.réc à I 'aic1e cl 'une soncle mult iparamètre YSt 650

J - )



MDS (pH, température, oxygène dissous, conductivité, profondeur). Par la suite, une

pompe péristaltique de terrain (modèle 7570 Masterflex) a été utilisée afin d'obtenir

une bonne résolution verticale d'échantillonnage dans le but de prélever

simultanément à chaque mètre plusieurs échantillons d'eau servant à I'analyse de

sulfate, de sulfure et de thiosulfate. Cette pompe était reliée à un tube de plastique

tygon marqué à chaque mètre (pouvant atteindre 35 m de long avec un diamètre

interne de 0,95 cm); un poids de I kg à son embout facilitait le maintien du tuyau à la

verticale. L'échantillonnage a toujours été effectué du point le plus profond du lac

vers la surface (pour éviter de perturber la prochaine zone de prélèvement). Le

contenu du tube a été purgé deux fois pour chaque profondeur échantillonnée afin de

ne pas le contaminer avec de I'eau pompée un mètre plus bas.

Pour la prise d'échantillons servant à I'anatyse de sulfate, I'eau était pompée à la

surface à I'aide du système de pompage décrit précédemment puis passée à travers

une seringue de 5 mL avec un filtre de 0,45 pm à son embout afin d'enlever la plupart

des microorganismes, minirniser leur action et assurer une certaine stérilité à

l'échantillon. L'eau qui servait aux analyses de sr-rlfure a été recueillie à chaque mètre

du point le plus profond du Iac jusqu'à quelques mètres au-dessus de I'interface

oxique/anoxiqtre. L'eau pompée a été transférée dans des contenants HDPE ambrés

de 60 mL (méthode détai l lée dans la sect ion 2.1.5).

Relat ivement aux échant i l lons dcst inés à I 'analyse de thiosulfate, i l  étai t  important

cl 'abord ci ' ident i f ier la zone oir  I 'eau a été échant i l lonnée. L'échant i l lonnage a débuté

à une profonde ur oir  la conce ntrat ion d'oxygène dissous atteignart  une valeur

avoisinant 2 mglL et se tenninait  lorsclue cette conct--ntrat ion atteignait  0,9 mg/l- .  La

valeur plancher cle 0,9 rng/L incl iqr-rée par la sonde signi f ie qu' i l  n 'y a plus d'oxygène

dissor,rs présent dans I 'eau. Cctte aff i rnr:r t ion a été conf irmée en soumettant les

échant i l lons à une rnéthocle précise cle t i t rage (méthode de Winkler) qLr i  a conf lrmé

que la valeur cle 0,9 mg/L comc:sponclai t  bien en réal i té à -0 mg/L.

-14



Suite à la détermination de la portion verticale de la colonne d'eau à échantillonner,

l'eau pour I'analyse de thiosulfate a été pompée dans une bouteille de 1 L Nalgène

HDPE claire. Elle a été remplie et vidée de son volume deux fois avant d'être remplie

à nouveau au maximum de sa capacité obtenant ainsi l'échantillon qui a servi à

I'analyse finale. De cette façon, cette technique permet de minimiser I'oxydation

possible due à un contact avec l'air. Une quantité de 10mL de ZnClz (t M) a été

ajoutée aux échantillons avant leur entreposage dans la glace. Ce processus permet de

précipiter sous forme de ZnS le HzS présent à certaines profondeurs et, de ce fait,

éviter une surestimation de la concentration de thiosulfate par I'oxydation de sulfures

pendant la période postprélèvement (Drus chel et a\.,2003).

2.1.4 Préservation des échanti l lons

Tel que mentionné à la section 1.2.3, les concentrations de thiosulfate retrouvées dans

les divers milieux (particulièrement dans les eaux naturelles) sont faibles. De plus, les

thiosels sont instables et facilement oxydables sous forme de sulfate en présence de

bactéries (Wasserlauf, 1982 Jorgensen, 1990b; Vigneault et a1.,2003). I l  devenait

impératif de minimiser les facteurs qui auraient pu modifier la forme chimique sous

laquelle le soufre se trouve, dans le cas présent, le thiosulfate.

La séparation d'échantillons de l'eau du milieu d'origine est l'un des facteurs quipeut

influencer la forme chimiqLre du thiosulfate : le temps écoulé entre le moment de la

prise d'échantillons et son passage à travers le chromatographe ionique peut

occasionner I'oxyclation de l'échantillon et I'exposer à des conditions différentes de

celles clr-r mil ier-r cl 'origine. A de faibtes concentrations, ceci peut faire en sorte qu'on

ne détecte pas la présence de thiosLrlflate alors qu'en réalité il était bien présent clans le

mil ieu échanti l lonné. It  n'existe pas de moyens bien définis de préserver les

échanti l lons qLri contiennent cles espèces réduites de soufre. La l i t térature mentionne

qu'i l  est possiblc cle rnininriser I 'oxydation du thiosulfàte, mais ces méthodes ont été

testées sur cies échanti l lons à très gr:rndes concentrations de thiosull ir t .- (-5 rnM)

(Wasserlar-rf,  lc)82; Webster, 1989; l)r lrschel el cr\. ,2003; Vigneault et u|.,2003). Ces

résultats nc pcur.,ent être uti l isés dans la présente étude dLr fait  qr-re les concli t ions
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d'échantillonnage n'étaient pas identiques et que la gamme de concentrations était

beaucoup plus large.

A faibles concentrations, la première étape qui a permis de minimiser I'effet

d'oxydation microbiologique a été la filtration sur un filtre d'une porosité de 0,45 pm

immédiatement après la prise d'échantillons (-30 min). Dans le cas de I'eau de lac

chargée en matière en suspension, une hltration en deux étapes (initialement sous un

filtre en fibre de verre de I pm pour terminer avec un filtre 0,45 pm en acétate de

cellulose) a été préconisée afin de réduire le temps de filtration (-30 min pour huit

échantillons). Les échantillons filtrés étaient ensuite mis dans une glacière remplie de

glace à une température avoisinant 4 "C avant d'être transférés dans les réservoirs des

colonnes de préconcentration (section 2.1.1). Le temps total entre la prise

d'échantillons sur le lac jusqu'à I'analyse avec le chromatographe ionique (temps de

transport inclus) était généralement de 12 h.

2.1.5 Analyse de sulfure d'hydrogène

Le sulfure d'hydrogène fut analysé en utilisant une méthode modifiée à partir de celle

de Cline. Sommairement, cette méthode consiste à faire réagir le N,N'-diméthyl-p-

phénylènediamine avec le sulfure cl'hydrogène en donnant la mercapto-3- diméthyl-p-

phénylène-diamine. Cette demière, par cornbinaison avec une nouvelle molécule de

N,N'-diméthyl-p-phénylènecliamine, clonne le leuco<lérivé du bteu de méthylène. Par

addit ion de fer (II I),  celui-ci est ensuite oxydé en bleu de méthylène. Ainsi, I ' intensité

de la coloration bler"re est proporlionne lle à la concentration de sulfure présente dans

les échanti l lons, pr-r isque les réacti[s sont en excès.

Les principales rnodif lcations apportées à la méthode de Cline impliquent des

concentrations de réactif-s et r-rn rapport (clLrantité de réactifs/quantité cl 'échanti l lons

d'eau) di i férents de ceux c1e la méthodc d'analyse init iale. En effèt, le réactif  "A"

consiste à une qr-rantité dc 0,05 g de N,N'-diméthyt-p-phénylènediamine sulfate dans

50 mL de HCI 50 % tanclis que poLrr lc réactif  "8" i l  faut dissor"rdre 0,075 g de

FeCl:.6H:O dans 50 mL HCI 50 %. Concemant le rapport de réactifs/quantité

d 'échant i l lons,2,38 mL c1e cherque réact i f 'a  é té a joLr té à 59,5 mL d 'échant i l lon c l 'eau.
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Afin d'obtenir la concentration de sulfure à differentes profondeurs, il suffit de

repofter les valeurs d'absorbance (mesurées à la longueur d'onde de 670 nm)

obtenues avec le spectrophotomètre visible sur une courbe de calibration

préalablernent établie selon les concentrations rencontrées. D'ailleurs, lors de la

campagne d'échantillonnage, le matin, il fallait préparer les étalons et les réfrigérer et

ainsi faire en softe qu'ils soient soumis aux mêmes conditions que les échantillons de

lacs pour ne pas fausser les résultats. L'eau de lac n'étant pas filtrée pour ce geffe

d'analyse, des échantillons sans sulfures furent mesurés à titre de témoin négatif afin

de pouvoir soustraire les valeurs obtenues et éviter une interférence positive causée

par la matière humique, ce qui aurait causé une surestimation de la concentration de

sulfures présents.

2.1.6 Analyse de sulfate

Les concentrations en ions sulfate des differents échantillons provenant des quatre

lacs échantillonnés ont été déterminées par chromatographie ionique (Dionex

DX 500). En effèt, suite à un entreposage, à une température avoisinant 4 "C, les

échantillons ont été analysés directement, sans prétraitement à travers la colonne

d'échange ionique, dans un délai de <24h suivant l'échantillonnage. Par contre, les

échanti l lons prélevés dans la zone de cleux mètres, soit ceux ou i l  est possibte de

trouver du thiosulfate, ont été passés à travers un processus de préconcentration à

travers une colonne ôontenant une résine échanger,rse d'anions retenant

préférentiel lement les ions SO+2 et SrO:' (section 2.1.1)

2.1.1 ,  Dosage de th iosLr l la te

Préalablement à I 'Lrt i l isation du chrornatographe ionique, i l  est essentiel d'effectuer

une préconcentration des échanti l lons d'eau recr-rei l l is ahn de pouvoir analyser de

faibles concentrations de thiosr-r l fate potentiel lement présentes dans les lacs du

QLrébec. Pour ce faire, 1'approche de (Druschel et a1.,2003) a été Lrt i l isée. Le choix de

la résine est le premier élément à considérer dans la por.rrsuite d'r,rn objecti f  comme

celui de séquestrer le thiosLrlfate des eaux lacustres pour ensuite obtenir un éluat à

zrnalyser par chromatographie ioniqr-re. La sélectivité d'r"rne résine est le facteur clé qui

détemrinc si I 'anion voulu sera retenu parnri les autres présents en solution et est
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contrôlée par le type de groupe fonctionnel présent sur la résine. Celle utilisée dans le

cas présent est la résine échangeuse d'anions AGl-X8 de la compagnie Bio-Rad. Elle

consiste en un copolymère de styrène/divinylbenzène avec un groupe fonctionnel

d'ammonium quaternaire (R-CH2N*(CH3)3) saturé avec un contre-ion, Cl- (Druschel

et a1.,2003). Le type de groupement fonctionnel de larésine détermine quelle sera la

sé lec t iv i té  du  cont re - ion  e tdes  d i f fé ren ts  ionsprésents  dans  la  so lu t ion  à  ana lyser .

L'échange ionique se produit aux groupements fonctionnels de la résine s'ils sont

exposés à une solution contenant l'anion pour lequel le groupement fonctionnel a une

sélectivité plus grande que pour le contre-ion (85 pour le SO+2 et de 275 pour le

SzO:'- par rapporl à 22 pour le Cl-) (Druschel et a1.,2003). Celui-ci est échangé

seulement avec les ions de même charge, donc les espèces neutres ou les ions de

charges opposées ne seront pas retenues sur les sites du contre-ion.

Une fois la résine sélectionnée, la colonne où se fera l'échange ionique doit être

préparée soigneusement. La résine arrive sous forme de poudre (maille 100) et doit

être mélangée avec de I'eau ultrapure avant d'être introduite dans la colonne

préfabriquée, afin <l'éviter la formation cle bulles d'air. La colonne en polypropylène

de forme cylindriqLre (Figure 2.6) a des dimensions de 0,8 cm de diamètre etde 9 cm

de long (prodLri t  7l l - l550EDU de la compagnie Bio-Racl) .  L 'eau en surplr .rs a été

évacuée à l 'a ide d'une pompe péristal t ique via un f i i té en potyéthylène si tué à la

sortie de [a colonne . Dépendarnment de la quantité d'eau passée à travers la résine et

cle la concentrat ion d'analytes ant ic ipée, i l  est i rnportant de s 'assurer qu' i l  y aura

sr.r f f lsantment cle résine af in de retenir  [ 'éqLrivalent des anions voulus présent clans

l 'échant i l lon .  La  rés ine  ACI -X8 es t  carac tér isée  par  une capac i té  c le  1 ,2  méq 'mL- r  c le

résinc (DrLrschel et  u1.,200i) .  En excédant cette capacité,  i l  en résulterai tune capture

inconrplètc clcs anions et une sous-est imation de la concentrat ion en thiosulfate.
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Durant la phase de développement de la méthode de préconcentration, des volumes

de 400 mL à des concentrations connues de thiosulfate furent passés à travers la

colonne pour définir les conditions optimales de débit d'élution et de débit de passage

de l'échantilton (Figure 2.6A). Une fois la méthode bien définie, c'est un volume de

900 mL d'échantillons des différents lacs qui fut choisi. Cette quantité était basée sur

Lrne concentration potentiellement faible du thiosulfate; il fallait augmenter la quantité

d'eau échant i l lonnée af in de maximiser le signal lors de I 'analyse par

chromatograph ie ionique.

Après le passage de l 'échant i l lon dans la colonne, suivai t  une élut ion séquent iel le de

la résine avec cles concentrations de 0,1 M et 0,5 M de KCI afin d'éluer les ions SO+2-

et S:O12 respectivement (Figure 2.68). D'ailleurs, des mesures des concentrations de

sulfate dans l'élLrat de thiosulfate et de thiosulfate dans l'éluat de sulfate ont été

effectuées afin de s'assurer de la justesse de l'élution séquentielle. Donc, les anions

retenus sur les groupes fonct ionnels requièrent I 'appl icat ion d'un gradient d ' ions Cl-

(ajoLrté sous fbrme de KCI) proport ionnel à sa sélect iv i té sur la résine. L 'anion avec

une plus grande sélect iv i té requiert  une plus grande concentrat ion de Cl,  pour qu' i l

soi t  élLré de la structure de la résine. Tolr t  comme dans la phase de préconcentrat ion,

Lrne pontpr pér istal t ique avec des tubes Tygon a été ut i l isée pour passer chaque éluant

i \  t ravers ler colonne à un f lux de 2,0 ml/min. I l  en résr-r l te un élLrat concentré

contcnant lcs anions respect i fs prêts por.rr  1 'analyse au chromatographe ionique

( s c c t i o n  2  1 . 8 ) .
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Figure 2.6: Montage expérimental lors de A) la préconcentration de la solution

échant i l lonnée e t  B)  de  l 'é lL r t ion  des  d i fÈren ts  an ions .

Suite ar-r  développement de la méthode de préconcentrat ion avec des solut ions

synthét iques connLres, e[1e a été ensr"r i tc testée avec des solut ions provenant du lac

BleLr.  L 'aspect de la conservat ion des échant i l lons est importante (sect ion2. l .4) eta

ar"rssi  été pr is en compte lors des campagnes d'échant i l lonnage. Le temps le plus long

écoLrlé entre [e prélèvernent de I 'eau de lac et le passage cle la résine étai t  -2 h. Les

prenriers échant i l lons prélevés étai t  conserr.és clans r ,rne glacière j r"rsqu'au moment de

leur passage à travers la résinc elchangcr,rsc cl ' ions Le temps de passage des

échant i l lons à travers cette résine étai t  c lc -5 h poLrr un temps moyen total  entre la pr ise

c l 'échant i l lons  e t  le  c losase du  th iosLr l ta tc  c lc  l2  h

ww

M KCI

M KCI

T

B)
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2.1.8 Chromatographie ionique

Depuis 1988, la chromatographie ionique est une méthode d'analyse très répandue

pour déterminer plusieurs anions sulfureux (O'Reilly et al., 2001). D'ailleurs, le

thiosulfate est parmi les dix anions les plus fréquemment analysés par cette méthode.

La précision, le court temps d'analyse et la possibilité d'analyser successivement

plusier.rrs échantillons et simultanément plusieurs anions sont les facteurs clés

just i f iant  l 'u t i l isat ion de cet te  méthode.

Dans cette section, étant donné que le chromatographe utilisé possédait une colonne

différente de celle utilisée par Druschel et al. (2003), on précise les modifications et

adaptations faites à ce protocole d'analyse. Suite à l'élution des résines (telle que

décrite dans la section précédente), toutes les aliquotes devaient avoir une matrice

commune de KCI à 0,1 M. Donc, l'éluat contenant les ions SOa2-pouvait être analysé

directement sans dilution. Par contre, pour l'élr-rat provenant du KCI 0,5 M, il devait

être dilué à une concentration finale de 0,1 M de KCI; pour éviter d'endommager la

colonne analyt ique.

Tous les échantillons étaient analysés en utilisant une élution isocratique à

I'hydroxyde de potassium (KOH 19 mM) pendant 22 minutes à l'aide du

chromatographe ionique Dionex DX 500 (Détecteur de conductivité CD20, cellule de

conductivité DS3 et échantillonneur ar-rtomatique AS50) en employant une colonne

analytiqr-re AS I 8. Le bon choix de concentration d'éluant permettait de distinguer les

pics dLr sulfâte de celui du KCI et minimisait le temps d'analyse tout en captant le

signal dLr pic clu thiosulfate. En effet, le pic de la matrice de KCI est important et

relativement évasé, ce qui pouvait,  si la concentration de 1'élLrant n'était pas

appropriée, recouvrir celui du sulfate.

Avant l 'anir lyse d'échanti l lons, cinq étalons, ayant égaletnent contme tnatrice une

soh-rt ion de KCI 0,1 M, ont été insérés ahn d'obtenir une série de cinq échanti l lons

scn'ant à la cal ibration dr"r chromatographe et établir une courbe de calibration

(concen t ra t i onà  100%étan téga leà  l 00p rMpou r l e th i osu l l a t ee tde  104 ; rMpo r - r r l e
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sulfate pour être ensuite diluée de 25 oÂ, 50 oÂ et I5 %). De plus, ces solutions étalons

ont été insérées à la suite de chaque série de cinq échantillons af,rn de s'assurer de la

qualité des résultats et de constater une possible défaillance de I'appareil. Les

solutions étalons furent préparées à partir de thiosulfate de sodium et d'une solution

étalon prémélangée de sulfate dans une matrice de KCI 0,1 M. La prise de données, la

manipulation de chromatogrammes ainsi que I'entrée de données de calibration ont

été accomplies à I'aide du programme Chroméléon jumelé avec l'appareil.

2.1.9 Limite de détection

La limite de détection est la plus petite teneur de I'analyte pouvant produire un signal

suffrsamment important que 99 % des analyses à cette concentration produiront un

signal détectable. Elle pourra servir de seuil pour prouver la présence (ou I'absence)

de cet analyte. La méthode préconisée pour établir cette limite consiste en une lecture

directe de dix mesures (réponse ou grandeur de I'analyte) d'étalons d'analyse

indépendants contenant I'ensemble des constituants recherchés. La limite de détection

correspond à la valeur de l 'écart-type mult ipl ié par 3,29 (Clesced et al.,  1989). Le

tableau suivant démontre que la concentration d'étalon employée et le temps de

rétention des deux ions étudiés sont constants et répétables pour donner

respectivement une limite de détection de 0,56 prM et de 0,36 pM pour le sulfate et

thiosLrlfate.

,,1 ')
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Tableau2.2: Limite de détection du chromatographe ionique DX 500

No

Éch.

[ ]  d u Temps IStor ' ] [ ]  d u Temps [So. ' ]

standard (uM Elution (min standard (uM Élution (min

I

z

3

+

o

l

8

q

l 0

10,0

10,0

10,0

10,0

10,0

10,

10,0

10,0

10,0

1r,70

11,70

11,69

|  1 ,69

I  1 ,69

I  1 ,69

I  1 ,69

I1,69

1r,69

9,83

10,06

9 7 5

10,00

9,91
q q ,

10,05

10,06

10,05

10,4

10,4

10,4

1 0 , 4

1 0 4

10,4

10,4

10,4

10,4

5,24

5 ) 4

\ ) 4

5 ) 4

5,24

5,24

5,24

5,24

\ ) 4

\ ) 4

10 ,11

10,04

10,26

9,93

9,89

10,03

r0,37

10 ,1  8

10,3 5

10.0 t  1 .69 9.99 10.4 10.24

Ecart-type 0 , 1  1 Éca.t-type
Limite de détection

0 , 1 1
Limite de détection

0 , 3 6  p M 0,56 pM

2.2 Résultats

2.2.1 Méthode de préconcentration du thiosulfate

La première étape du développement de la rnéthode de préconcentration avait pour

but de déterminer f influence du débit de passage de l'échantillon sur le taux de

récupération dr"r thiosulfate. Pour ce faire, quatre expériences ont été faites avec une

solution synthétique de 200 mL à r"rne concentration de 2 pM de thiosulfate. Le débit

des qlratre solr .r t ions a été var ié selon la séquence 1.5. 2.0. 2.5 et 3,0 ml- 'min-r avec un

ctébit  c le passage de l 'é luant f ixé à 2,0 mL.nr in-r .  La courbe à la frgure 2.7 démontre

qu' i l  y a Llne zone où le taux de récupérat ion est maximisé autour de 2,0 ml.min' .  Si

le débit est supérier-rr ou inférieur à cette valeur, [e taux de récr"rpération du thiosLrlfate

<l iminr-re de 5 à 10 %. Le débit  de 1,5 ml.min-r a <1onné le même tar-rx de récupérat ion

qu'à un clébi t  c le 2,0 mL.minI,  mais polrr  Lrn gain de temps, la valeur de 2,0 ml- 'min-r

i i  été retenue pour la sLr i te des expériences.
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Figure 2.7: Taux de récLrpération du thiosulfate en fbnction du débit de passage

d'Ltne solution synthétiqr"re à travers la résine échangeuse d'ions.

Concentrat ion de l 'é luant KCI :  0,5 M. Débits de passage à travers Ia

r é s i n e  n :  1 , 5  m l . m i n - l ;  + : 2  m l - ' m i n l ;  Y : 2 , 5  m l - ' m i n - r ;  o : 3

mL.min- l

La quantité d'éluant passée à travers la résine échangeuse d'ions est un autre facteur

clui inflr-rence le taux de récupération dr-r thiosulfate. À un débit fixe de 2,0 ml-'minr,

la cluantité cle 20 mL de KCI (0,5 M) est lzr valeur qui a été initialement testée. Dès

lors, le taux de récurpérat ion étai t  relat ivement élevé. La qr-rant i té a été augmentée à

25 rnL sans changer notablement le taux cle récupérat ion (Figure 2.8).La quant i té de

20 nrl- a été retenue Dour la suite des exoériences.
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Figure 2.8: Taux de récupération clu thiosulfate en fonction du nombre de mL

d'éluant lors dr-r passage d'une solution synthétique à travers la résine

échangeuse d'ions. Concentration de l'éluant KCI - 0,5 M. Quantité

d 'é l r - ran tpassée  o :20  mL ;  o  25mL.

Le débit de passage de l'éluant préalablement utilisé par Druschel et ctl. (2003) pour

déterminer la qr-rantité optimale d'éluant était de 2,0 ml-.min-'. On a voulu tester des

valeurs infér ieLrres à 2,0 mL.min-r afrn cle savoir  s i  cela aurai t  augmenté au-delà de

90 % le taux de récr-rpération. Selon les résultats obtenus et présentés à la figLrre 2.9,

la dirninr"rtion clu débit a fait en sorte de diminuer le taux de récupération du

thiosulfate. L:r  valcur c1e 2,0 mL.min-r a été retenue pol l r  la sui te des expériences.
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Figure 2.9: Taux de récr"rpération du thiosulfàte en fonction du débit de passage de

l 'éluant après 1'écoulement cl 'une solution synthétique à travers la

résine échangeuse d' ions. Concentration de l 'éluant KCI : 0,5 M.

La détermination de la concentration de sr,rlfate n'était pas aussi importante que celle

du thiosulfate, mais elle était un élérnent in-rportant pour trouver la zone à

échant i l lonner dans les lacs 1i .e.  là oir  l 'on trouve un gracl ient de concentrat ion en

sulfate). La concentration dLr KCt pour récr"rpérer le sr-rlfate était de 0,1 M et a

nécessité un plus grancl volume pour éluer un bon pourcentage clu SO-+r ini t la lement

présent.  Même une cluant i té de 200 mL à r-rn débit  de 2,0 mL.min-r n 'a récupéré qr-rc

60 % dLr sLr l fàte ini t iaterncnt présent (200 mL cl 'une solr"r t ion de l0 pM) (Figure 2.10).
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Figure 2.l0: Taux de récupération du sulfate en fonction du volume d'éluant lors du

passage d'une solr-rtion synthétique à travers la résine échangeuse

d'ions. Concentration de l'éluant KCI : 0,1 M. Les barres d'erreur

représentent l'écart-type sur la moyenne de cinq mesures.

La concentration d'éluant de KCI (0,1 M) n'ayant pas été adéquate, on a alors

augmenté la concentration de l'éluant (Figure 2.ll). Le pourcentage de sr,rlfate

récLrpéré a augmenté à environ 80 o/o avec une concentrat ion de KClplus élevée, mais

le thiosulfate a aussi été élLré en même temps (60%) à parl i r  d 'une concentrat ion de

0,3 M de KCl.  Ar, 'ec ces résultats,  i l  étai t  impossible d'ar.rgmenter la concentrat ion de

KCI sans r isque cl 'é luer une part ie du thiosr-r l fate. Avec le volume élevé nécessaire

cl 'é luant (200 rnl-)  et  le faible taux de récupérat ion du sLr l fàte (60 %), i l  étai t

préférable cle ne pas élr-rer la résine au KCI (0,1 M) pour obtenir  la concentrat ion de

sr-r l fate. l -es sLr l fàtes ont clonc été déterminés directeme nt par chromatographie

ion  iq t re .  s { in :  p r jeor t t  cn t ru t ion .
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Concentrat ion d 'é luant (M)

Taux de récupération dr-r sullate et du thiosulfate en fonction de la

concentration de l'é[Lrant (KCl) lors du passage d'une solution

synthét iqLre à travers la résine échangeuse d' ions. Ions récupérés o:

thiosulfate; r: sulfate. Les barres d'erreur représentent l 'écart-type sur

la moyenne de cinq mesl l res.

L'util ité de recourir à une méthode de préconcentration est démontrée aux figures

2.12 et2. l3.  Le chromatogramme cle la trgure 2.12 représente la solut ion synthét ique,

non passée z\ trar,'ers [a résine échangeuse d'ions, qr-ri a été utilisée por-rr le

dévetoppernent cle la méthocle de préc'oncentrat ion. Le temps d'élut ion étai t  de l8 min

et le signal pour cette solut ion étai t  faible ct  pourrai t  parfois être confondu avec la

l i e n e  d c  b a s e .
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Figure2.l2: Chromatogramme d'une solution synthétique contenant 2pM de

thiosulfate sans oréconcentration sur la résine AG1-X8.

L e s p i c s d e l a s o h - r t i o n é l u é e q r , r i  a v a i t u n e m a t r i c e d e K C l  ( 0 , 1  M ) , d u S O a ' ( 1 0 p M )

et dLr S:Or2 (2 frM) sont iclentifiés sur le chromatogramme de la figure 2.13 suite à

une préconcentration de la solution synthétique sur la résine échangeuse d'ions. En

comparaison à une solr,rtion non concentrée, le signal qui représente le thiosulfate est

passé de 2 pM à 40 pM. En préconcentrant la solut ion synthét ique, le signal a été

ainsi  arnpl i f ié de 20 fois,  et  ceci  malgré la di lut ion obl igatoire de l 'é lLrat (5X).

Sro,2-
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F igu re  2 .13 : Chroniatogramme d'une solution synthétique éluée au KCI (0,5 M)

contenant 2 pM de thiosulfate après une préconcentration sur la résine

AC t -X8 .

2.2.2 Mesures en lacs

2 .1 . :  I  L t t t  B l t ' r r

À plr-rsieurs reprises, une qurnt i té connue de thiosr.r l fate (équivalente à une

c o n c e n t r z r t i o n c l e 2 p r M ) a é t é a j o L r t é e à I L d ' e a r - r é c h a n t i l l o n n é e à 3 [ m e t 3 2 r n d a n s

la zone zrnoxicpe clr-r  lac. Cette manipulat ion avait  pour but de val ider les paramètres

étabt is à la scct ion 2.2.1. t r insi  c lLre le processus de f i l t rat ion et c lc- prÉ'concc-ntrat ion cles

échant i l lons. Lcs terur de récLrpérat ion clLr thiosultate ajouté à l 'eau clu lac Bler,r

(Tableau 2.3) étaicnt s imi laires à ceux mesurés lorsqLre le thiosLrl f i r te a été ajoLrté à

une solr ,r t ion s1,nthét ic1r-re (-85 %). SLri te à cette maniputat ion, on â mesuré s ' i t  y avait

présence oLl non clc thiosr"r lTate clans [a zone cornprise entre 30-32 m clu lac Bler.r .

Szo:t-
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2 2.2.3 Lac Holland

La f igure 2. l5 regroupe également les données physico-chimiques importantes qui

ont servi à identifier la zone de 2 m échantillonnée dr.r lac Holland. La quantité

d'oxygène dissous était de 100 % à la surface pour diminuer à près de zéro à -6 m, ce

qui indiqLre le début de la zone anoxique. La concentration de HzS a augmenté à partir

de 7 m polrr atteindre -900 pg.L-'  (2a ptM) à -9,5 m. Le croisement entre I 'apparit ion

ct 'H:S et une faibte qLrantité d'oxygène 12 mg.L-r) et de sultàte (-0,5 mg.L-11

détermine le débLrt la zone d'échantillonnage à 7 m. Dans la colonne d'eau du lac

Holland, on a détecté le thiosulfate à une profondeur de 7 ,9 m (Tableau 2.5).

Tableau 2 5: Concentration de thiosulfate mesurée à différentes nrofondeurs au lac

Ho l land

ProfondeLrr échant i  l lonnée (m)

7.0

1 )

1 4

J ,6

J ,J

7 ,8
'  ' 7 q

t t ,0

Temps de rétention (min)

l g ,2

18 ,6

l g ,g

t q  ?

t8,2

18 ,3

l q  5

t9 ,7

[S;Or'-]  (prM)

0

0

0

0

0

0

0,4e

0

5 l
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FigLrre 2 l4:  Caractér isat ion physico-chimique de la colonne d'eau du lac Pink

TableaLr 2 4: Concentrat ions de thiosultàte mesurées à di f férentes profbncleurs au

l a c  P i n k

ô p H
l o .

I T  | J r E

À l *
a l r
ô l
a l r
À l
À l
à l

s

ProfbnclcLrr échant i l lonnée (nr) Ternps cle rétent ion (min) [S :Or ' ]  (pN{ )

t ) )

|  2,,1

12.6

t c )  5 1

lç),13

0

( t  ) 1

0,,19

0
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Comme dans le cas du lac Bédard, aucun thiosulfate n'a été relevé dans la portion de

la zone anoxiqLre préalablement déterminée (sect ion 2.1.3).

Tableau 2.3: Taux de récupération d'une quantité de thiosulfate ajoutée à I'eau

naturel le du lac Bleu.

2.2.2 2 Luc Pink

Comrne mentionné dans la sect ion 2.1.3,on a dû ident i f ier Lrne zone où le thiosultàte

pounait  être détecté. La f igure 2.[4 regroLrpe plusieurs données physico-chimiques

importantes (profondeLrr,  oxygène dissous et IH:S]) qui  ont servi  à ident i f ier la zone

cle 2 nr i i  échant i l lonner La qLrant i té d'oxygène dissous étai t  dr 100 % à la sr"rr face

pour cl i rninLrcr i i  près cle zéro autour de 12m, ce qLri  indiqLre le débLrt  de la zone

anoxiclr-rc La concentrat ion de HzS aLrgmentai t  à parl i r  de l2 m pour atteindre

-3  400 [g . t - '  (99  pr lv l )  à  l7  n r  Le  c ro isement  en t re  I 'appar i t ion  c l 'H ]S e t  une fa ib le

quant i t c l  c l 'oxygènc (2  mg.Lr )dé tc rmine  le  c lébLr t  la t  zone c l 'échant i l lonnage.  Dzrns  la

co lo r rne  c l ' cau  c lu  lac  P ink ,  on  a  n resL l ré  une concent ra t ion  c lc  th iosu l fà te  à  deux

profbnclcr-rrs (TablcaLr 2.4).

) l

Profondeur échanti l lonnée [SzO:']  mesurées (pM) Récupération (%)

31 m sans ajout de S2Or

3l m sans ajout de S2Or

0,00

0,00

32 m sans ajout de S2Or

32 m sans ajout de S2Or

0,00

0,00

3l m avec ajor-r t  de S2Or

3l m ar, 'ec ajoLrt  de S2Or

I , 59

1 ,7  |

79,6

85 ,3

32 m avec ajout de S

32 m avec ajoLrt de S

Or

Or

1 ,73

t .45

86,1
'7) \

Moyenne,de quatre mesures 8l
:
Ecart- type 6.5



3. Biodisponibilité du mercure

Le mercure est accumulé par les bactéries et les algues et c'est de cette manière que le

mercure entre dans la chaîne alimentaire : il est d'abord transporté à travers la

membrane cellulaire qui entoure ces microorganismes et est ensuite retenu lorsque

ces organismes sont soumis à la prédation d'organismes supérieurs (Morel et al.,

1998). Quelques études ont démontré que le mercure pouvait entrer par diffusion

passive à travers la membrane cellulaire chezla diatomée T. weissflogii (Mason et al.,

1996) ainsi que la bactérie Desulfubulbus proprionicus (Benoit et al., 1999; Benoit et

al., 2001a). D'auttes recherches indiquent I'existence d'un mécanisme

physiologiquement régulé de transport facilité du mercure chez les bactéries Vibrio

anguillarum et Escherichia coli (Golding et al., 2002). Toutefois, comme il ne

constitue pas un micronutriment essentiel à leur croissance, il est évident que le

mercure doit entrer dans ces microorganismes par un système de transport qui n'a pas

dté conçu à cet effèt.

La concentration de métal libre en solution joLre un rôle clé lors de la prise en charge

de métaux. La présence de ligands en solution aura tendance à favoriser la

complexation du métal, ce qui 1èra diminuer la biodisponibilité du métal. Cependant,

les ligands peuvent parfois stimirler la prise en charge des métaux. Certains ligands

assimilables, tels qr"re le thiosLrlfate et le citrate (Errécalde et al., 1998; Fortin et

Carnpbell ,200l) peuvent former des complexes assez stables avec des métaux non

essentiels clans des conditions environnementales que I'on peut retrouver en ealrx

douces. L'assimilat ion de ces complexes, via les systèmes de transport conçus pour le

l igand assimilable seu[, constituerait une autre voie de prise en charge.

) )



Le thiosullate est un ligand assimilable et peut former une série de complexes

hydrophiles très stables avec le mercure (section 1.2.5). Il a été démontré que ce

genre de complexe peut traverser la membrane cellulaire par le biais d'un transporteur

membranaire de sulfate; AgS2O3- (Fortin et Campbell, 2001), Cd SzO: (Boily,2004).

On pose alors l'hypothèse que le complexe mercure thiosulfate peut être pris en

charge par C. reinhardtii.

3.1 Méthodologie expérimentale

3. I . 1 Produits, réactifs et conservation

Tous les contenants ufilisés pour préparer et conserver les solutions étaient faits de

polycarbonate (PC), de polyéthylène haute densité (HDPE), de polypropylène (PP) ou

de tetrafluoroéthylène (PTFE). Tous les contenants et autres matériels nécessaires

(unités de filtration, embouts de pipettes, pinces, etc.) ont été trempés dans un bain

d'acicle nitrique (10% v/v) pendant24h pr-ris rincés sept fois avec de I'eau ultrapure

(résistivité 18 MQ cm) et séchés sous une hotte à flux larninaire avant leur r.rtil isation.

Le port de gants sans poudre en nitrile ainsi que la préparation des expériences sous la

hotte à flux laminaire visaient à minimiser le risque de contamination. Les réactifs

Lrtil isés étaient tous de grade analytique ou supérieur por-rr limiter leur contamination

en nrétaux traces. Ces précautions ont été mises en place clans le bLrt de réduire les

r isques de contaminat ion au mercure lors des expériences.

3 .1  .2  Prépara t ion  des  mi l ieux  de  cu l tu re

l .es solLrt ions mères ut i l isées pour la préparat ion cles mi l ieLrx de cul ture MHSM-2

(rnodif ied high sal t  media) (TableaLr 3.1) ont été miscs dans des boutei l les de

polypropylène préalablement autoclavées et conservées dans I 'obscr-rr i té à 4 "C af in de

prévenir  une dégradat ion par la lumière ou la températr-rre. Les solut ions ont été

préalablement f i l t rées (0,2 ptrn; rnembrane en polycarbonate, Poret ics) pour rnaintenir

lcur stér i l i té et évi ter I 'adsorpt ion de métaux en solut ion sur des part icules en

suspension, ce qLri  aurai t  modif lé la composit ion de ces solut ions. La solLrt ion de

cu l tu re  (Tab lear , rx  3 .2  e t  3 .3 )  a  é té  aLr toc la r ,ée  : r  l2  oC penc lan t  l5  minu tes .  Une
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solution d'éléments traces a été ajoutée après une période de 24 h de refroidissement.

Cette procédure a permis d'éviter la précipitation de certains métaux pendant ou après

l'étape d'autoclavage (Price et al., 1989). En dernier lieu, du tampon d'acide N-2-

hydroxyéthylpiperazine-N'-2-éthanesulfonique (HEPES : 10 mM) a été ajouté pour

permettre de maintenir le pH constant dans le milieu de culture et le pH a été ajusté à

7,0 + 0,1 avec une solution de NaOH (0,1 M).

Tableau3.l: Composition et concentration des solutions mères utilisées pour la

préparation de différentes solutions

AAP
(AtgalAssay
Procedr-rre)

F i l t r ées  su r  0 ,2  lm ; Cloncentmt ion  t lna le  des  pro t lL r i t s  c la r ts  chacLtnc  dcs  so lu t ions l ' - ta lon  ICP.

Solutions(l) Produits Concentration(2) Fournisseur

1 5 , 0  g . f  I

4,00 g. l -1

3-21 spL-l

Omega
Omega
Baker

Ammonium NH+NO:
MgSOaolflrQ

Nitrate #l NaNO:
MgSOao/t{rg

NOr)"o4HrO

1 5 , 8 1  g . l  1

3,25 gol-l

3.27 s..L- '

Omega
Fisher
Baker

Nitrate #2 NaNOr
Mg(No:)z
Ca(NOr)2.4H'O

1 5 , 8 1  g . f  I

4,00 g.[-  I

29,6 u.L-l
57,6 s. .L ' l

3 , 2 1  g . l  I

Omega
Fisher
Baker
Fisher
Fisher

Phosphate #2 KH2PO4
KzHPO+
HrBO;
MnCl2o4f[rQ
FeCh.6HzO
Na:EDTA.2H2O
Zn ( l  g .1 r ; { : )

Co ( l  g .1 r1{ : )

Mo (1 gof - r ; ( : )
Cr- r  ( l  g .L r ) ( : t ) 4 .4J  t g .L l

186 mgr l -
4 1 5  m g . l  I

160 mg. t -  I

300 mg.l  I

1 , 5 9  m g . L  I

0,64 mg.l- ' r
)  XX rn . ,o l  I
- 1 -  -  . . ' ô  *

ACP
Fisher
BDH
Fisher
Fisher
Fisher
Fisher
Fisher

1 .2  g  '  l 8  rn l  NaOFI  0 .5  i \ lCystéine H2NCH(CH:SH )COO H

2 , 4 8  g . l lThiosulfate #l Na:SzO:.5HuO

2,383  g . l  r
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Solutions MHSM-1 MHSM-2 MHSM-3 MHSM-Rf MHSM-R2

Nitrate #2
Nitrate # I
Ammonium #l
NaOH (l M)
Phosphate #2
KNO; (1,0 M)
AAP

5 mL.L-r

3,5 mL.L-r

+,0 mt-.L I

5  mL .L r
3,5 mL.L-t
250 pL.L-'
4,0 mL.L-l
I mL.L-r

5  mL .L r

3,5 mL.L-t

4,0 mL.L-l

- 5 mL.L-l

5 mL.L- l
3,5 mL.L-t 3,5 mL.L-]
250 prL .L  I

2 , 1  m L . L t  2 , 1 m L . L l

Tableau 3.2: Volumes de solutions mères utilisées

de culture (MHSM-2), d'exposition

rinçage (MHSM-Rl et MHSM-R2).

Tableau 3.3: Concentrations molaires des cations

milieux de culture, d'exposition et de

7,0 dans ces trois mil ieux.

pour la préparation des milieux

(MHSM-l, MHSM-3) et de

et anions qui

rinçage. Le pH a

composent les

été maintenu à

[ - r t  conccn( ru t ion  du  carbonr te  s 'a jus te  par  éc lL r i l i h rc  gazc t rx  aVCc I ' i r tn rosphùrc

Ions MFTSM-I MHSM-2 MHSM-3 MHSM.RI MHSM-R2 HSMI"

BO:
Ca
CI
Co
CO:
Cr.r
EDTA
Fe
K
Mg
Mn
N,lo
Na
NH+
NOr
PO+
SO+
Zn

3 ,01  x
6,80 x
5,91 x
1 ,09  x

atm(
7,04 x
8,06 x
5  0 )  v

4 , t 4  x
8 ,15  x
2 ,10  x
3,00 r
3 ,50  x
9 ,38  x
5 ,07  x
1 ,37  x
8 ,15  x
2,13 x

0 6
0''
0 6
0.8
)

0 ' l l

0 7
0 7
0- '
^ _ i
0 -
0.6
0.3
0,1
0-1
0 r
0 4
0 '
O E

ô ,6U x  lU  -

+,OO x tO l
.  ̂ - \

/ , 9 1 /  x  1 9  
-

4 ,43  x  l 0  '

5  ) 1 v  l O ' '

6 ,80  x  l 0  s

)  1 )  r  l O - '

8 ,15  x  l 0 ' i

3 , 5x10 '
9 .38  x  l 0  a

r  n - l
- r , i /  \  l u

' , .  - +
l , - r /  \  t t t

8 , 1 5 x  l 0  
j

4,43 x

3 ,33  x
1 ,37  x

r0-'

l 0  r

101

6 ,80  x  l 0 '

. . -  , ^ . 1
z , 3 l  x  l t l

7 , 9 9  x  l 0  5

3,01 x 10-o
6,80 x  10 5

9 ,49  x  10 '
1,09 x  10-o

atm(2)
7 ,04  x  l 0  r r

806x  107
5,92 x 701
2,20 x l0)
8 ,12  x  l 0 -5
2 ,10x  106
3 ,00  x  l 0  E

1 ,02  x  10  a

9 ,35  x  l 0 -3

| , 31  x  102
8 ,12  x  l 0  5

2,213 x l0  8

\ l r c ic  r r  11 .  (  |  99-1)
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3.I.3 Culture des algues

Durant la phase expérimentale, des cultures axéniques de l'algue verte

Chlamydomonas reinhardtii ont été obtenues de I'Université de Toronto. Une souche

avec paroi cellulaire a été utilisée (UTCCI l: C. reinhardtii WT). C. reinhardtii est

une algue motile (deux flagelles) avec un diamètre moyen entre 4 et 5 pm. Cette

espèce a fait l'objet de nombreuses études, notamment en écotoxicologie. Elle a été

choisie parce qu'elle est très étudiée au niveau génétique, facile à cultiver et reconnue

pour son système de transport transmembranaire pour I'assimilation du sulfate (Yildiz

et al., 1994). Ce système de transport (Perez-Castineira et al., 1998; Chen et Melis,

2004) a été identifié par Fortin et Campbell (2001) comme responsable de la prise en

charge du complexe Ag-thiosulfate.

Les cellules algales étaient cultivées de façon axénique dans des fioles erlenmeyer en

verre de 250 mL contenant 100 mL de milieu de culture MHSM-2 (Tableau 3.3). Ce

milieu contient essentiellement moins d'ammonium, de chlorure et de phosphate que

le milieu HSM (high salt media: force ionique de 6 méq'L-r.; (Macfie er al.. 1994).

Des expériences préliminaires (For1in, 2000) ont démontré que ces modifications au

milieu de culture n'affectaient ni le taux de croissance ni le rendement des algues qui

étaient obtenues avec le milieu HSM original. Les fioles erlenmeyers ont été

maintenues sur Lrne plaque agitatrice (-50 rpm) àune température (20"C + 0,1 'C) et

luminosité (100 + l0 prrnol.m r.sr; constantes à I ' intérieur d'une chambre de

croissance (Conviron, CMP3023). Environ 2 mL de l'actuelle culture étaient prélevés

de manière hebdornadaire pour être inoculés dans un autre Erlenmeyer ahn d'éviter

r-rne dégradation physiologique des algues. Ce deuxième Erlenmeyer contenait lui

aussi 100 mL cle nri l ieu de culture MHSM-2 frais. stéri le et à pH 7,0. Après une

vingtaine de translerts hebdomadaires d'algues, la culture était jetée et une nouvelle

souche était ut i l iséc. I)e laçon épisodiqlre, des vérifrcations de l 'état de contamination

bactérienne de la cLrltr-rre en cours ont été réalisées par placage sur une gélose nr-rtr i t ive

(Dicto-Bacto Agar) afln cl 'éviter une possible inf luence des bactéries lors

d'expériences de prise en charge du rnercure.
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3.1 .4 Cycle de croissance et récolte des algues

La croissance des algues se produit en trois phases : latente, exponentielle et

stationnaire (Figure 3.1). La phase de latence peut varier entre 0 et24h selon l 'état

physiologique des algues inoculées. Une fois adaptées aux conditions de croissance,

les algues entrent dans la phase exponentielle pendant laquelle le taux de croissance

est d'environ deux divisions cellulaires par jour. Dans les conditions d'incubation de

la présente étude, la croissance exponentielle a duré environ 24 à 48 h. Après

quelques jours de croissance, une phase stationnaire s'établit; cette phase est

caractérisée par la constance de la densité cellulaire. Une carence dans la disponibilité

de certains nutriments essentiels et la présence élevée de déchets métaboliques dans le

milieu sont à 1'origine de cette phase. Cet état stationnaire est caractérisé par une

absence de division cellulaire malgré le maintien des activités métaboliques.

Ultimement, la culture disparaîtra si elle n'est pas transférée dans un milieu de culture

frais. La clétermination de la phase exponentielle joue un rôle important puisqr-r'il est

connu que l'état physiologique des algues affecte leur prise en charge du zinc (Bates

et a\.,1983). Dans le cadre de la présente étude, les algues ont été récoltées dans la

phase exponentielle de chaque expérience.

I J . J

1 3 . 0

I  z . J

1 2 . 0

1  1 . 5

1 1 0

1 0 . 5

1 0  0
0 0  0 5  1 . 0  1 . 5  2 0  2 5  3 . 0

Temps ( jours)

Courbe de croissance typique cle Chlomytlomonos reinhorclt i i . Les

ban'es d 'eneur rcprésentent  l 'écar t - typc sur  la  ntoyenne de c inq

me sure s .
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Dès le départ, la courbe de croissance de C. reinhardtii a été déterminée. La

méthodologie utilisée pour la récolte des algues a été adaptée d'une méthode

largement utilisée et décrite par le passé dans notre laboratoire (Bates et al., 7982;

Bates et  a | . ,1983;Harr ison e l  a | . ,7986;  Schenck et  a | . ,1988) .

Un Erlenmeyer rempli de 100 mL dr.r milieu de culture frais et stérile a été inoculé

d'algues afrn d'obtenir une densité algale de 40 000 cellules/ml. Les algues ont crû

pendant 48 h, ce qui correspond à la phase exponentielle. Au cours de cette phase, les

algues ont été récoltées (pression < 10 cm Hg) sur un filtre en polycarbonate (47 mm)

d'une porosité de 2 pm puis rincées cinq fois avec 10mL de la solution de rinçage

MHSM-RI (qui ne contient ni phosphates ni métaux, Tableau 3.2). Le rinçage a

permis d'éliminer les ligands présents dans le milieu de culture (EDTA et exsudats

d'algues) qui peuvent perturber la spéciation du Hg dans les milieux d'exposition. Le

rinçage a permis aussi de minimiser la présence de métaux (Fe, Cu, Mn, Zn) qui

entrent potentiellement en compétition avec le mercure pour les sites de complexation

et de transporl à la surface des cellules.

3.1.5 Comptage d 'a lgues

Les courbes de croissance et les volumes nécessaires pour obtenir les concentrations

désirées d'algues dans les milieux d'exposition ont été établis à partir des mesures de

clensités algales. La densité ainsi que la superficie des algues ont été déterminées à

I'aide d'un compteur de parlicLrles (Beckman Coulter Counter Multisizer III); une

dih-rt ion de 1:10 dans une solution isotonique ( [soton@ II) a été effectuée. Le

fonctionnement du compteur dc parl icLrles est simple. I l  est basé sr.rr la mesure de

changement de la résistance électriclue qui se produit quand les particr-rles passent à

travers I 'ouverture de 70 prm qLri sépare dcux électrodes. Quand une part icule traverse

I'ouverlLrre, el le déplace son propre volume de l iquicle isotonique. Ce déplacement de

volume est mesuré corruxe une impLrlsion de voltage. La hauteur de chaque impulsion

est directement proporti.onnellc nr-r volume cle la particule. Un détecteur transfbrmc ce

changement de résistancc en conccntrl t ion de part icules.
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3.1.6 Modélisation thermodynamique

La spéciation du métal d'intérêt risque d'affecter grandement sa biodisponibilité

(section I 3); il importe donc qu'elle soit considérée lors de la planification

d'expériences de prise en charge de mercure. L'utilisation de milieux d'exposition

chimiquement bien définis pennet d'utiliser un modèle d'équilibres chimiques

(MINEQL+, v 4.5) pour càlculer la spéciation du métal. Ce modèle calcule la

concentration de diverses espèces chimiques à l'équilibre en s'appuyant sur une base

de données qui contient les constantes d'équilibres de formation pour la plupart des

espèces inorganiqr-res rencontrées dans les eaux naturelles, dans des conditions de

température et de pression atmosphérique définies. En entrant les éléments contenus

dans les milieux d'exposition, il est simple de connaître la spéciation du mercure et

d'ajuster la composition du milieu au besoin (pH, lM'-], fligands]).

3.1.1 Adsorption du mercure

Divers facter-rrs influencent dans le temps la concentration totale des métaux présents

dans un échanti l lon d'eau naturel le oLr synthétique (Litman, 1975; Faclini et Jardim,

2000; Parker et Bloom, 2004; Parker et Bloom, 2004). Un facteur est le choix du

matériau avec lequel les métaux en attente de différents traitements sont en contact.

Selon le type de métal utilisé et l'échelle des travaux, plusieurs matériar-rx ont été

uti l isés (ex: polyéthylène de har-rte densité (HDPE), polypropylène (PP), téf lon et

polymère perf luoralkoxy (PFA)). Toutefois, peu imporle le choix de contenant,

ceftains métaux ont une plus fbrte tendance que d'autres à s'adsorber sur et migrer

dans les parois de certains types de boutei l le.s (ex. Ag. Au. Hg). Cette tendance est

moindre avec le téf lon, mais el le mène généralement à une cl irninr-rt ion de la

concentration totale clr-r métal en solution si la solution est entreposée pendant un

ccrtain temps (Reimann et ul.,  1999). Ce phénornène de pertc par adsorption est

observé lors cles expériences de prise en charge clu mercure. Les solr-rt ions qui

contiennent le rnercurc- sont exposées aux parois et agitées durant une période de

2:l h, ce c1r-ri permet aLrx différents éléments présents cle s'éqr-rilibrer.
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Durant cette période, deux phénomènes peuvent survenir : 1) Le mercure peut

s'adsorber aux parois du contenant, ce qui amène une diminution de la concentration

totale du métal dissous; 2) L'utilisation de thiosulfate comme ligand peut complexer

le mercure (log K : 29,86) dans le milieu d'exposition, mais aussi le mercure adsorbé

préalablement aux parois, ce qui contribue à une contamination interne du milieu. Les

deux phénomènes contribuent à modifier de façon aléatoire la concentration totale de

métal présent, ce qui nuit à la répétabilité des expériences. Le choix du bon matériau

permet de minimiser ces variations. La bouteille en téflon, qui a été employée pour

I'ensemble des expériences effectuées dans le cadre de la présente étude, est standard

et a été abondamment utilisée par plusieurs étudiants et chercheurs de I'INRS-ETE.

Les bouteilles doivent être récentes puisqu'un nombre répété de lavages et

d'autoclavages ou même l'utilisation fréquente d'un agitateur magnétique peuvent

contribuer à la dégradation physique des parois. Lorsque des contenants usagés ont

été utilisés, une perte qui peut atteindre 40 Yo du mercure initialement présent dans les

solutions d'exposition a été observée. Pendant le processus expérimental, les

Erlenmeyers en polycarbonate ou en verre peuvent également adsorber dtt mercure,

mais dans une moindre mesLrre compte tenu du temps de séjour plus court (< 30 min).

3.1.8 Méthodologie de prise en charge du Hg

3.1.8.1 Prépctration cle.s milieur d'exposition et de rinçctge

Dans le but de contrôler et de calcr,rler la spéciation du mercure, la composition des

milieurx d'exposition pendant les expériences de prise en charge doit être connue de

façon précise. L'ut i l isation cl 'un rni l ier-r chimiquement déflni permet de respecter cette

exigence. Dans le cadre cle la présentc étucle, le mil ieLr MHSM-1 a été uti l isé comme

mil ieu c1'exposit ion lors d'expériences dc prise en charge du mercure principalement

sous fonne Hg(OH)2 sans thiosr-rlfirte rnais avec sulfate. Ce milieu est caractérisé par

I 'absence de métaux traces, d'ammonium et de phosphate. L'absence de métaLrx

traces él imine la compétit ion al 'ec le mercure pour les sites de complexation à la

surfâce des cellr"r les; I 'arnmoniunr et le phosphate, absents du mil ieur, ne concourent

pas avec le thiosLrlfate pour cornplerer le mercure.
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Dans un contenant de polycarbonate, à partir de solutions mères décrites dans le

tableau 3.1, le mi l ieu d'exposit ion MHSM-1 et le mi l ieu de r inçage MHSM-Rl ont

été préparés à I'avance (Tableau 3.2) et stérilisés par autoclavage à l2l"C pendant

15 min. Pour le mi l ieu d'exposit ion MHSM-I,  le mercure a été ajouté 24 h avant

l'expérience dans les diffërents contenants de téflon, la solution a été agitée avec un

barreau magnétiqr-re pendant cette période de temps. Les solutions d'exposition

stériles ont été filtrées (filtre en polycarbonate d'une porosité de 2 ptm, Poretics) juste

avant d'être introduites dans les Ertenmeyers, afin d'éviter leur contamination par des

particules. Le jour de l'expérience, les algues ont été récoltées par filtration

(sect ion3. l .3) et  les mi l ieux de r inçage MHSM-RI ou R2 ont été ut i l isés pour

suspendre de nouvean les algues puis les rincer, avant de les inoculer dans les milieux

d'exposition. La concentration de sulfate constitue la différence majeure entre les

deux milieux de rinçage, Dans le milieu de rinçage MHSM-R2, utilisé lorsque le

milieu d'exposition ne contenait pas de SOa2-, le sulfate a été substitué par du nitrate

afin d'obtenir une solution c1e rinçage sans sulfate (Tableau 3.2).

3.t.8.2 Dosctge du merctrre ("'ftg intracellttlaire

Une source radioactive de la compagnie Eckert & Ziegler (HgCl2 dans I M HCI) a été

utilisée por-rr la totalité des expériences. L'activité du mercure radioactif était mesurée

à l 'a ide d'un compteur gamma (Wal lac 1480 Wizardrùr 3' l ) .  L 'ef f icaci té du compteur

était détenninée en passant des dilutions (n - 3.; de la solution de mercure radioactif

d 'act iv i té connue. L'ef f lcaci té dr-r  compteur étai t  de 52 + 0,0 |  o/o. Le ternps de

cornptage clcs échant i l lons a var ié entre I  000 et 2 000 secondes, avec un nombre

l imite conrmun clc cornptcs de 10".  Le temps de comptage de I  000 s étai t  dest iné

spécif iqr lcr lcnt aLtx analyses d'act iv i tés des solut ions d'exposit ion, tzrncl is que celr-r i

de 2 000 s sen'ai t  à tor-r t  autre échant i l lon à plus faible act iv i té radioact ive. Les deux

ternps dc cornptagc ont permrs cle rninimiser I 'erreur sur I 'act iv i té (< 5 '%).
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Le mercure était le seul élément à analyser. La fenêtre de mesure des désintégrattons

se situait autour de 279 keV. La préparation des échantillons d'algues a varié en

fonction du but du dosage de métal, soit déterminer le mercure intracellulaire ou le

mercure en solution. Pour le dosage du mercure intracellulaire, chaque filtre a été

replié sur lui-même puis déposé dans un flacon à scintillation (Opticlear, borosilicate

de 5 mL) contenant 2 mL d'eau ultrapure. Pour le dosage du mercure en solution,

2 mL ont été prélevés de chaque Erlenmeyer contenant la solution d'exposition puis

injectés dans le même type de bouteille.

La normalisation du signal gamma en fonction de la surface totale des algues (en m2;,

indiqué sur les différents graphiques dans la section résultats (section 3.2), a été

obtenue par transformation des résultats bruts du compteur gamma. Les comptes par

minute (CPM) ont d'abord été transformés en désintégrations par minute (DPM), en

les divisant par I'efficacité du compteur. Les DPM ont ensuite été divisés par 1", la

constante de désintégration (équation 3.1), pour trouver le nombre d'atomes'otHg. Lu

division par le nombre d'Avogadro a permis d'obtenir le nombre de moles N de
to'Hg.

.  l n2
/ t

t / )
(3 .1 )

oùt'/z est le temps de demi-vie dr-r 20tHg (16,6 j) exprimé en secondes. Afin d'obtenir

le nombre cle moles de Hgr, le nombre de moles cle 203Hg était divisé par le rapport

isotopique (éqLrat ion 3.3) (corr igé pour la décroissance radioact ive selon le jour de

l'expérience, écl.ration 3.2),

f  r , ,  . . ,  I
l - l
L  r l  I  I

A=  Aooe (.3 2)

oùr A est I 'act iv i té à Lrn temps t ,  As est I 'act iv i té ini t ia le et t% est la demi-vie en jours

du radio- isotope .

Rt  t  ! t l  t t  t t ' l  i  : t  t  l r  t p  i t l  l  ( t '

:0) Hg (3 3)
H c , r

A

),
e t  I lg l -  r0 ' rHg +  I Ig  non rac l ioac t i foLl 21.)i 

Hu _
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Pour quantifier le mercure pris en charge par les algues, le nombre de moles de

mercure total était divisé par la surface totale .n rn' (la densité cellulaire X le volume

de solution en mL contenant les algues filtrées X sLrperficie des algues).

3. I .8.3 Distinction entre métal adsorbé et métctl intracellulaire

Il est important de distinguer le métal adsorbé à la sLrrface de l'algue de celui absorbé

par la cellule puisque I'effet biologique d'un métal adsorbé diffère de celui d'un

métal qui a franchi la membrane cellulaire et atteint le milieu intracellulaire (cytosol).

Lors d'expériences de prise en charge, une augmentation rapide de la quantité de

métal accumulé dans les premières minutes de I'exposition est généralement associée

à I'adsorption du métal à la surface de l'algue. La concentration du métal adsorbé

atteint rapidement un plateau (< 5 min) lorsque les sites d'adsorption, composés

principalement de groupements fonctionnels carboxylique, amino, thio, hydroxo et

hydroxy-carboxylique, sont saturés (Bates et a|.,7982;Xue et a|.,1988). Le métal qui

entre dans la cellule augmente de façon linéaire dans le temps jusqu'au moment oir le

taux d'entrée diminr-re ou que le taux de sortie augmente.

La quantité de métal adsorbé peut être déterminée en désorbant le métal par lavage

des cellules à 1'aide d'une solution qui contient un agent chélateur. L'extraction à

I 'EDTA a été employée lors des premières expériences de pr ise en charge du

mercure. Cette méthode (EDTA l0+ à l0 r  M.;  s 'avère eU-rcace pour désorber

plusierrrs métaux bivalents, tels que le Zn, le Cd, le Pb et le Cu (Bates et al . ,  1982;

Errécalcle et al . ,  1998; Hassler et a\ . ,2004).  L 'EDTA s'est toutefois avérée ineff icace

pour enle",er le mercure adsorbé, et ce, nralgré son afTnité relat ivement élevée pour le

t t92'( tog Kr,rsora -21),5).  La stabi l i té cles complexes du Hg à la surface de la cel lule

est s i  élevée que I 'EDTA ne rér,rssi t  pas à concor-rr i r  ef f lcacement.  Peu d'al ternat ives

existent poLrr dist inguer le mercure adsorbé dLr mercure intracel luler i re.
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Un ligand efficace doit avoir une bonne affinité avec le mercure et le complexe formé

ne doit pas être pris en charge par les cellules algales. La cystéine a été considérée

suite aux travaux en cours à I'INRS-ETE puisqu'elle possède une bonne affinité avec

le mercure (tog K1- 37,8; log 9z: 44 I - 0,1; (Petit et Powell, 2003)) et que le

complexe Hg-cystéine n'est pas métabolisable par C. reinhardtii (section 3.2.2).

3.1.8.4 Expérience de cinétique de prise en charge du Hg(OH)2

La prise en charge du mercure en I'absence de thiosulfate a d'abord été caractérisée.

Dans cette première série d'expériences, I'accumulation du mercure par les algues

dans le temps à une concentration initiale fixe de Hg a été évaluée. La cinétique

d'accumulation du Hg entre 0 et 30 min a par la suite été mesurée à une concentration

nominale fixe d'environ 20 nM. Aucun ligand n'a été ajouté de sorte que

pratiquement tout le métal était présent sous la forme de Hg(OH)2.

Les algues récoltées et rincées (section 3.1.8.1) étaient par la suite suspendues à

nouveau dans 10 mL de solution MHSM-I contenue dans une fiole d'HDPE de

45 mL. Le nombre d'algues et leur superficie moyenne ont rapidement été déterminés

à I'aide du compteur de particules (section 3.1.4). Une fois cette étape terminée, les

algues étaient distribuées dans les fioles d'exposition en polycarbonate (PC) et diluées

avec le milieu d'exposition MHSM-l (Tableau 3.2) jusqu'à une densité algale de

15 000 cellules.rnl-'. Cette clensité a été choisie af,rn d'avoir une quantité suffisante

d'algues por-rr détecter au compte ur y I'accumr-rlation du Hg radioactif.

Des temps d'exposition de courte clr-rrée (5, 15, 30 minr-rtes) ont été privilégiés poLrr

minimiser la croissance cles algr-res durant I'expérience ainsi qr.re por.rr éviter de

pertr-rrber la spéciation chimiqr-re du mercure par la production d'exsudats. Les

exposit ions ont été réalisées à la ternpérature ambiante du laboratoire (21 'C) slrr Lrne

plaqr-re agitatr ice du Conviron aux condit ions décrites à la section 3.1.3. Pour chaque

temps d'exposit ion, trois mesures ont été ef ' fectr,rées (i .e., trois f ioles indépendantes

ont été sacrif iées).
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Une fois le temps d'exposition écoulé, une aliquote de 2 mL des Erlenmeyers a été

transférée vers les fioles contenant de I'Isotont II pou, mesurer la densité algale

(100 mL X 15 000 cellules.ml-t : 1 500 000 cellules). Les algues contenues dans

100mL de milieu d'exposition ont ensuite été récoltées sur deux filtres de

polycarbonate de 2 prm superposés. Le deuxième filtre a servi à évaluer le bruit de

fond causé par I'adsorption du mercure sur le filtre. La différence entre les deux filtres

représentait la portion du métal prise en charge par les algues.

La récolte terminée, les algues sur les filtres ont été rincées avec 10 mL de solution

c1'EDTA l0-2 M pendant 10 minutes. L'EDTA n'a toutefois pas permis de désorber le

mercure de la surface externe de I'algue (section 3.1.8.3); un rinçage avec 10 mL de

cystéine (100 mM, pH 9) pendant 10 minutes a été pratiqué avec succès. Les filtres

urtilisés pour les solutions d'exposition, les aliqr-rotes des différentes bouteilles

d'exposition, les filtrats des Erlenmeyers contenant les solutions d'exposition, le

filtrat des solutions de rinçage ainsi que les filtres ont été individuellement envoyés

au compteur y (Figure 3.2). L,orsqu'i l  s 'agissait de f i l tres à compter, i l  fal lait  les

recouvrir avec 2 mL d'eau ultrapure pour uniformiser les conditions de comptage.

Rapidement après la f in de I 'expérience, les échanti l lons d'algues prélevés dans les

mil ieux d'exposit ion étaient passés au compteui de parl icules afin d'établir la

sLrperfrcie et le nombre de cellules par mL, deux paramètres qr-ri ont servi à déterminer

lu  qrr ln t i t i ' c1c merct r rc  pr is  cn charge par  les a lgr tes lnmol 'm-: ) .
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La prise en charge a été mesurée après des temps de 5, l5 et 30 min d'exposition. La

concentration nominale du mercure total variait entre l7 et 44 nM dans ces

expériences. Les algues ont été rincées avec de I'EDTA l0 2 M, ce qui signifie que le

mercure intracellulaire exprimé à la figLrre 3.3 comprend le mercure intra- et

extracellulaire.

I l
C Z

F igLrre 3 .3 :

05101520253035

Temps (min)

Cinq essais indépendants de prise en charge du mercure par

C. reinharcl t i l  en présence d'une concentrat ion nominale entre 17 eI44

nM de HgT en nr i l ieLr  MHSM- l  à  pH 7 .  Les  a lgues  on t  é té  r incées  à

I 'EDTA (10I M). Les barres cl 'eneur représentent l 'écart- type sur la

moyenne de  t ro is  mesLr res .  Vo i r  le  tab leau 3 .10  pour  les  cond i t ions

d ' e x p o s i t i o n .

100

N
I

EBO*

E
g60
q)

(E
-'t

= A ^

b r v

o
È
c 2 0
O)
I
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TableaLr 3.9: Bi lan de masse

3.2 .2  C iné t iqLre  de  pr isc  en  charge c lL r  t lg (Of  I )2

Cet te  p rern iè rc  sér ic  c l 'expér icnccs  ava i t  pour  bu t  c lc  dé ter rn iner  la  p r ise  en  chzr rge  du

Inerclrre (soLrs la fbrure préclourinarrtc cle I Ig(OFI)1) par C'.  reinharcl t i i  en absence de

th iosLr l f i r t c .  P lus icurs  essa is  on t  é té  c f fcc tués  a f in  c lc  se  fà rn i l ia r i ser  avec  le  p ro toco lc

cxpér i rnenta l .  I l s  on t  é té  fa i ts  r l c  taçon i r rc [épcnc lan te  avec  le  mêure  rn i l ieLr

c l ' cxpos i t ion  iV lF lSVl - l  avcc  c lcs  cor rccn t f l t ions  cn  St )1 r  c lc  i i l ,5  p rVt .  Lc  n rercLr re  ne

fbr r t te  pas  c lc  conrp lexcs  s tab lcs  u rcc  Ic  sLr l fa tc  Pour  l cs  concent re r t ions  en  sLr l fà te

ernp loyées .  la  p réscncc  c lc  conrp lcxùs  avcc  lc  r r rc rcure  é ta i t  nég l igeab lc  c t  c lonc  lc

lrercLrrc étai t  consicléré prclscnt rrnic lLrcnrcnt sous tbrrne cte Hg(OH)2.

[ t " tHg]  nomina l  con tenLr  c lans  lcs  rn i l i cL rx  c l ' cxpos i t ion  2  100 (pnro l /100 mL)

E ntrées

NI oyen ne( "

(pmol /100 mL)

o / Ecart-type

' " - 'Hg mesuré dans les mi l icux d 'cxposi t ion après 24 h 1762 83,9 3,1

d 'équi l ibre

Sort ies

Nlovenne( ' )

(pmol /100 mL)

o /
/ t l Ecart-type

Adsorption clans les parois du contcnant dc téf' lon après 24 h 338,7 16,1 3,1

d'écluil ibrc

Adsorption sur le contenant dc verrc lors tle la fl l tration cle la 0,0 0,0 0,0

solut ion d 'cxposi t ion.

Aclsorption sur le contenant cle Pf' lors dc l 'exposition clcs 38,9 1,9 4,0

algucs

Fi l t re c lu i  a  serv i  i \  f l l t rcr  la  solut ion c l 'e  xposi t ion avant  1 , I  0 ,3

I 'exécut ion dc I 'expér ience

Fi l t rc  sur  lec luc l  lcs a lgucs cxposécs au t " ' [ lg  ont  dté l l l t récs 3,7 0,2 0,6

Fi l t rat  c le la  solut ion c l 'cxposi t ion sui r  ant  la  l l l t ra t ion c lcs I  5 i2 73,0 65,9

algues

Solut ion c lc  r inçagc c lcs a lgr- rcs r i  la  cysté inc aprùs lc t r r  f l l t ra t ion 10,3 0,5 0,9

Sonrme I  s l  I  c)5,5
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atteint un maximum de croissance moins important lorsqu'exposées à une

concentration cle I 000 ;rg.L-l que lorsque le mercure était absent. Les deux études

ont exposé les algr.res sLlr une plus longue période et à des concentrations en mercure

beaucoup plLrs élevées que Iors de nos expériences. Les résultats avec des

concentrat ions en mercure qui s 'approchent [e plus des condit ions d'exposit ion qu'on

a ut i l isées n' indicl-rent pas une diminut ion très signi f icat ive de la croissance des

algues. On peLrt donc supposer qu'avec un temps d'exposition de 30 min et une

concentrat ion en mercure maximale de 34 Fg.L-| ,  i l  n 'y avaitpas de r isque d'affecter

le cycle de croissance des algues lors des expériences de prise en charge.

3.2 Résultats

3 . 2 . 1  B i l a n  d e  m a s s e

Le mercure est reconnu pour s'adsorber aux parois de différents matériaux (Litman,

1975).  Cornnre noLls avons ut i l isé divers types de contenants, i l  étai t  important de

c1éterminer où zr t ravers le processus expérimental  le mercure pouvait  s 'adsorber.

L'acide ni tr iqLre (bain d'acide l0 oÂ) a éte préalablement dosé af in de connaître la

concentrat ion dc:t i rHg c1e base pour ensuite la déduire de toutes les autres mesures

ci tées au tableau 3.9. A chacun des temps d'exposit ion lors d'une expérience typrqLre

de pr ise en charge, on a mis de côté les contenants Lrt i l isés à chaque étape du

processlrs Clcs contenants ont été rempl is d'acide pendant 24 h, échant i l lonnés et les

al ic lLrotes passécs zt l t  conlpteur gamtna poLrr établ i r  la concentrat ion de r"rHg 
1en pmol

par  100 rnL  c l 'ac idc) .  Le  b i lan  de  masse ne  pouva i t  ê t re  comple t  sans  la  mesure  du

t " rH-9  présent  c la r rs  l c  f l l t ra t  c le  la  so lL r t ion  c l 'expos i t ion  su ivant  la  f l l t ra t ion  c les  a lgLres ,

c lans  la  so lu t ion  c lc  r inçaee des  a lg r - res  à  la  cys té ine  après  leLr r  l i l t ra t ion  e t  s l r r  l c  f l l t re

cpr i  a  sc rv i  a  f l l t r c r  la  so lL r t ion  c1 'e rpos i t ion

1 / l



en charge après un temps d'exposition f-ixe de l5 min a été mesurée en fonction de la

concentration de sulfate, en I'absence de thiosulfate. La filtration des algues

provenant d'un milier"r de culture avec sulfate a précédé le rinçage avec la solution

MHSM-R2 (sans sulfate). Avant de f-rltrer et rincer à nouveau les algues, elles ont été

suspendues à nouveau et conservées au Conviron dans un milieu de culture

(MHSM-2) sans sr-rlfate (en remplaçant le MgSOa par le MgNO3) pendant 4 h. La

concentration de sulfate a été augmentée dans les milieux d'exposition sans

thiosulfate de Fl à F5 (Tableau 3.8).

3. 1 .  10 Risques associés aux concentrat ions de mercure ut i l isées lors des

expériences de pr ise en charge

Les concentrations de Hg utilisées lors des expériences de prise en charge décrites à

la sect ion précédente étaient élcvées si  on les compare à cel les présentes en mil ieu

naturel  (20 pM). De plLrs, la concentrat ion en Hg biodisponible (34 ytglL ou 170 nM,

sans présence de matière organiqLre) étai t  cornparable à cel les ut i l isées lors

d'expériences de toxici té où cles signes de sensibi l i té au mercure ont été observés

chez quelques espèces d'algr-res unicel l r-r la ires (Eisler,2006).  De par ces deux

observat ions, la sensibi l i té des algLres ( la réduct ion de croissance, le développement

d'anomalies, l ' inhibi t ion de la photosynthèse et la mort)  aurai t  pu être une

préoccupat ion pol l r  le bon cléroulcnrent cles expériences. Cependant,  les di f férentes

espèces  d 'a lgues  n 'on t  pas  la  mêrne sens ib i l i té  lo rsqr - r 'exposées à  une même

concentrat ion cle Hg. de par clcs cl i f ' fércnces biologiclLre, chimique et physiclue Dans le

cas de C reinhqrcl t l r ,  c ler.rx étLrcles (Clain et Al len, 1980; Weiss-Magasic et al  ,1997)

ont  é té  réa l i sées  a f ln  c lc  tcs tc r  l ' c f fc t  c lL r  n r r rcLr re  sur  la  c ro issance des  a lgues .  C la in  e t

A l len  (1980)  on t  exposé lcs  a lgLrcs  sur  unc  pér iodc  de  sept  jours  à  des  concent ra t ions

c l e  H g  q u i  v a r i a i c - n t  c n t r c  5 0 0  L r g . l . . r  c t  I  4 0 0  p g . L l ( s o L r s  f b n n e  d e  H g C i l l ) .  À  l a  f i n

c le  la  pér ioc lc  c i 'expos i t ion  à  Lurc  conccnt ra t ion  c le  500 Fg.L- l , i l s  on t  obser l 'é  unc

d i rn inu t ion  c lc  c ro issancc  c lc  7 ( !o  p i - r f  rappor l  z \  une cu l tu re  témoin  non exposée au

mercLrrc.  Wciss-Mlagarsic c, /  ul  ( . l t ) t ) l  7,  c luant z\  eux, ont exposé les algucs sLrr Llnc

périocle de 2l- jours i r  un pl- [  c lc 7.c) et  dcs conccntrat ions de Hg (soLrs fbrnte de H-u( l l2)

c l u i  l ' a r i a i c n t  c n t r c  I  ( ) ( l { ) r ' 1  l { l ( ) {  ) ( )  I r g ' L  
l .  L e s  a l g u c s  o n t  c r û l  m g i n s  r l p i c l c r n c n t  e t  o n t
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Erpé r i cncc Variables E I  E2 F-3 F.1 E5

6

I t lgJ1  (nN{ )

[SO]r I  ( t rM)

ls ro . r  I  (nNt )

30

0

0

30

40

U

30

t i l ,5

U

l 0

1 2 0

0

30

r60

U

Var iab l cs  F  I  F2  F - - l  F4  F5

1

l F I g l l ( n l \ l )

l \ t  t . l  l r ' , N l t
1 . , \ , r  t \ f r r " /

L S r o , r  l ( n N I )

, t l

0

0

4 l

4t)

U

4 t

tt t ,,t

t)

: + l

I 20

0

: t l

r60

0

5) La cinqLrième expérience a servi à évaluer si le complexe Hg-cystéine est pris en

charge aLr r inçage lors de la récolte des algues (section 3.1.3). Un mil ieu d'exposit ion

(MHSM-l) sans rnercure a été préparé, dans lequel les algues ont été inoculées et

agitées pendant l5 min (section 3.1.2). Une fois la récolte sur f i l tre terminée, les

algr.res étaient submergées pendant une période de l0 min dans l0 mL d'une solution

à base d'eau ultrapure dont la concentration nominale de Hg était de 200 nM et qui

contenait de la cystéine (100 mM) à pH 9 (Tableau 3.1). Cette étape devait simuler

I'extraction du Hg extracellulaire, pratiquée sur les algues récoltées après exposition

all mercLrre radioactif. Après la période de l0 min, les algues étaient filtrées et ensuite

les filtres ont été passés au compteur y pour identifier si le complexe Hg - cystéine

avait traversé la membrane biologique.

6) La sixième expérience a servi à évaluer si la présence de sulfate pouvait augmenter

la prise en charge du Hg comme entrevue lors de I'expérience cinq. La prise en

charge après un temps d'exposit ion f ixe de 15 min a été mesurée en fonction de la

conccntration clc sLrlfate, en I 'absence de thiosulfate. La concentration de sulfàte a été

augnrentée dans les mil ieux d'exposit ion sans thiosulfate de El à E5 (Tableau 3.8).

Tab lcaLr3 .S:  Cond i t ions  d 'expos i t ion  aL l  mercure  pour  la  s ix ième e t  sep t ième

cxDér i r -nce

7) t .a scpt ièutc expérience a serr, ' i  à ér, 'a lLrer si  I 'absencc clc sr.r l f i r tc c lans le mi l ier-r  de

cu l rL r rc ,  p rc la l i rb le r len t  à  la  pér iode d 'expos i t ion ,  pouv l i t  augr r ten ter  la  p r ise  en  charge

c lu  sLr l t i r t c  c t  c lL r  l lg  par  co t ranspor l ,  comnre  en t rev 'L te  lo rs  c le  l ' expér ience s ix .  La  pr ise
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Tablear"r 3.6: Conditions d'exposition au mercure pour la troisième expérience

Variablcs C I  C2 C3 C4 C5

IHg]1(nM)

IHg(oH)2] (nM)

[So4'] ]  (pM)

[S2or '?]  (nM)

1 Â
L A

24

0

0

1 A

t 9

0

l0

. A
L +

l 4

0

20

24

4

0

40

1 A

0

0

60

4) Afin d'éviter des différences dues à la variation intergénérationnelle de deux lots

d'algues dans les résultats, les expériences 2 et 3 ont été combinées dans la quatrième

expérience. La prise en charge après un temps d'exposition fixe de 15 min a été

mesurée en fonction de la concentration de thiosulfate en présence et en I'absence de

sulfate (MgSO+o7H:O remplacé par le Mg(NOr)z). La solution mère de mercure

radioact i f  étant v iei [ [e,  nous avons dû ar"rgmenter la concentrat ion nominale de

mercure total, qr"ri a été maintenue à 158 nM dans chaque milieu. La concentration de

thiosulfate a été augmentée dans les mi l ieux d'exposit ion sans sul fate de Dl à D4 et

la concentrat ion de thiosr"r l tate a été ar"rgmentée dans les mi l ieux d'exposit ion avec

sulfate de D5 à D8 (Tableau 3.7) pour cornplexer progressivement le mercure.

Tableau 3.7: Condit ions d'exposit ion aLr mercure pour la quatr ième expérience

Expériencc Variablcs D I  D2 D3 D4

1

[Hgh (nN{ )  I  58  I  ) l t  t  58  I  58

lHg(OH) : l  (n l \ { )  1 ,58  t t l  83 ,s  42

[ S O , ] l ( p t N l )  0  0  0  0

[ s ] o , r  I  ( n N I )  o  l o o  t 5 8  2 5 0

Var i lb lcs  t )5  D6 D7 D8

[ F I g ] 1 ( n N l )  l , t s  I 5 8  1 5 8  1 5 8

f l - l g ( O t l ) l 1  ( n \ l )  l 5 t {  l 1 7  t t 3 , 5  1 2

l S O r r  I  ( r t N l )  E  l , - i  l t  1 , 5  8 1 . 5  8 1 , 5

L S r O , r  I  ( n N I )  0  t 0 0  1 5 8  2 5 0

1 l



Tableau 3.4: Condit ions d'exposit ion au mercure pour la première expérience

I H g ] 1 ( n M )

IHg(oH)1 ]  (nM)

lsor r  ]  (FM)

ls ]orr  I  (nM)

IHg]1(nM)

IHg(oH)2](nM)

lso.,':'l (pM)

lszo.,2I (nM)

24

24

8  1 , 5

0

22

20

R l  5

0

2

0

8  r ,5

I 000

2) La deuxième expérience a permis de vérifier la gamme de concentrations de

thiosulfate où la prise en charge du mercure serait maximale. La.prise en charge,

après un temps d'exposition fixe de 15 min a été déteminée en fonction de la

concentration de thiosulfate en présence de sulfate. La concentration nominale de

mercLrre total a été maintenue à 24 nM dans chaque milieu. La concentration de

thiosulfate dans les milieux d'exposition Bl à B5 (Tableau 3.5) a été augmentée afin

de complexer progressivement le mercure.

. ,^

l 9

8 1 , 5

l 0

8 1 , 5

2 0

1 A

I

8 1 , 5

40

24

0

8  1 , 5

60

) ^

l 4

3)  La  t ro is iè rnr 'expér ience a  cons is té  en  une pr ise  en  charge avec  L ln  temps

c l ' c rpos i t ion  t ' i xc  de  l5  n r in .  La  pr ise  en  charge a  é té  rnesurée en  fonc t ion  de  la

conccntrat ion clc thiosulfate sans la présence de sLr l t i r tc (N{gSO+o7HlO renrplacé par

lc Nlg(NOr):)  L.a concentrat ion nonrinale clc rnercure total  zr c i té nrzr intcnLre à 24 nM

c lans  chac lL rc  u r i l i eu .  La  concent ra t ion  c le  th iosLr l fà te  c lans  les  rn i l i cL rx  d 'expos i t ion  C l

:)  C'-5 (TablcaLr 3 6) a été aLrgmcntéc.

Variables Al A2

TableaLr 3.5: Condit ions d'exposit ion au mercure poLlr  la deuxième expérience

Variables B I  B2 83 B:+ 85Erpé r i  cncc
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Ln [cellules] |

D Récolte (sect ion 3.1.4)

40 ooo ff cro'.tun""
(sect ion 3.1 .4)

resuspensron
cel l /mL

-+

(sec t ion  3 .1 .5 )

ô  
-  compteur  Expos i t ion  (sec t ion  3 .1 .8 .4 )

(sect ion 3.1 8.2) 15 000 ce' /ml

(sec t ion  3 .1  .8 .1  )

Figure 3.2: Schéma de la mc{thodologie employée pour mesurer la pr ise en charge

clu urercLrre par des algr"res.

3 .1 .9  C iné t iqLre  de  pr ise  en  charge du  complexe F lg - th iosu l fa te

Au to ta l ,  s ix  expér iences  on t  é té  réa l i sées .

l)  Dans une expérience cxploratoire, la cinét ique d'accumulat ion dr-r  mercure a été

déterminée après  5 ,  l5  e t  30  nr in  c lans  dcLrx  mi l ie r - rx  d 'expos i t ion  (A l ,  A2 ;  Tab leau

3.4) .  La  conccnt ra t ion  norn ina lc  c lc  H_e to ta l  é ta i t  s im i la i re  dans  les  c le r " rx  mi l reux

d'exposit ion, soi t  20 nlvl .  La concentrat ion l ibre cle Hg étai t  cependant di f ferente dans

les  deLrx  n r i l i cux  parcc  c lL rc  le  th iosu l fà te  a  é té  a joLr té  dans  le  mi l ie r , r  A2  (Tab leau 3 .4) ,

ce  qLr i  a  pcrnr is  c lc  conrp lcxer  la  cpras i - to ta l i té  du  mercure  en  so lu t ion  Les  c leux

mi l i cux  contcna icn t  c lL r  su l t i i t c  t \  une concent ra t ion  éga le  à  ce l le  hab i tL re l len ien t

employée c lans  lc  n r r l i cu  c l ' c rpos i t ion  tv lHSM- I  Les  rn i l ieLrx  té rno ins  (qu i

contcnaient uniclr-rcurcnt lc nrcrcLlrc pr incipar leurent solrs fbrrne Hg(OH):)  et

c l ' c rpos i t io r r  (o i r  le  n rù fcLr ro  é ta r t  cornp lexé  au  th iosLr l fa te )  é ta ren t  inocu lés  avcc  le

même lo t  c l 'a lgLres  pour  rn in in r isc r  l cs  var ia t ions  in te rgénéra t ionne l les
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L'allure des courbes à la figure 3.3 démontre que I'accumulation intracellulaire était

rapide et linéaire sur une période de 30 min. Cette linéarité laisse croire qu'à cette

concentration, le taux de sortie dr-r Hg n'est pas important sur 30 min. Il est à noter

que les mesures initiales de prise en charge du mercure (t: 5 min) étaient élevées (la

régression linéaire ne passait pas par I'origine), démontrant que le rinçage à l'EDTA

n'était pas efficace à désorber le mercure à la surface de I'algue. La variabilité des

mesures et l'utilisation d'un lot différent d'algues pour chaque expérience

expliqueraient la variation des taux de prise en charge observée à la figure 3.3. En ce

qui concerne les concentrations de mercure pour ces expériences, le tableau 3.10

résume les concentrations nominales et mesurées. Il contient également toutes les

mesures de Hg des expériences de cinétiques effectuées en absence de thiosulfate.

Tableau3.l0: Concentrations nominales et mesurées des expériences de prise en

charge du Hg sans présence de thiosulfate.

w-loycnncs cles trois tcrrrps cl 'exposit ion (cl lcs-mômcs sont cles rnoyennes de trois mesures par

temps cl 'exposit ion). La cl i f fércncc cntrc Ics coticcntrat ions nominales et mesurécs était

sur tou t  c l r - re  à  I 'ac lsorp t iou  sur  l cs  paro is  c lcs  oontcnants  (Tab lcau 3 .9) .

No de Courbes ciblées [Hg1] norninales Moy. des [Hg1] % Ecart-type

figure (nM) mesurées (nn1; t ' l

I

2

3

t+

5

44,4

11,5

2 1 , 0

2 t . 6

1 9 . 5

) 4 R

c ) 3

l l , 6

1 3 . 9

56

5 3

68

8 1

1 l

0,41

0 ,15

0,04

0 .2 r

Rinçage EDTA

Rinçagc cystéine

41,4

5 5  4

) 4 R

3 l , . t

5 6

5 1

0 , 4 1

0,  r8

t 5 Avcc agi tat ion

Sans agi tat ion

En rnédai l lon

2 t , 6

? t  4

30

t 7 , 6

n,6

20.5

8 l

1 5

68

0,04

0 , 1 2

7 l
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Figure 3.4:

05101s20253035

Temps (min)

Essais indépendants de cinétique de prise en charge du mercure par

C. reinhardtil en présence d'une concentration nominale entre 44 et 55

nM de HgT en mil ieu MHSM-l à pH 7. o : algues rincées à I 'EDTA

(10-2 M) o : algues rincées à la cystéine (100 mM). Les barres d'erreur

représentent l'écart-type sllr la moyenne de trois mesures. Voir le

tableau 3. l0 por-rr les condit ions d'exposit ion.

Vu l'ineffrcacité de l'EDTA à désorber le mercure extracellulaire des algues, nous

avons fai t  un essai addit ionnel avec de la cystéine (100 mM à pH 9).  Deux lots

dif,férents d'algues ont été utilisés dans cette variante de la première expérience. Les

résr,rltats de cette expérience démontrent la nrême tenclance de linéarité de la prise en

charge clu mercure. Contrairement aux expériences i l lustrées à [a f igure 3.3, le r inçage

à la cystéine a été très efficace à désorber le mercure (FigLrre 3.4). On ne retrouve plus

après 5 min cet excédent de mercure zrdsorbé à la sr.rrfàce des algues (36 nmol

Hg.rn 2),  mais plLrtôt  une faible qLrant i té (3 nnrol  Hg.nr r) .  Môme si  on ne peut être

certain clue tout le mercure a été désorbé, l 'ertract ion avec la cystéine est nettement

plus eff icace que cel le avec I 'EDTA et,  par conséqr,rent,  la cystéine a été ut i l isée pour

les  p rocha ines  expér iences .  Comrnc  ment ionné à  la  sec t ion  3 .1 .9 ,  I 'expér ience s ix

visai t  à déterminer si  le cornplexe Hg-cystéine étai t  pr is en charge par l 'a lgue. Sur
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une période de 10 min (selon

au compteur gamma.

les conditions de rinçage) -0 nmol Hg.m-z a été mesuré

2 n

N
Iç
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F - 2 0-
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=
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o 1 0

-
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Figure 3.5:

0 1 0 2 0 3 0

Temps (min)

Comparaison des cinétiques de prise en charge du mercure avec deux

cultures indépendantes d'algr"res, avec ou sans agitation, en présence

d'une concentration nominale de -20 nM de HgT en milieu MHSM-I

àpH7 et r incées à la cystéine (À :  sans agitat ion; .  :  avec agitat ion).

Les barres d'erreur représentent l 'écart-type sur la moyenne de trois

mesures. Voir  le tableau 3. l0 pour les condit ions d'exposit ion.

L'agitation semble affecter la prise en charge du Hg (Figr,rre 3.5). La courbe avec

agitation en est une représentative de la prise en charge du mercure tandis que celle

sans agitat ion provient d 'une expérience où les Erlenmeyers qtr i  contenaient la

solut ion cl 'exposit ion et les algLres étai t  déposés sLrr Lrn chariot  ( luminosité

-19  pLrno l .m2.s l )  e t  non sur  unc  p laque ag i t r t r i ce  (avec  une luminos i té  p lus

importante de 100 + l0 prmol.m-r.s-r) .  I l  y avait  une aLrgmentat ion apparente de la

pr ise en charge dans le temps entre l2 et l6 fbis selon que les expériences aient été

réal isées avec ou sans agitat ion. La l inéari té égalenrent étai t  af fectée par I 'agi tat ion

1r2 : 0,85 lorsqr,re quiescent comparzrtivernc-nt à rr - 0,9c) lorsqu'agité). On a répété les

expériences avec et sans agitat ion ( f igLrre en médai l lon de la l igure 3.5) sur un seul

temps d'exposit ion dans les mêrnes condit ions d'éclairage et avec le même lot
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d'algures; les résultats vont dans le même sens qLre la première expérience, mais l'effet

sur la prise en charge du Hg est nettement moins important (différence non

significative, test de Student, P > 0,05).

3.2.3 Cinétique de prise en charge du complexe mercure-thiosultàte

La première expérience de cinétique consistait à déterminer la prise en charge du

mercure par Chlamydomonas reinhardtii en présence de thiosulfate.

1 s  2 0

Temps (min)

Figure 3.6: Cinétique de prise en charge du mercure en fonction du temps à une

concentration de HgT de -20 nM. o : prise en charge en milieu

MFISM- I  à  pH 7  en  absence de  th iosu l f i r te .  o .  p r ise  en  charge en

rni l ieu MHSVI- l  à pH 7 en présencc de thiosulfate ( l  pLM). Les barres

d'erreur représentent l 'écar1-type sur [a moyenne de trois mesures.

Vo i r  les  tab leaux  3 .z l  e t  3 . I  I  por " r r  Ies  cond i t ions  d 'expos i t ion .

Cettc prernière expérience a permis de nresur-er simultanénrent la pr ise en charge du

mercure sous forme de Hg(OH)2 et cel le du mercure cornplexé aLr thiosulfàte, avec le

rnême lot  d 'algues. De cette façon, on a pu établ i r  unc comparaison directe et

constater I 'ef f let  de I 'a jout du thiosr-r l fàte tout en évi tant unc discont inui té des résultats

clLre i \  I 'Lrt i l isat ion de der,Lx Iots di t terents d'algues.
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Pour ce faire, le rnilieu d'exposition simple MHSM-I a été utilisé parce que ne

contenant pas de ligands pouvant concourir pour la complexation du mercure. La

concentration totale de mercure pour les deux expériences était de 20 nM tandis que

celle du thiosulfate pour la deuxième expérience était fixe à 1 pM. De cette façon, on

s'assurait que le mercure présent serait complexé au thiosulfate. À la figure 3.6,|a

prise en charge du mercure sans ajout de thiosulfate suit relativement la même

linéarité vue précédemment à la figure 3.3. Cependant, lorsque le mercure était quasi

complètement complexé sous forme Hg(SzO:)22- (Figure 1.2),la prise en charge du

mercure était inexistante. En ce qui concerne les concentrations de mercure pour ces

deux expériences, le tableau 3. I 1 résume les concentrations nominales et mesurées. Il

contient également toutes les mesures de Hg des expériences de prise en charge

effectuées avec la présence de thiosulfate. On note que les pertes de Hg sont plus

importantes en absence de thiosulfate.

Tableau 3.11: Concentrations nominales et mesurées des expériences de prise en

charge du complexe Hg-thiosulfate.

No de

tableau

No de

figure
Cor"rrbes ciblées

lHg'l

nominales

Moy. [Hg1]

mesurées
Écart-type

a t

(rni l ieu A)

3 ,6 ^  ^  ^ )
SanS 5 -U1-

Avec S:O:2

' r)  ̂

23,0

11,6

? 5  I

0,0

0,2

3 5

( rn i l i eu  B )

Avc-c SlO 1' 24.0 t9.2 t ' \

3,6

(rni l icu C)

J X Avec S103' ) 4 0 ) ) 6 ) )

f 1

(m i l i cL r  D )

l 9 A'"ec S1O1'- ' t - '  SO+'

Avec SlO;2 sans SOl i

t 5 8

1 5 8

r55

1 5 2

1 4  3

1 7 , 3

3 . 8

(rni l icr-r  E)

3 , 1 0 i \vcc SO.r'- ct sans S:O 30 t  9 ,6 ) o

(mi l icLr  F ' )

I , I  r Avcc SO1' et sans S:O.i ' 4 l j i  7 t . t

8r



Dans la deuxième expérience on a fait varier la concentration de thiosulfate pour

mesurer l'effet sur I'accumulation de mercure intracellulaire (Figure 3.7). La

concentration totale de mercure dans les milieux d'exposition (MHSM-1) était de

24 nM tandis que la concentration de Hg non complexé par le thiosulfate variait entre

0 et 24 nM (Tableau 3.5). La concentration de SO+2 était maintenue constante à

81,5 prM, mais celle du thiosulfate variait entre 0 et 60 nM. Le temps d'exposition

était de l5 min. Sans aucun ajout de thiosulfate au milieu d'exposition, la prise en

charge du mercure était comparable à celle déjà observée dans les expériences

antérieures. Cependant, la complexation croissante du mercure par le thiosulfate dans

les milieux 82 à 85 a provoqué une diminution progressive jusqu'à des niveaux

presque nuls de Hg pris en charge par I'algue verte.

1 4

N 4 1

ç
;
c  r v

( D a

(!
f

c ) o
(U

- ^
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I

2

Figr- r re 3.7.

0 1 0 2 0 3 0 4 0 5 0 6 0 7 0

[S2o32-]  nM

E,ffèt  de la concentrat ion dr"r  thiosLrl fàtc clerns les mi l icr-rx c1'exposit ion

sur la pr ise en charge du mercLrrc à concentrat ions nominales

d'Hg(OH)2 variables et de Hgr Ql nM) constantes. Expériences

réal isées en présence de sr-r l fàte avec un tenrps d'exposit ion de 15 min.

Les barres d'erreur représentent l 'écart- type sur la moyenne de trois

mesures .  Vo i r  les  tab leaur  3 .5  e t  3 . l l  pour  les  conc l i t ions  d 'expos i t ion .
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La troisième expérience a permis de vérifier I'effet de la concentration du thiosulfate

dans les milieux d'exposition sur la cinétique de prise en charge du mercure en

I'absence de sulfate à un temps cl'exposition fixe de 15 min. La concentration totale

de mercure dans les milieux d'exposition (MHSM-2) était constante ù24 nM tandis

que la concentration de Hg non complexé par le thiosulfate variait entre 0 et 24 nM

(Tableau 3.6). Lorsqu'on a fait varier la concentration de thiosulfate entre 0 et 60 nM

dans les milieux C2 àC5,la complexation du mercure par le thiosulfate a provoqué

une diminution progressive du mercure pris en charge (Figure 3.8), tout comme dans

le cas où le sulfate était présent dans les milieux d'exposition (Figure 3.7). On note

sur cette figure qu'à une concentration nulle de thiosulfate (et de sulfate), la prise en

charge du mercure semble moins élevée que dans I'expérience précédente (Figure 3.7

11,3 nmol Hg'- t), laquelle a été réalisée en présence de sulfate.

30 40

[S2o32-] nvt

Figure 3.8 EUèt de la conccntrat ion du thiosr.r l fate dans les mi l ier-rr  d 'exposit ion

sur la cinét iqr-re de pr ise en charge du mercure à concentrat ions

Hg(OH)1 variablcs et Hgt (24 nM) constantes en présence de

thiosLrlfate s:rns sr"rlfate. Les barres d'erreLlr représentent l 'écart-type

sur  la  rnoy 'enne c le  t ro is  mesures .  Vo i r  les  tab lear - rx  3 .6  e t  3 . l l  pour  les

c u n r l i t i u n s  t l ' c r n o s i t i o n .
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La quatrième expérience a perrnis de mesurer simultanément (avec le même lot

d'algues) la prise en charge par les algues du mercure complexé au thiosulfate avec et

sans sulfate. Dans les deux sous-expériences (avec et sans sulfate), le temps

d'exposition était hxe à 15 min et la concentration nominale de mercure dans les

milieux d'exposition (MHSM-Z) était constante à 158 nM. La concentration de Hg

non complexé avec le thiosulfate variait entre 42 et 158 nM. La complexation du

mercure s'est effectuée progressivement à travers les différents milier-rx d'exposition

en augmentant la concentration de thiosulfate (Tableau 3.7). Les deux expériences

suivent la même tendance, celle d'une diminution progressive du mercure pris en

charge par les algues, mais la prise en charge est moins importante en l'absence de

sr-rlfate (Figure 3.9), cet effet étant davantage évident à faible [SzOr].
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[S2o32-1 ntvt

Effèt de la concentration du thiosr"rlfate

sur la pr ise en charge du mercure à

variables et c le Hgr constantes (  158 nTv{)

rn l r i s  uvec  su l la te  e t  o  :  en  présencc  t l c

Le même lot c l 'a lgr"res étai t  Lrt i l isé et le

min. Les barres d'erreur représentent I '

t rois mesures. Voir  les table aLrx 3.7

d 'cxpos i t ion .

dans  les  mi l ieux  d 'expos i t ion

concentrat ions de Hg(OH)2

. : en préscnce cle thiosulfate,

thiosr-r l fatc,  nrais sans sul fate.

temps c l 'expos i t ion  f , rxé  à  l5
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La sixième expérience a permis de mesurer simultanément (avec le même lot

d'algues) la prise en charge du mercure par les algues avec présence croissante de

sulfate. Le temps d'exposition était fixe à 15 min et la concentration nominale de

mercure dans les milieux d'exposition (MHSM-2) était constante à 30 nM.

L'augmentation de la concentration en sulfate de 0 à 160 nM (Tableau 3.8) n'affecte

pas la spéciation du mercure, qui demeure sous forme de Hg(OH)2 (Tableau 3.8).

L'ajout d'une faible quantité de SO+2-ne semble pas augmenter l'accumulation de Hg

par les algues. Cependant, lorsque la [SO+2-] passe de 80 à 120 pM, la prise en charge

augmente d'un facteur de 7,7 pour ensr"rite redescendre lorsque le niveau de sulfate

passe à 160 pM (Figure 3.10).

F i g L r r e  3 . 1 0 :

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180

[Soa2-1 uv

Etfet de Ia concentration de sulfate dans les milieux d'exposition sur la

prise en charge du nrercure à des concentrations de Hgr nominales (30

nM) o :  Hg intracel lulaire o :  Hg total  mesuré pour chaqr-re solLrt ion

cl 'e.rposi t ion. [ .es barres d'erreur représentent l 'écart- type sLrr lu

lnoyenne dc  t ro is  mesLr res .  Vo i r  les  tab leaux  3 .8  e t  3 .11  pour  les

e o n ( l i t i o n s  r l ' c r p o s i t i o n .
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Figure 3.1 1 : Effet de la concentration de sulfate dans les milieux d'exposition sur la

prise en charge du mercure par les algues, préalablement incubées

dans un milier"r cle culture sans sr-rlfate pendant 4 h. à des

concentrations de Hgt nominales (41 nM)

o : Hg intracellulaire. Les barres d'erreur représentent l 'écaft-type sur

la moyenne de trois mesrlres. Voir  les tableaux 3.8 et 3.11 pour les

condit ions d'exnosit ion.

La sept iènre expérience a servi  à évalr-rer s i  I 'absence de sulfàte dans le mi l ieu de

culture, préalablement à la période d'exposit ion, pourai t  augmenter la pr ise en charge

dLr sLr l t -atc ct  dLr F{g par cotransport .  Le temps d'exposit ion étai t  f lxe à l5 min et la

concentrat ion norninerle cle mercure dans les mi l ieux cl 'expositron (MHSM-2) étai t

constante à 4l  nN{. L 'augmentat ion de la concentrat ion en sul fate cle 0 à 160 nM

(Tableau 3.8) n 'af tècte pas lzr spéciat ion du mercure, qui  demeure sous forme de

Hg(OH)2 (Tab leau 3 .8) .  On a  posé I 'hypothèse que I 'absence c le  sLr l fà te  dans  le  mi l ieu

de culture penctant une périocle de 4 h aurait stimLrlé la prise en charge dr-r sr-rlfate par

les alglres (Yi lc l iz et  al . ,  1994) et par cotransport  cel le du Hg, rnais i l  ne semble pas y

avoir  c ie cl i f ' ference apparente dans le comporlement des algLres cornparart ivr-ment à
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I'expérience six (où il

3.  r  1 ) .

n'y avait pas de pré-incubation sans sulfate, Figures. 3.10 et

81





4. Discussion

Comme mentionné précédemment, cette recherche avait initialement pour but de

définir I'effet de la complexation du mercure par le thiosulfate sur la biodisponibilité

de ce métal. Dès le départ du projet, il était important de réaliser les expériences de

prise en charge dans des conditions environnementales représentatives du milieu

naturel. La plupart des mesures de thiosulfate rapportées dans la littérature

scientifique ont été effectuées sur des sources hydrothermales, dans les milieux

marins ou dans les lacs salins; peu ont été réalisées en eau douce (Tableau 1.3). Le

premier objectif consistait donc déterminer la concentration réelle de thiosulfate dans

quatre lacs du Québec.

Par ailleurs, en ce qui concerne le rôle du thiosulfate dans le cycle biogéochimique du

mercLlre, nous voulions tester I'hypothèse que le thiosLrlfate augmenterait la prise en

charge du mercure chez l'algue verte Chlaml,domonas reinhardtii. Ce ligand et le

sulfate partagent le même système de transporl chez les bactéries (Dreyfuss, 1964;

Stah lmann e t  a l . , l99 l ;  S i rko  e t  a1 . ,1995)  e t  les  a lgues  (Hodson e t  a1 . ,1968;  Perez-

Castineira et al., 1998). De ce fait, le complexe mercure-thiosulfate entrerait à

I'intérieur de la cellule par mimétisrne via le même transporteur membranaire et

ajouterait une voie d'accumulation à celles déjà existantes (par transport facilité

impliqLrant r-rn système de transport de métaux essentiels (Golding et a|.,2002) ou par

di f fusion passive (Mason et a| . ,1996)).  Af in de vér i f ier cette hypothèse, nous avons

sr-rivi la prise en charge de mercure sLrr une courte périocle de temps de moins de

30 min, en présence ou non de thiosLrl t -ate. I l  s 'agissait  du second obiect i f  de cette

rcc hcrchc.
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4.1 Mesure de thiosulfate dans les lacs

En milieu naturel, le S:O;l est susceptible de se retrouver dans I'environnement via

la métabolisation des sulfates par les bactéries sulfato-réductrices (Jorgensen, 1990a;

Jorgensen, 1990b; Sass el al., 1992; Van Gemerden, 1993). Il peut également être

associé aux rejets anthropiques (Purcell et Peters, 1998; Vigneault e/ a/., 2003). Pour

déterminer les concentrations en thiosulfate dans les eaux lacustres, nous avons eu

recours à une méthode de préconcentration de I'eau échantillonnée (Druschel et al.,

2003). Elle consiste en une élution séquentielle des ions sulfate et thiosulfate à partir

d'une résine échangeuse d'anions (à l'aide d'un éluant de KCI 0,1 M et 0,5 M

respectivement). Ce protocole à permis de lier les ions présents dans la solution

échantillonnée aux groupements fonctionnels de la résine afin d'obtenir un éluat

concentré. Avec cet éluat, on pouvait doser au chromatographe ionique de faibles

concentrations de thiosulfate.

A partir de la méthocle originale, quelques modifications ont été faites afin d'adapter

la méthode de Druschel et al. (2003) à la réalité des faibles concentrations

potentiellement présentes dans les lacs dLr Québec. En effet, cette méthode avait été

développée pour analyser des concentrations de thiosultàte présentes dans des sources

hydrothermalcs de I'ordre de 50 pM (c'est-à-dire des concentrations de -100X

supérieur aux concentrat ions que nous avons mesr-rrées).  Avec une soltr t ion

synthétiqLre de faible concentration cle thiosulfate, des ajustements ont été faits sur le

débit  c le passage cle la solut ion échant i l tonnée (2,0 mL/min) et de l 'é luant

(2 0 ml/min),  sur la quant i té d'éluant (30 mL) et sur le volume de la solut ion

échant i l lonnée ( l  l - )  af in de maximiser le taux de récupérzrt ion du thiosLrl f i r te (85 %).

L'r"r t i l isat ion clLr KCI (0,1 N/t)  in i t ia lement prévue par Druschel et  u/ .  (2003) pour

récupérer lc sr-r l f i r te n'a pas été retenue. Le fàible taux de récupérat ion (60 %), même

avec un gr:rncl  r 'o lume cl 'é lr-rant,  nolrs a amenés à doser les sLr l f -ates directernent par

chrornatographie ionique sans préconcentrat ion. De plus, I ' r"r t i l isat ion du

chrornatographe ionique di f tere de cel le préconisée dans la rnéthode c' lc I )rLrschel el

cr/ .  (20( l t3),  notar lment au niveau cle la colonne (ASt8),  c ir-r  type d'élLtant et  de la

concent ra t ion  dc  ce lL r i -c i  (KOH l9  mM).



Dans la colonne d'eau du lac Pink, on a détecté du thiosulfate à deux profondeurs

(0,27 pM à 72,2 m et 0,49 ptM à 72,4 m) par rapport à la profondeur totale de 19,8 m.

De plus, à 7,9 m dans la colonne d'eau du lac Holland (profondeur totale de 9 m),

nous avons constaté la présence de thiosulfate à une concentration de 0,5 pM. Dans

les deux cas, ces pics de thiosulfate se trouvaient situés, tels qu'anticipés,

immédiatement sous la thermocline, 1à où I'oxygène est faible et les sulfures

apparaissent. La comparaison de ces valeurs à la littérature scientifique est cependant

difficile, peu de mesures en lac ayant été réalisées. Le tableau 1.3 indique que le lac

Pavin (Olive et Boulegue, 2004) et le lac Suigetsu (Kondo et al., 2000) ont été

échantillonnés pour mesurer la [S:Orr ]. L'aspect méromictique, la présence <le

sulfures et une anoxie dans la colonne d'eau de ces deux lacs semblent favoriser la

production de thiosulfate. Des similarités existent entre ces plans d'eau et ceux

échantillonnés dans le cadre de la présente étude, ce qui pourrait expliquer la présence

de thiosulfate dans deux des lacs visités. Dans le cas du lac Pavin, l'oxydation de la

matière organique par les bactéries a lieLr dans le sédiment par réduction des sulfates

et méthanogénèse. Puis, la cliffirsion, à partir du sédiment, a entraîné un

enrichissement de thiosulfate des eaux du fond.

L'influence des bactéries sulfâto-réductrices est également suggérée pour expliquer la

forte concentration en thiosulfate dr-r lac Suigetsu. Les profils de thiosulfate et de

sulfures démontrent une variation similaire avec la profondeur, ce qui suggère un lien

entre les der-rx espèces. Le S,O,' a vraisemblablement été généré par une oxydation

chimiqr-re et biologique du H:S débr-rtant à I' interface oxique/anoxique (7-8 m) pour

atteindre un maximum à une profondeur de 15 m (Kondo et a| . ,2000).

Le lac Pink est égalernent consicléré comme un lac méromict iqLre (Dickman, 1975;

Jones el  al . ,  1984) et i [  cont ient une bactér ie photosynthét ique rose qui r-r t i l ise le

sulfàte (présente dans I'ear-r profbncle) au lier-r de I'oxygène dans son processus cle

transformation de la lurnière en énergie (Dickman, 1973).  Ces deux éléments sont

simi laires à ceux retrouvés au lac Suigetsu et expl iqr"reraient laprésence du thiosulfate

dans ce lac.
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Concernant le lac Holland, il n'est pas méromictique et est peu profond

comparativement aux autres lacs ciblés. Peu d'informations étaient disponibles sur ce

lac, autres que celles transmises par un autre groupe de recherche de I'INRS-ETE et

qui faisaient état de la présence d'une couche importante de bactéries sous la

thermocline. L'action de ces bactéries, la présence de sulfures et une anoxie autour de

6 m expliqueraient le fait qu'une concentration mesurable de S:Ol2 était présente à

7,9 m.

Les concentrations de thiosulfate des lacs Pavin et Suigetsu sont beaucoup plus

élevées que celles rencontrées dans les lacs Pink et Holland. Ce phénomène peut être

attribuable à plusieurs facteurs. On peut spéculer que des concentrations de HzS de

I'ordre de 14 mM (lac Pavin) et 7 mM (lac Suigetsu), jumelées à une présence

bactérienne plr.rs importante, auraient pu provoquer une augmentation de la

production de thiosultàte.

4.2 Pr ise en charge du mercure en absence de thiosul fate

Peu de travaux <le recherche ont été menés relativement à la prise en charge du

mercure inorganique à la base de la chaîne alimentaire. Des travaux faits sr.rr la

bactérie Desulfttbulbus prctpionicus (lpr3) ont démontré une prise en charge par

di f fusion passive (Benoit  et  al . ,200lb) tandis que Golding et al .  (2002) ont plLrtôt

établi Lrne prise en charge facilitée du mercure inorganique chez Vibrio anguillarum

et Escherichin c:ol i .  Chez le phytoplancton, Mason et al .  (1996) ont mesuré

l 'accumulat ion du mcrcure inorganique (sor.rs forme HgCl2) par la diatomée marine

Thctlct.ç.siosircr w'ei.s.sfloeii sur r-rne période de 4 h. Leurs résultats ont démontré une

prise en charge par cl i f l i rs ion passive du mercure inorganique quand la concentrat ion

de C l  é ta i t  >  l0  : ' r  N , l .

Nos travaux s 'ajoutcnt aux recherches précédemment mentionnées. [)ans un premier

ternps. por-rr cléternriner la prise en charge du mercure inorganiqr"re (soLrs fonne

Hg(OH):)  en absence cle thiosLrl fàte, nous avons réal isé des expériences de cinét iqLLe

avec Lrn rr i l icr-r  c l 'cxposit ion simpl i t ié (avec sul fate),  une concentrat ion cte Hgr f ixe et
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de courtes périodes d'exposition (5, 15,30 min). Les expériences de prise en charge

dans cette première parlie n'ont pas été réalisées avec un lot commun d'algues.

Comme le démontrent les taux de prise en charge lorsque lHgr] -20 nM, il existe une

certaine variabilité dans les valeurs de prise en charge mesurées dans des expériences

distinctes, avec des lots d'algues différents. Ceci confirme I'importance d'utiliser la

même culture d'algues pour obtenir une comparaison valable (comparer les figures

3.3 et 3.4). Les expériences de prise en charge réalisées avec des algues devraient être

généralement planifiées de sorte qu'Lm seul lot homogène de cellules soit utilisé

quand on doit comparer diverses modifications apportées aux milieux d'exposition

contenant les algues (Fortin et Campbell, 2000). Privilégier cette approche permet de

minimiser la variabilité intrinsèque des algues et d'éviter une mauvaise interprétation

des résultats. La comparaison des résultats provenant de lots cultivés séparément

devrait être mise en perspective et interprétée avec une certaine prudence. Afin de

pouvoir concture sur une modification de traitement le plus justement possible, les

expériences ultérieures ont été organisées en utilisant des lots de cellules homogènes.

Les expériences réalisées en absence c1e thiosulfate font état de résultats cinétiques

(Figure 3.3) de prise en charge rapide et presque linéaire à I'intérieur du temps

d'exposition de 30 min. Ce phénomène a été observé également avec l'Ag (Fortin,

2000) et le Cd (Boily, 2004). La combinaison de I'adsoçtion extracellulaire et de

1'absorption intracellulaire moclifie I'alh-rre des courbes d'accumulation et masque

ceftaines tendances. En effet, I'adsorption des métaux aux surfaces algales étant

normalement un phénomène très rapicle (Bates er al., 7982),la mesure initiale de prise

en charge à -5 min a tendance à s'écafter de I'origine lorsqr.re la désorption du métal

est incomplète. La proportion de Hg aclsorbé à la sr"rrfàce des algues (telle qr-re

déterminée par extraction avec la cystéine) était élevée et se situait entre 44 et 68 oÂ

dc  l ' accumu la t i on  to ta le  l p rù ' s  J0  r r r i n  t l ' c xpos i t i on .

In i t ia lement I 'EDTA (102 M) a été utr l isé pour la désorpt ion du mercure sur les

parois algales. Ce choix a été motivé par les travalrx de Hassler et al .  (2004) qui ont

évalué I 'ef f icaci té de divers protocoles de désorpt ion. Ces chercheurs ont considéré la

nature chimiqLre clu réactif r"rtil isé por-rr etTèctuer la désorption, sa concentration
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(ex: une solution de 5 x lO-j M d'EDTA) et I'effet du temps de contact entre ces

réactifs et les organismes biologiques. Cela leur a permis de déterminer la capacité

des differents agents, dont I'EDTA, à extraire les métaux adsorbés aux surfaces

biotogiques afin de bien distinguer la partie internalisée de la partie extracellulaire. Le

ligand employé doit avoir une forte constante de stabilité avec le métal à complexer et

être en excès par rapport au méta[. L'util isation d'un agent complexant requiert une

période d'optimisation adaptée à I'organisme et aux conditions expérimentales

particulières. Récemment, une concentration de l0-3 M à l0r M d'EDTA a été

utilisée pour distinguer la partie intemalisée de la partie extracellulaire lors

d'expériences de prise en charge du Cd par I'algue C. reinhardtii (Boily, 2004).

Dans la présente étr.rde, le prolongement des courbes à la figure 3.3 met en évidence

I'inefficacité de 1'EDTA à l'étape de désorption du Hg lié à la surface des algues. En

conservant I'EDTA comme agent pour enlever le Hg présent à la surface cellulaire,

on risquait de surestimer la prise en charge du mercure par les algues. La cystéine

(100 mM à pH 9) a été ut i l isée dans d'autres travaux en cours à I ' INRS-ETE,. Le

choix et la façon d'util iser la cystéine répondent aux critères énumérés par Hassler el

al. (2004). Elle possède une bonne affinité avec le mercure (log K1- 37,8,

log 9.- 44), elle a été r"rtil isée en excès tant en quantité qu'en concentration et on a

démontré que dans le même contexte expérimental, le complexe Hg-cystéine n'était

pas métabol isable par C. reinharcl t i i (sect ion 3.2.2).

Toutcs les expériences sauf une ont été effectuées avec I 'agi tat ion des Erlenmeyers

sl l r  une plaqr-re agitatr ice (sect ion 3.t .3).  Normalement,  I 'agi tat ion n'a pas d'ef tet  sur

la pr ise en charge d'Lrn métal  (For1in,2000) parce que le transport  c lLr métal  en

solut ion vers la rnernbrane cel l r-r la ire ainsi  que la complexat ion cle surfàce se

produisent rapidernent (sect ion 1.3.1).  La pr ise en charge du métal  (c 'est-à-dire, son

transport  t ransnternbranaire) est l 'étape l imitante, étant plus lente que la phase de

transport  en solLrt ion et la complexat ion de surface. Si,  par contre, l 'étape lente t :st  le

processus clc transport  c le la solr-r t ion vers la surface algale, alors l 'agi t l t ion cle la

solr-r t ion d'erpostt ion pcut être un facteur i rnportant dans la mesure oùr l 'ép:t isseurr c le

la couchc non r lélangéc autour dc chaque cel lule pelr t  être amincie.
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La figure 3.5 illustre l'influence apparente de l'agitation sur la prise en charge du

mercure. Pour expliquer ce résultat, nous avons d'abord considéré la possibitité que la

prise en charge du mercure soit limitée par le transport diffusif en solution. En effet,

si la formation du complexe Hg-X-cellule et le transport transmembranaire du Hg se

produisent très rapidement, ils peuvent créer (en absence d'agitation) une zone autour

de l'algue où la concentration du mercure est plus basse que la concentration dans la

solution d'exposition. Bien entendu, une telle baisse de la concentration en mercure

près de la surface algale affecterait la vitesse de prise en charge du métal. L'agitation

des solutions pendant la période d'exposition permettrait alors de maintenir un apport

régulier de mercure et d'éviter la création d'une zone de déplétion autour de la cellule

algale. Afin de vérifier si la diffusion du Hg de la solution jusqu'à la surface algale

pourrait limiter la vitesse de prise en charge du métal, on peut calculer un flux

théorique du Hg dans cette couche non mélangée. L'équation 4.1 a été utilisée pour ce

calcul :

J '
4nD(.  

' ' ' ' '  
\ rc^ C.t

ftl - l/r (4 .1 )

où r" représente le rayon de la cellule (2 x l0-" cm); r4, le rayon de la cellule

a<ldi t ionné à l 'épaisseur de la zone non mélangée 1l  x l0r cm); D, le coeff ic ient de

diffLrsion utilisé pour le Hg qui est la limite inférier-rre des coefficients publiés (Mills

e t  Lobo,  1989)  (8 ,47  x  l0 -6  cm' .s .c - ' ; ;A , la  sur face  de  I 'a lgue (5 ,02  x  10  7  cm2) ;  C6 e t

C" respectivement les concentrations de FIg dans la solution exteme (20 nM) et à la

surfirce (-0 nM).

Selon ce calcul ,  le f lux maximal calculé serai t  c le 375 nrnol Hg.m-l .min-1. ators que le

f lux mesuré est c le 0,67 nmol Hg.rn- l . rnin ' .  Af in cl 'af f i rmer que la di f fusion à travers

la couche non mélangée l imite [a pr ise en charge dr-r  Hg, les taux d' intemal isat ion

mesurés clevraient s 'approcher clu taux maximal théorique. Dans le cas présent,  [e f lux

mesuré est négl igeable par rapport  au l lux marimal calcr-r lé et on doit  donc rejeter

l 'hypothèse d'un transport  di f Ï i rs i f  l imitant.
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Comment expliquer I'effet apparent de I'agitation sur la vitesse de prise en charge? Il

faut se rappeler que les deux courbes dans la figure 3.5 correspondent à deux lots

d'algues différents. Lorsque la môme comparaison a été _faite 
avec des algues

provenant du même lot (voir l'encaclré dans la figure 3.5), la difference entre les

milieux agités et non agités était beaucoup plus faible. Il faut aussi se rappeler que les

deux expériences cinétiques présentes la figure 3.5 ont été réalisées sous des régimes

lumineux différents (100 + l0 pmol'm-2's-' duns I'expérience avec agitation;

-19 pmol'm-''s-' duns 1'expérience sans agitation). Si la prise en charge du mercure

était sensible à I'irradiation, cette différence en luminosité pourrait être à I'origine de

I'effet apparent de I'agitation.

4.3 Prise en charge du mercure avec présence de thiosulfate

Afin de déterminer le rôle du thiosulfate dans la prise en charge du mercure chez

C. reinhardtli, nous avons réalisé des expériences de prise en charge dans des milieux

simpl i f rés sur Lrne période f ixe de 15 min (sect ion 3.1.9).  Dans ces expériences, on a

fait varier les concentrations de thiosulfate en présence ou non de sulfate. Nous avons

utilisé un lot d'algues homogène et avons choisi un temps d'exposition court pour

rninimiser les changements dans le mi l ieu d'exposit ion ( [Hgr]J;  fexsudats]1) et ainsi

fàci l  i ter I ' interprétat ion des résul tats.

Lors d'expériences précédentes dans nos laboratoires (Fort in,  2000; Boi ly,  2004),  i l  a

été démontré qr-re la présence cle thiosulfàte augmentai t  la pr ise en charge de l 'Ag et

du Cd chez C. reinhardt i i .  L 'accumulat ion de 1'Ag (après 15 min d'exposit ion) avec

l a  p r é s e n c c  d c  t h i t , s L r l l i r t c  1 [ . \ g  l -  l 0  n M :  l ( ' l  |  
-  5  p r M :  l S : O , r  I  

-  l l 4  n M :  l S O 4 ]  |  
-

82 pM) étai t  environ deux fois supérieLrre à la pr ise en charge lorsque I 'a lgr-re étai t

exposée dans  une so lu t ion  sans  th ios l r l fa te  ( [Ag ' ]  :  l0  nM;  tc l  ]  :  5  pNt ;  [SO* t  ]  -

82  pM) .  L 'accumula t ion  c lu  Cc l  après  3 l  m in  c l 'expos i t ion  dans  un  mi l ieu  avec  l i t

p résence de  th iosLr l fa te  e t  c1c  su l fà te  ( [Cdt - ]  -2 .75  nM,  [S :Or2  ] -  1 .00  mN,{ ;  [SO+2 ] -

82 pM)) étai t  environ 1,5 fbis plr-rs élevée que dans un mil ieu sans thiosultàte mais

avec  su l fa te  ( [Cdt  ]  
-  2 .15  nM;  [SOrr  ]  -  82  pM) .
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Contrairement aux résultats obtenus avec I'argent et le cadmium, on a constaté à la

première expérience (Figure 3.6) que la complexation du Hg par le thiosulfate

n'augmentait pas la prise en charge du mercure. La concentration élevée (1 pM) de

thiosulfate (avec [SOa2-l:82 pM) a fait en sorte de complexer la quasi-totalité du Hg

sous forme de Hg(S2O3;22-lFigure 1.2). Dans ces conditions, la prise en charge du

mercure a été complètement supprimée.

Par la suite, la variation de la [SzO3'1 dans les milieux d'exposition (avec et sans

sulfate, en utilisant un lot homogène d'algues) visait à déterminer si cette suppression

cle la prise en charge s'appliquait aussi à des rapports Hg : SzO:2 inférieur à deux qui

pourraient favoriser la formation du complexe HgS2O30 plutôt que Hg(S2Or)r'-. Lu

concentration de mercure tatal était constante à 158 nM (Tableat 3.7) et le temps

d'exposition était de 15 min. En augmentant les concentrations de thiosulfate, on a

observé une diminution progressive de la prise en charge dès le premier ajout de

thiosulfate. En revanche, signalons que lors d'une expérience subséquente

(Figr"rre 3.9), à aucune concentration la présence de thiosulfate n'a stimulé la prise en

charge du mercure, et ce, avec ou sans la présence de sulfate dans les milieux

d'exposit ion.

Ces résr.rltats, concernant I'effèt du thiosLrlfate sur [a prise en charge du Hg, different

de ceux obtenus pour l'argent et pour le cadmium de Forlin (2000) et de Boily (2004).

Le complexe Hg(S1O,):2- ne semble pas biodisponible pour C. reinhardtii. Ce

phénomène peut être en partie expliqué par le fàit qLre le complexe Hg-thiosulfate est

sous forme Hg(S2Or):2 plutôt que sous forme cl 'un complexe neutre HgS2O3. En

ef[et. même si plr.rsieurs publications scientificlues indiquent que les algues partagent

un nrême système de transport membranaire pour [e sr,rllato et le thiosr-rlfate (Vallée et

.Teanjean,  1968;  Hodson et  a \ . ,1968,  Perez-Ci ts t inc i ra  et  a | . ,1998) ,  i l  est  poss ib le  que

1a trop grosse tait le clu complexe H-e(S:Or):r I 'ernpèehe d'emprr-rnter le système de

transoort du sr-rl tate.
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4.4 Effet de la concentration en sulfate

On a observé lors de la quatrième expérience, or) I'on a fait varier la concentration de

thiosulfate en présence oll non de sulfate (Tableau 3.7), que la prise en charge du

mercure était systématiquement plus élevée en présence de sulfate qu'en son absence

(Figure 3.9). Ces résultats ont été confirmés dans la sixième expérience, où l'on a fait

varier la concentration de sulfate (sans que le thiosulfate soit présent) (Tableau 3.8).

En effet, la prise en charge du mercure est augmentée (par un facteur -2) dans la

gamme de concentrations de sulfate entre 80 etl20 pM de sulfate (Figure 3.10).

Contrairement au thiosulfate (dans le cas de I'argent et du cadmium), on ne peut pas

invoquer de changement de spéciation du mercure pour expliquer I'augmentation de

la prise en charge du Hg. L'association mercure-sulfate est grandement défavorisée

(HgSOa; log K : -7,4, (Petit et Powell, 2003)) comparativement à celle avec le

thiosulfate (section 1.2.5). Pour expliquer cette accumulation accrue du mercure en

présence du sulfate, on a posé I'hypothèse qr-re le mercure et le sulfate pouvaient

entrer chez C. reinharcltii par cotransport, non pas comme complexe Hg-SOa, mais

plutôt comme der"rx entités distinctes. Dans la littérature scientifique sur les algues, il

existe quelques exemples cle cotranspod d'ions inorganiques, notamment pour le

couple H*-Cl (cotransport impliqué dans la régulation du pH de la cellule (Raven,

1980) ainsi que pour le couple K'-C[ (Raven, 1976). Alors le fait  que la prise en

charge du Hg ne soit pas nulle en absence de sulfate (Figure 3.10) implique qu' i l  y

ar-rrait au moins deux voies cl 'entrée pour le nlercure, l 'une qui n' impliqLre pas le

sulfate (ex. : transport facilité du Hg par Lrn transpodeur normalement réservé à un ou

<les métaux essentiels (Colct ing et ul.,  2002) et l 'autre qui est favorisée à cles

concentrations de sulfàte dans la gamrnc entre 80 et 120 uM.

4 .5  Pe r t i nence  env i ronncmen ta le

Une certaine qr.r:rnt i té cle thiosLrlf ir te se retrouve dans la colonne d'eau non seulcment

dans cer ta ins Crands Lacs sa l ins (sect ion 1.2.3) ,  mais  auss i  dans des lacs d 'eau c louce

(sect ions 1.2.3;2.2.2.2;2 2.2.3) .  Les mesures dans les lacs Hol land et  P ink ont  permis

dc détecter des concentrations de thiosLrlfàte en mil ieu naturel de I 'ordre de 0,5 uM.
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Ces concentrations ont été mesurées dans le but de simuler le plus justement les

conditions environnementales lors d'expériences de prise en charge du Hg. Afin

d'avoir un signal détectable au compteur gamma, les concentrations de mercure

utilisées lors de ces expériences étaient plus importantes que celles présentes dans

I'environnement. On peut supposer que les concentrations de mercure présentes dans

les eaux naturelles sous différentes formes chimiques varient entre 5 et 100 pM

(Morel et a|.,1998).

Comme mentionné plus tôt, l'échantillonnage a révélé la présence de thiosulfate dans

Lrne zone restreinte de la colonne d'eau dans deux lacs échantillonnés. Même si cette

zone est restreinte à l'intérieur de la colonne d'eau, elle correspond aussi à la zone où

potentiellement la méthylation peut se produire (Eckley et ct\.,2005; Eckley et

Hintelmann, 2006). Donc, le thiosulfate pourrait potentiellement affecter la

biodisponibilité du mercure.

Le logiciel de modélisation WHAM VI (Windermere Humic Aqueous Model) a été

utilisé pour calculer I'impact du thiosulfate sur la spéciation du mercure dans les eaux

lacustres. La base de données thermodynamique du logiciel a été mise à jour

(Tipping, 2001). Les données utilisées pour la modélisation provenaient d'une étude

de terrain dans la région de Rouyn-Noranda (communication personnelle de C.

Fortin, INRS-ETE; Perceval et a\.,2002) et comprenaient la composition chimique de

14 lacs (pH, Na, K, Ca, Mg, Cl, CO:, SOa, NO-3, Al, Fe, Mn, Ni, Pb, Cd, Clu, Zn,

acides fulvique et hnmique). À ces données, nous avons ajouté une concentration

totale en Hg dissous de 25 pM, et une concentration en thiosultate de 0,5 pM. Avec

ces paramètres, on a trouvé que > 99 % du mercure devait être complexé à I'acide

firh,'ique et à I'acide hr"rmique. La plr.rs grande proporlion calculée de Hg lié au

th iosul fa te éta i t  de 0,10oÂ dans le  cas d 'un lac ac ic le  (pH:5,1)  qu i  cont ient  peu de

MOD (5,8 mg/L-r). Selon ces calculs, le thiosr.r l fàte ne peut concourir eff icacement

avcc la matière organique naturelle, malgré sa forte af-flnité polrr le mercure, les

substancres humiqr"res jor"rent un rôle prépondérant en clétenninant la spéciation du

nrercLrre en milier,r naturel (Tipping, 2002). On peut penser que, dans un milieu avec
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peu de matière organique présente, le thiosulfate pourrait avoir un rôle à jouer dans la

complexation du mercure.

Egalement, les résultats obtenus sur I'augmentation de la prise en charge du mercure

en présence de sulfate peuvent avoir une signification environnementale. Il a été

démontré que lorsque du sulfate est ajouté dans un milieu humide, il y a une

augmentation de la production de méthylmercure dans les eaux interstitielles des

sédiments (Jeremiason et al.,2006). Aucun mécanisme convaincant n'a été suggéré

pour expliquer ce phénomène, mais i[ nous semble plausible que le processus de

cotransport du mercure et du sulfàte puisse contribuer à augmenter la biodisponibilité

du mercure inorganique vis-à-vis des bactéries sulfato-réductrices.
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5. Conclusion

L'échantillonnage de manière fiable et reproductible d'une phase intermédiaire et

instable de soufre a été rendue possible suite au développement d'une méthode de

préconcentration impliquant une résine échangeuse d'ions. Autant au laboratoire que

sur le temain, le S2O32- peut être élué et récupéré à un taux variant entre 80-96 o/o pour

des concentrations connues de thiosulfate. L'analyse au chromatographe ionique de

1'éluant concentré a permis de mesurer de faibles concentrations présentes dans deux

lacs du Québec. Ces concentrations ont été ensuite utilisées afin d'avoir une bonne

représentativité des conditions environnementales lors d'expériences de prise en

charge. La prise en charge du mercure sous forme d'Hg(OH)2 en absence de

thiostrlfàte a d'abord été étudiée. L'accumulation du Hg par I'algue C. reinhardtii est

rapide et linéaire sur une période de 30 min et à des concentrations en Hg de -20 nM.

Une adsorption rapide dans les premières minutes d'exposition a causé une

srrrest imation du mercure accumulé.

Comme le rinçage à I'EDTA s'est avéré inefficace pour désorber le mercure lié à la

surface de I'algue. La cystéine a par la suite été utilisée efficacement et il a été

démontré que le complexe Hg-cystéine ne traversait pas la membrane cellulaire. Une

certaine variabilité intergénérationnelle a été remarqr-rée dans les résultats, ce qui a

nécessité que les expériences soient réal isées en paral lèle avec un mil ieLr d'exposit ion

dc r i ' t i ' rcncc.

Le nroclèle qr"ri prévaut dans I'interprétation cle données de prise en charge des métaux

par les organisrnes aquat iques est 1e lv lodèle cle l ' [on l ibre (MIL),  quiprésume que les

métaux entrent dans les cel lules vivantes par transport  faci l i té de cat ions. La plupart

cles ercept ions au MIL imptiquent soi t  des l rgancls clLr i  fonnent des complexes

l ipophi les N/ l-L, ,0,  qr.r i  peuvent passer outre les mécanismes habitLrels cle transporl  et

travcrscr les membranes biologiques par cl i f fLrsion passir , 'e (Phinney et Brr-r land, 1994;

Phinney et Bruland, 1997; CrooT et al . .  l99t))  ou encore la fbrmation de complexes
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hydrophiles avec des ligands assimilables de faible poids moléculaire pour lesquels il

existe un transporteur au niveau de la membrane cellulaire (Campbell, 1995;

Enécalde et Campbell, 2000; Fortin et Campbell, 2001; Hiriart-Baer et a|.,2005). Les

résultats de Fortin (2000) et Boily (2004) ont démontré qu'il était possible que les

complexes Ag-thiosulfate et Cd-thiosulfate franchissent la membrane de I'algue par

transport facilité. Dans le cas du complexe Hg-thiosulfate, la présence de thiosulfate

n'a pas stimulé la prise en charge du mercure, et ce, avec ou sans la présence de

sulfate dans les milieux d'exposition. Ce complexe, qui implique non pas un mais

deux ions SzO: (contrairement aux complexes simples AgSzOl et CdSzOl), est peut-

être trop encombrant pour < tromper > le transporteur de sulfate/thiosulfate chez

C. reinhardtii.
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