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RESUME

Les métaux traces sont des polluants importants des milieux aquatiques,
particulierement en régions miniéres. Les gestionnaires responsables des milieux
contaminés ont besoin de modeéles prédictifs qui leur permettront d'évaluer Ila
disponibilité des métaux pour les étres vivants qui y habitent. Dans le présent projet,
nous avons évalué la possibilité d'utiliser des insectes aquatiques comme bioindicateurs
du niveau de contamination des lacs en métaux. Pour établir les relations entre les
concentrations de métaux dans les insectes et celles dans leur environnement, nous
nous sommes appuyés sur des concepts theoriques. Nous avons vérifié que le modéle
théorique résultant permet de bien prédire les concentrations de métaux dans les
animaux aquatiques in situ pour un grand nombre de lacs.

Dans le développement d’'un modeéle théorique pour prédire la concentration de métaux

traces chez des insectes aquatiques, nous avons supposé que:

* la réponse biologique aux métaux traces est fonction de la concentration du métal
libre. Cette hypothése est a la base du modele dit de “'ion libre” développé dans les
années 70 et utilisé abondamment depuis pour expliquer Ies interactions métaux -
organismes biologiques en laboratoire.

e qu’il y a compétition, pour des sites de transport, entre le métal trace étudié et
‘d’autres cations incluant H'.

Ces hypothéses ont été traduites en reactions d’équilibre pour décrire les interactions
des cations au niveau des sites de transport biologiques et nous ont permis d’exprimer la
concentration de métal chez un insecte en fonction de variables environnementales
comme la concentration du métal libre et celles d’autres cations, incluant le proton. Ce
modeéle a été testé avec succés en nature pour un grand nombre de lacs de différents
niveaux de contamination en métaux et de géochimie variée répartis dans une grande
aire géographique (50 000 km?) au Québec et en Ontario. Ces travaux représentent une
des premiéres démonstrations de [lutilité du modéle de lion libre a Pextérieur du
laboratoire.
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F: constante de proportionnalité entre la concentration d'un métal dans un organisme et
celle des variables dans son environnement (ex.: [M*], [H']).

Fe-ox: oxyhydroxydes de fer sédimentaires.

Fe-M: métal associé aux oxyhydroxydes de fer sédimentaires.

K: constante d'équilibre. C'est le rapport des concentrations des produit(s) d'une réaction
chimique divisées par celles des réactifs, ex.: Krpe.\p est la constante d'équilibre pour la
réaction d'un métal avec les oxyhydroxydes de fer.

K,: constante d’acidité pour les sites de prise en charge.

M: métal (ex.: cadmium (Cd), cu.ivre (Cu), plomb (Pb), zinc (Zn)).

[M(org)]l: concentration dé métal dans un organisme biologique (ex.. un bivalve, un
insecte etc.).

M**: ion libre d'un métal (il correspond au métal dissous non complexé).

Mn-M: métal associé aux oxyhydroxydes de manganése sédimentaires.

Mn-ox: oxyhydroxydes de manganése sédimentaires.

OM-M: métal associé a la matiere organique sédimentaire.

Nre, Nmn, Nom: les concentrations de sites (mole de sites / mole de substrat) sur,
respectivement, les oxyhydroxydes de fer et de manganése ainsi que la matiére
organique qui peuvent potentiellement réagir avec un métal.

Q(Morg)rotar: quantité totale de métal accumulée par un organisme aquatique. La quantité
totale peut étre vue comme ['addition de la quantité accumulée directement & partir de
eau Q(Morg)eau €t de celle accumulée a partir de sa nourriture Q(Morg)nourriture-

XT: concentration totale des sites de prise en charge d'un métal chez un organisme. Les

sites peuvent étre: soit libres, =X, soit occupés par un proton, =XH, soit occupés par un
métal, =XM.



1. PROBLEMATIQUE

L'industrialisation a eu comme conséquence d'augmenter la concentration de plusieurs
métaux toxiques dans l'environnement (Forstner & Wittmann 1981). La pollution de
I'environnement aquatique par ces métaux est importante au Québec. On y rencontre,
en effet, plusieurs industries d'extraction et de raffinage des métaux (ex. Cd, Cu, Pb et
Zn dans la région de Rouyn-Noranda; Cu dans la région de Chibougamau). A ces
sources, s'ajoutent d'autres apports plus diffus dus au transport atmosphérique et a
I'altération des minéraux des bassins versants par les précipitations acides. Une partie
importante de ces métaux, une fois introduits dans le milieu aquatique, se retrouve
associée aux sédiments. Leur toxicité pour les organismes aquatiques a conduit & un
intérét accru pour cette question de la part des spécialistes de I'environnement et des

autorités gouvernementales.

En principe, des actions correctives telles que la réduction des rejets, les traitements
chimiques in situ, le recouvrement ou le dragage peuvent étre entreprises (IJC 1988j.
Ces actions, qui peuvent impliquer des coults importants de plusieurs natures
(monétaires, sociaux), doivent s'appuyer sur une connaissance des processus qui
controlent 'accumulation des métaux dans les organismes aquatiques, ainsi que sur une
évaluation objective des effets de ces métaux sur I'écosystéme aquatique. Plus
précisément, les gestionnaires responsables de la restauration des milieux contaminés
ont besoin de modéles prédictifs qui leur permettront d'évaluer la biodisponibilité des
métaux dans I'environnement afin de prendre des décisions éclairées quant aux options
de restauration (ex.: intervenir directement in situ pour décontaminer les sédiments;
diminuer les rejets et laisser agir les processus naturels de décontamination; draguer).
Plus les modéles seront déterministes, (c.-a.-d. meilleure sera leur base théorique et leur
compréhension des processus géochimigues et biologiques impliqués), meilleures seront

leurs prédictions pour des milieux autres que ceux qui ont servi a les calibrer.



2. NOTRE APPROCHE SCIENTIFIQUE

Un modele de type déterministe a été développé par notre équipe pour prédire la
concentration de métaux dans les organismes benthiques. Basé sur les concepts de
finteraction ion libre - organismes biologiques et de la complexation de surface, ce
modéle permet de relier la concentration du métal M, dans les organismes, [M(org)], aux
concentrations celles dans I'eau ou dans les sédiments oxyques superficiels (Tessier et
al. 1993). Ce modéle a été Vérifié avec succes in situ dans le cas de I'accumulation de
Cd dans des bivalves d'eau douce récoltés dans des lacs dont le pH varie entre 6 et 7.5,
couvrant une aire géographique d’'environ 350 000 km?. D'un point de‘vue pratique, cette
approche a généré des équations de prédiction des concentrations de Cd dans les
bivalves qui ne requiérent que des variables géochimiques (prédictives) mesurées assez
facilement dans l'eau (pH) et dans lés sédiments (concentration totale de Cd,

concentrations de matiére organique et d’oxyhydroxydes de fer).

Cependant, des résultats préliminairesobténus pour d'autres organismes comme des
larves d'insectes (ex. Chaoborus), qui peuvent étre trouvées dans des lacs de faible pH
(aussi faible que pH 4), ont suggéré que, dans les lacs acides, les valeurs mesurées de
[M(org)] peuvent étre plus faibles que celles attendues du modéle. Ces résultats peuvent
étre interprétés comme une compétition entre H* et M dissous pour les sites biologiques
de prise en charge qui, étant donnée la valeur de la constante d'acidité des sites de
prise en charge, ne devient appréciable qu'a de faibles valeurs de pH. Dans le présent
projet, nous avons réalisé des études pour tester cette hypothése. Nous abordons aussi
la question de la provenance des métaux traces chez les invertébrés aquatiques en
répondant a la question suivante; est-ce que la relation obtenue entre [M(org)] et la
concentration du métal dissous dans I'eau (plus précisément l'ion libre) refléte une prise
en charge directe du métal de I'eau ou une entrée indirecte via la nourriture. De telles
informations seront importantes dans le raffinement du modéle pour prédire la

concentration de métaux dans les organismes benthiques.
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3. OBJECTIFS ET METHODOLOGIES GENERAUX

L'objectif général de nos activités était de développer des modeéles déterministes qui
permettent une bonne prédiction de [M(org)] en fonction de variables environnementales
relativement faciles a mesurer. Ces modeles doivent étre d'application générale, c.-a-d.,
utilisables dans plusieurs milieux aquatiques. Le projet générera des équations de

prédiction de concentrations de métaux dans les animaux aquatiques.

Les principaux objectifs spécifiques du présent projet sont de:

3.1. Vérifier et tenir compte dans un modéle de prédiction de I'effet
atténuateur de [H'] sur [M(org)] observé pour des lacs acides

L'effet atténuateur de [H'] peut étre expliqué par I'hypothése suivante: lion H® exerce
une compétition avec le métal M pour les sites de prise en charge et cette compétition
- devient importante aux bas pH (Campbeli & Stokes 1985). On peut en effet imaginer les
réactions suivantes entre les sites de prise en charge des organismes (=X) et les ions
M et H™:

M + =X = =XM ; K = [2XM] / [M*][=X] (3.1.1)
=XH = =X + H* : K. = [=X][H] / [=XH] (3.1.2)
Xr = [=XH] + [=X] + [=XM] (3.1.3)

En combinant les équations (1) a (3), et en supposant que [=X] + [=XH] >> [=XM], on

obtient:

KKaXr e (3.1.4)

=M

ou X, [=X], [=XH] et [=XM] sont respectivement les concentrations de sites de transport

totaux, libres, protonés et occupés par M.
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L'accumulation de M par un organisme, [M(org)], est supposée proportionnelle a la

concentration de M associé aux sites de transport, [=XM] (modele de l'ion libre; Morel
1983)

[M(org)] = k [=XM] (3.1.5)
et en substituant (4) dans (5):

[M*]

M = F= -
(org)] = F HPK,

(3.1.6)

ou F = k-K-K,- Xt est une constante qui devrait prendre des valeurs qui sont spécifiques
aux organismes. En mesurant [M(org)] et en déterminant [M*'] pour une série de lacs de
conditions physico-chimiques différentes (notamment pH et contamination en M), on
peut tester notre hypothése et estimer F et K, dans I'équation (3.1.6) avec un logiciel

d'ajustement de paramétres. Les valeurs de [M*'] peuvent étre estimées de deux fagons:

« en mesurant la concentration totale de M dissous ([M]) ainsi que le pH, et les
concentrations de certaines espéces chimiques dissoutes ([Cal, [Mg], [K], [Na], [SO4],
[CI], [carbone inorganique], [carbone organique]) et en calculant la spéciation de M.

e a l'aide d'un sous-modéle géochimique qui relie [M*'] au pH et & des paramétres
sédimentaires (concentrations de matiére organique, d'oxyhydroxydes de fer et de

manganése).

L'emploi d'animaux comme "sentinelles” serait grandement facilité si on pouvait
démontrer que différentes espéces d'un méme genre accumulent les métaux de la
méme fagon puisque plus le niveau d'identification des insectes sera fin, plus élevés
seront les co(ts qui y sont associés. Cependant, une identification trop grossiére
risquerait d'étre moins efficace pour la prédiction. Nous avons donc testé le niveau

d'identification nécessaire pour utiliser un insecte comme indicateur biologique.

-

3.2. Améliorer la prédiction de [M*] a partir des variables
sédimentaires dans le sous-modéle géochimique
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La prédiction de [M(org)] & partir des mesures sédimentaires dépend de notre aptitude a

relier correctement la concentration de I'ion libre d'un métal ([M*']) dans I'eau ambiante
aux variables sédimentaires. Nous avons donc réalisé une série de mesures qui avaient
pour objet de raffiner les aspects géochimiques du présent modéle déterministe. En
effet, le sous-modéle géochimique utilisé avant la présente étude (Tessier et al. 1993)

était assez grossier:

i) puisqu’il supposait que les oxyhydroxydes de fer et la matiére organique étaient les

seuls substrats sédimentaires responsables de la sorption des métaux traces;

ii) puisque la détermination des constantes géochimiques était basée sur un nombre

réduit de mesures in situ.

Notre but était de corriger ces lacunes, notamment en effectuant de fagon systématique
la visite de lacs pour y collecter le matériel diagénétique avec des collecteurs de Teflon.
En effet nous avons séparé les oxyhydroxydes de Fe et Mn sur ces collecteurs et nous
avons mesuré les rapports M/Fe et M/Mn Connaissant les concentrations sedlmentalres
d'oxyhydroxydes de Fe et de Mn, ainsi que la concentration de matiére organique, les
rapports M/Fe et M/Mn ont permis de déterminer la contribution de chaque substrat a
I'adsorption du métal. En plus d'augmenter le nombre de mesures in situ (et ainsi
améliorer ‘nos cannaissances des constantes géochimiques), nous avons évaiué la .
possibilité que les oxyhydroxydes de Mn soient également impliqués dans la sorption
des métaux pour les lacs de pH > 5.5 - 6.0 ou les oxyhydroxydes de Mn peuvent étre

thermodynamiquement stables.
3.3. Mesurer la variabilité en [M(org)] a un site donné

La comparaison des concentrations de métaux dans les animaux échantillonnés a divers
sites devrait idéalement étre basée sur des individus de méme age (ou taille), sexe, et
espéce récoltés a la méme saison de 'année. En pratique, il peut étre difficile d'obtenir
une telle série uniforme d'animaux et a un grand nombre de sites. Pour évaluer
limportance de ces variables biologiques, nous avons mesuré de maniére intensive la

variabilité en [M(org)] & un site donné.
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Pour évaluer si nous devions limiter le dosage des métaux a des individus de méme

taille et de stade identique, ndus avons mesuré la variation dans les concentrations
métalliques chez des individus de différents stades larvaires d’'une espece d’insecte. Ces
mesures intensives ont été réalisées sur une de nos espéces cibles, la mouche fantéme
Chaoborus punctipennis. Les concentrations métalliques ont aussi été mesurées pour
les stades post-larvaires, c'est-a-dire pupe et adulte, afin d'estimer les pertes ou gains
de métaux durant la métamorphose vers 'adulte, ainsi que le potentiel de transfert des
métaux du milieu aquatique vers le milieu terrestre. Aussi, afin de nous informer sur la
nécessité de toujours échantilionner les organismes au méme temps de 'année, nous
avons mesuré l'influence des saisons sur [M(org)] pour les larves de C. punctipennis.
Etant donné 'absence de développement d’organes sexuels durant les stades larvaires
des diptéres comme Chaoborus, on peut ignorer l'influence du sexe sur [M(org)]. Cette
simplification, contrairement a d’autres groupes d’animaux comme les crustacés ou les
mollusques (Cain & Luoma 1986), représente un avantage pour l'utilisation des larves

d’insectes comme bioindicateurs.

3.4. Etudler en Iaboratonre Pinfluence de [M*'] et du pH sur la
bioaccumulation

Des expériences en laboratoire ont eu pour objet d’approfondir, dans des conditions
contrblées, des facteurs influencant la bioaccumulation de métaux. Nous avons tenté de
confirmer les relations entre le pH, [Cd2+], et [Cd(org)] observées sur le terrain pour

Chaoborus punctipennis.

3.5. Déterminer la provenance du Cd bioaccumulé - ’eau versus la
nourriture

Les animaux aquatiques sont exposés aux métaux a la fois dans I'eau et dans leur
nourriture. La relation qu’on voit entre [M(org)] et [M**] refléte-t-elle une prise en charge
directe du métal de I'eau ou une entrée indirecte via la nourriture? Si la prise en charge
d’'un métal se fait seulement a partir de I'eau, on peut ignorer l'influence des variables
trophiques (type, quantité et qualité de nourriture) sur la bioaccumulation des métaux.
Dans un tel cas, on peut aussi ignorer le potentiel pour le transfert de métaux le long des

chaines trophiques. Ceci simplifierait les modéles de bioaccumulation. Pour mesurer la
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provenance des métaux accumulés, nous avons entrepris des expériences en

laboratoire pour déterminer, chez une espéce d'insecte (Chaoborus punctipennis), la
proportion du métal (Cd) qui provient directement de I'eau et celle qui provient de sa

nourriture.

3.6. Déterminer linfluence du comportement sur Paccumulation
chez Chironomus

Nous avons observé que des especes du méme genre d'insecte, vivant dans le méme
habitat, peuvent présenter des concentrations en métaux traces trés différentes. De
telles différences inter-espéces.deviennent importantes et compliquent la réponse que
I'on obtiendrait d'une étude de bioindicateurs se référant & un groupe taxinomique plus
"grand” que celui de l'espéce. Nous avons essayé de déterminer la cause des
différences inter-e_spéces en étudiant le comportement nutritionnel des larves de deux

especes de Chironomus.



4. METHODOLOGIE

4.1 Méthodologie: vérification de I'effet atténuateur de H*

La vérification de I'effet atténuateur de H" a nécessité une campagne d’échantillonnage
au printemps de chaque année. A chacun des sites d’échantilionnage, on a récolté des

animaux benthiques et des échantillons d’eau interstitielle et surnageante.

Les invertébrés benthiques ont été prélevés a l'aide d’un filet benthique manipulé par
un plongeur. Les animaux récoltés ont été gardés dans I'eau du lac et expédiés par
avion aux laboratoires de INRS-Eau. lls y ont été triés immédiatement au niveau
taxinomique et mis a dépurer (élimination du contenu intestinal) dans I'eau du lac durant
au moins 24 h (Hare et al. 1989); Les individus “propres” d'un méme taxon ont été
placés en groupes de 2 a 20 sur de petites piéces de Teflon pour étre par la suite
séchés et pesés. Lorsqu'un nombre suffisant d'individus et une biomasse suffisante
étaient récoltés, ces invertébrés benthiques d’'un méme taxon étaient séparés"en
échantillons (jusqu’a quatre échantillons). Ces échantilions biologiques ont ensuite été
digérés avec de l'acide nitrique “Aristar” dans un four micro-ondes et analysés par

spectrophotométrie d’absorption atomique (AA) pour leur contenu en Cd, Cu, Pb et Zn.

Les échantillons d’eau interstitielle et surnageante (5 cm au-dessous et au-dessus de
Pinterface sédiment-eau) ont été obtenus par dialyse in situ (Carignan et al. 1985) en
utilisant des dialyseurs de Plexiglas comprenant deux séries verticales de celiules
(volume d’environ 4 mL) espacées verticalement de 1 cm. Trois dialyseurs ont été
installés et placés a quelques metres de distance Fun de 'autre et laissés 2 semaines a
leur site afin d’obtenir un équilibre. Les dialyseurs ont été laissés sous atmosphére
d’azote pour au moins 15 jours avant de remplir les cellules avec de 'eau déminéralisée
et de les couvrir avec une membrane (Gelman; dimension des pores de 200 nm). lis ont
ensuite été gardés pour au moins 5 jours sous atmosphére d’azote (Carignan et al.
1994) avant de les installer dans le lac. Aprés la période d’équilibration, les échantillons
destinés aux mesures de Ca, Mg, Na, K, Fe, Mn et des métaux traces (Cd, Cu, Pb, Zn)
ont été prélevés de la premiére série verticale de cellules en utilisant une micropipette
pour percer la membrane et trénsférer les échantillons dans des vials de Teflon ou de
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HDPE pré-lavés et pré-acidifiés (30 pL de 1N HNO; Uitrex). Des échantillons ont été

prélevés de la deuxieme série verticale de cellules pour les mesures de pH (1 mL gardé
dans des seringues de verre), de carbone organique et inorganique (1 mL injecté a
travers un septum dans un tube de verre pré-évacué) et de sulfates et chlorures (1 mL
dans des tubes de polypropyléne). Les mesures de pH ont été effectuées sur le terrain
dans les 30 minutes qui ont suivi le prélevement avec une microélectrode
(Microélectrodes, Modele MI-710), tel que décrit dans Carignan (1984). Les
concentrations de métaux ont éte mesurées par spectrophotométrie d’absorption
atomique a la flamme lorsque possible (Fe, Mn, Ca, Mg, Na, K; Varian Techtron, Modele
575ABQ ou Modéle Spectra AA-20) ou par AA sans flamme (Varian Techtron, Modéle
1275 ou Spectra AA-30; GTA-95 ou GTA-96). Les concentrations de sulfates et
chlorures ont été déterminées par chromatographie ionique (Dionex Autoion, systéme
12). Les concentrations de carbone inorganique ont été mesurées par chromatographie
en phase gazeuse (Carignan 1984) et celles de carbone organique, par oxydation avec

persuifate en présence de lumiere UV.

La spééiation de métaux (notamment le calcul de [M*']) a été calculée pour les
échantillons d’eau avec deux programmes de calculs d’équilibres chimiques. L'un
(HYDRAQL: Papelis et al. 1988) ne prend en compte que les ligands inorganiques
présents dans les eaux naturelles dans le calcul de la spéciation. L'autre (WHAM,;
Tipping -1994) prend en compte la complexation par la matiére organique naturelle en

plus de celle par les ligands inorganiques.

LY

4.2 Méthodologie: prédiction de [M*] a partir des variables
sédimentaires

Nous avons profité des campagnes d'échantilionnage décrites a la section 4.1 pour
prélever a chacun des sites les échantilions (sédiments, matériel diagénétique)

nécessaires a la réalisation de cette partie du projet.

Des carottes de sédiments ont été recueillies par des plongeurs avec des tubes de
Plexiglas (diamétre de 9 cm). Les carottes ont été extrudées sur le rivage et seulement

le premier 0.5 cm des sédiments superficiels ont été conservé. Ces échantillons ont été
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placeés dans des bouteilles a centrifugation de polyéthyléne a demi remplies d’eau et

gardees a 4°C durant le transport aux laboratoires ou ils ont été congelés.

Des plaques de Teflon (7.5 x 15 cm; 0.2 cm d’épaisseur; 10 par site) ont été insérées
verticalement dans les seédiments par des plongeurs lors des campagnes du printemps.
Elles y ont eté laissées en place pour 4 mois et recueillies a 'automne. Ces plaques de
Teflon agissent comme collecteurs des oxyhydroxydes de Fe et Mn (et des métaux
traces qui s’associent a ces oxyhydroxydes) qui sont produits par diagénése dans les
sédiments (Belzile et al. 1989). Les oxyhydroxydes de Fe obtenus de cette fagon se
présentent comme une couche mince brune-orange (typiquement 0.5 cm de largeur et 5-
20 pym d’épaisseur). Les oxyhydroxydes de Mn se présentent comme une couche
brunatre plus diffuse, située au-dessus de celle des oxyhydroxydes de Fe. Une fois
recueillis, les collecteurs de Teflon ont été rincés avec Peau du lac pour enlever les
macro-organismes et les particules de sédiments et ensuite placés dans des contenants

de polyéthylene fermés.

Leé échantillons de sédiments superficiels ont été de;congelés‘et centrifugés (12,000 g;
30 min) pour enlever 'exces d'eau; Cd, Cu, Pb, Zn, Fe et Mn ont. été séparés dans les
fractions empiriques suivantes définies en extrayant séquentiellement un échantilion de
sédiment avec: (1) MgCly; (2) un tampon acétate a pH 5; (3) une solution de NH,OH.HCI
a température de la chambre; (4) une solution de NH,OH.HCI a 96°C; (5) une solution de
H.O,; (6) un mélange d’acides nitrique, perchlorique et fluorhydrique. Les détails de ces
procédures sont donnés dans Tessier et al. (1989). On appelle ici métaux "non
détritiques” la somme des métaux dans les 5 premiéres fractions. Les concentrations de
carbone organique dans les sédiments {Cqq} ont eté determinées avec un analyseur
CNS (Carlo-Erba, Modéle NA1500) aprés acidification avec H,SO4 0.5 M (15 min; 100

mL/g sédiment sec) pour enlever le carbone inorganique.

Les surfaces contenant les oxyhydroxydes de Fe et Mn ont été enlevées des plaques
de Teflon a laide de gouges. Les oxyhydroxydes de Fe et Mn ont été dissous
séparément dans HCI 50% (0.2-0.6 mL; 48 h & température de la piéce); les solutions
ont été diluées a 2-6 mL et filtrées a travers des filtres de Teflon (0.4 pm). Les
concentrations de Fe, Mn, Ca, Mg, Na, K, Cd, Cu, Pb, Mn dans ces solutions ont été

mesurées par spectrométrie d’émission de plasma (Jarrell-Ash, Atomscan 25) lorsque
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possible ou autrement par spectrométrie d’absorption atomique sans flamme. Les

concentrations de carbone organique (C.) dans les solutions ont été déterminées par

oxydation au persulfate en présence de lumiere UV.

Les mesures effectuées dans les sédiments et le matériel diagénétique, couplées a
celles effectuées dans l'eau éurnageante (qui sont décrites dans la section 4.1)
permettent de relier de fagon semi-empirique [M*] au pH et a des paramétres
sédimentaires en faisant intervenir des éléments de la théorie de complexation de
surface (Tessier et al. 1993). Les paramétres sédimentaires impliqués sont: la
concentration de carbone organique, {C.}; la concentration d’oxyhydroxydes de fer,
{Fe-ox}, la concentration d’'oxyhydroxydes de manganese, {Mn-ox}; les concentrations de
métaux associés a ces différentes phases solides, soit respectivement {OM-M}, {Fe-M} et
{Mn-M}.

4.3 Méthodologie: variabilité de [M(org)] a un site donné

Des mesures intensives de variations temporelles de [M(org)] ont été effectuées a un
site donné (léc St-Joseph) afin de compléter nos mesures extensives de variation de
[M(org)] entre différents lacs. Notre but était de relier le métal accumulé (quantité et
concentration) par une espéce, Chaoborus punctipennis, a son cycle de vie. Pour
expliquer les changements temporels de [M(org)], nous avons mesuré les concentrations
de métaux dans les sources potentielles de métaux pour ce prédateur, c’est-a-dire dans
Ieau et dans sa nourriture (zooplancton). La fréquence d’échantillonnage était plus
grande en été qu’en hiver, pour tenir compte du taux de développement des larves de’C.

punctipennis; le lac St-Joseph a été visité a cette fin a 41 occasions entre 1993 et 1995.

La récolte de zooplancton et de larves de C. punctipennis a été réalisée a I'aide de filets
planctoniques (respectivement de 64 ym et 125 pm), lors de sorties nocturnes, lorsque
les larves quittent les sédiments pour s’alimenter dans la colonne d'eau. Les quatre
stades larvaires ont été distingués selon la longueur de la téte des individus (LaRow‘&
Marzolf 1970). La dépuration des larves et la mesure des concentrations de métaux
‘traces dans le zooplancton et les larves de C. punctipennis ont été effectuées tel que

décrit a la section 4.1. Les aduites de C. punctipennis ont été obtenus en élevant des
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stade récolté sur le terrain. La récolte d’eau pour y mesurer les métaux

4iéme

larves du

traces s’est fait par dialyse /n situ (voir la section 4.1).

4.4 Méthodologie: influence de [M*] et du pH sur Ia
bioaccumulation en laboratoire

Des expériences ont été menées en laboratoire pour déterminer si 'accumulation de Cd
par la larve de Chaoborus punctipennis suivait le modele de l'ion libre (dépendance de
[Cd2+]) et si 'on pouvait mettre en évidence I'effet atténuateur de H" observé in situ pour
'accumulation de Cd par cette larve. Cette espéce a été choisie a cause de sa grande
disponibilité dans les lacs québécois et de la facilité avec laquelle on peut la garder en
laboratoire durant de longues périodes en absence de sédiments et de nourriture. Pour
ces expériences, nous avons utilisé une eau douce reconstituée dont la composition
ressemble a celle du lac St-Joseph, lieu de récolte des larves. Les expériences ont été
effectuées dans des microcosmes de HDPE (polyéthyléne de haute densité) qui adsorbe
peu le Cd, selon des expériences préliminaires. Ces microcosmes ont été placés a
Pobscurité, dans-une chambre a température contrélée. Afin de nous permettre de
respecter les faibles concentrations de Cd trouvées en nature, on a utilisé le radio-

'%Cd. Pour vérifier si laccumulation de Cd par C. punctipennis dépendait de

isotope
[Cd®'], nous avons fait varier la [Cd*'] & laquelle les animaux étaient exposés dans les
différents microcosmves a laide de ligands tels que EDTA et NTA. Pour mettre en
évidence I'effet atténuateur de H', nous avons gardé [Cd*'] constante dans les différents

microcosmes et y avons fait varier [H'].

En général, les expériences se sont déroulées de la fagon suivante. Une grande nombre
de larves ont été récoltées du lac St-Joseph. Elles ont été triées rapidement mais avec
délicatesse et on ne conservait que les larves de stade 4 pour les acclimater (2-4 jours)
dans I'eau reconstituée au pH requis pour Fexpérience. Aprés ce temps d’acclimatation,
elles ont été transférées dans les microcosmes (10-20 individus / microcosme). Le pH
des microcosmes a été vérifié quotidiennement et ajusté au besoin. Les organismes
morts ont été enlevés a la méme occasion. Aprés 7 jours, les larves ont été récoitées, et
mises a tremper dans une solution dEDTA (10™ M; 30 min.) pour enlever le Cd adsorbé
sur 'exosquelette. Les larves ont ensuite été séchées, pesées et la concentration de Cd

mesurée avec un compteur gamma. Le temps de contact (7 jours) de C. punctipennis
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avec les solutions de Cd a été choisi en tenant compte d’expériences de cinétique de

prise en charge de Cd que nous avions effectuées préalablement et du temps de survie

des larves.

4.5 Méthodologie: provenance du Cd accumulé - I’eau versus la
nourriture

La quantité totale de métal, Q(Mor)otal, @cCumulée par un organisme aquatique peut étre
vue comme résultant de I'addition de la quantité accumulée directement a partir de I'eau,

Q(Morg)eau, €t de celle accumulée a partir de sa nourriture, Q(Morg)Nourriture, C'€St-a-dire:

Q(Morg)Total = Q(I\/Iorg)Eau + Q(Morg)Nourriture (451)

Nous avons mené une expérience en microcosmes pour déterminer I'importance relative
des termes de droite dans P'équation 4.5.1 pour 'accumulation de Cd par la larve
d’insecte Chaoborus punctipennis. Dans ‘cette expérienc‘e, ce prédateur était exposé
dans des‘jmicrocosmes de HDPE pour des périodes de temps variant de 0 & 15 jours a
1%Cd présent seulement dans sa nourriture (permettant d’obtenir le terme Q(Morg)Nourriture),
ou présent a la fois dans 'eau (10° M Cd*") et sa nourriture (permettant d’obtenir la
somme des termes Q(Morg)eau + Q(Morg)nourriture) (fig. 4.5.1). Une exposition au Cd dans
'eau seulement n'a pas été réalisée pour éviter d'altérer le comportement des larves en
les privant de la nourriture. Le crustacé planctonique Ceniodaphnia dubia, marqué avec
'%Cd, a été utilisé comme proie pour C. punctipennis. Le marquage de C. dubia s'est
effectué sur une période de 24 h en lui offrant comme proies l'algue Selenastrum
capricornutum, elle-méme marquée avec '®°Cd; 'eau ambiante contenait aussi 10° M de
Cd dissous. Le temps de 24 h a été choisi aprés avoir effectué-une expérience de
cinétique de prise en charge de Cd par C. dubia qui montrait que la concentration de Cd
dans cet organisme atteignait alors un état stationnaire. L’algue C. capricornutum qui
servait de nourriture a C. dubia a été marquée dans des microcosmes (4L) opérés en
état quasi-stationnaire; 3L de suspension d’'algues eétaient prélevés chaque jour et
remplacés par un méme volume de milieu de culture BBM contenant '°Cd. La
concentration de Cd dans le milieu de culture était maintenue a 10° M. On notera que la
concentration de Cd dissous utilisée lors des marquages de C. dubia et S. capricornutum

était semblable a la concentration de Cd dissous utilisée lors de 'exposition de C.
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Figure 4.5.1. O}ganigramme expérimental. Les boites rectangles représentent l'eau
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punctipennis. C'est aussi une concentration de Cd dissous retrouvée en milieu lacustre

dans les lacs pollués (Hare & Tessier 1996).

Pour vérifier que le court temps de marquage (24 h) de C. dubia n’introduit pas de biais
dans I'expérience (par exemple en rendant le Cd dans cette proie plus disponible a C.
punctipennis qu’en nature), nous avons procédé a deux expériences. Dans la premiére,
la distribution de Cd entre I'exosquelette et les composés internes polaires et non
polaires a été comparée pour C. dubia entre des individus marqués pendant 24 h et des
individus marqués pendant plusieurs générations. Les spécimens de C. dubia des deux
populations étaient soumis a une digestion en milieu basique (NaOH 0.2 N; 65°C; 1
heure) afin d’isoler les exosquelettes par filtration (filtres de polycarbonate 0.45 um); le
filtrat était ensuite extrait avec NaOH/chloroforme pour séparer les composées polaires
et non polaires. La ['®Cd] dans les trois fractions a été mesurée a l'aide d’'un compteur
gamma. Dans une deuxiéme expérience, des individus des deux populations, marqués
avec '®Cd ont été examinés par autoradiographie. Aprés avoir été exposés au Cd, ils
étaient mis a dépurer en leur donnant des algues non contaminées au Cd et plongés
dans une solution d’EDTA (10* M; 30 min.). lls étaient ensuite fixés avec du
glutéraldéhyde, déshydratés jusqu’au toluéne et enrobés dans de la paraffine. Des
tranches (10 uym) obtenues avec un microtome étaient ensuite déposées sur une lame
de microscope qui était ensuite trempée dans une émulsion photographique. Les lames
étaient laissées a la noirceur pour 3 semaines et examinées avec un microscope

photonique.

4.6. Méthodologie: influence du comportement sur I’'accumulation
chez Chironomus

Le comportement nutritionnel des larves de deux espéces de Chironomus (staeger et
tigris) a été étudié en laboratoire ainsi que sur le terrain pour tenter d’expliquer la
différence inter-spécifique dans leur concentration en Cd. En examinant le contenu du
tractus intestinal de larves prélevées sur le terrain, nous avons remarqué que l'une des
espéces (C. staegen) s’alimente plus de sédiments de couleur rouge-orange (sédiments
oxyques de surface?) alors qu'une autre (C. tigns) se nourrit de sédiments plutdt
grisatres (sédiments anoxyques en profondeur?). Nous avons alors formulé I'hypothése

que les deux espéeces consomment les sédiments provenant de différentes profondeurs.
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- Cette différence comportementale entre les espéces les exposerait donc a une variation

verticale dans la [Cd] des sédiments.

Notre approche expérimentale a nécessité l'utilisation de traceurs inertes (particules
fluorescentes en laboratoire et le carbure de molybdene, Mo,C, sur le terrain) pour
marquer les sédiments de surface afin de les distinguer des sédiments profonds. Les
larves ont été placées en présence de sédiments marqués et non-marqués. La présence
ou l'absence du traceur dans les contenus intestinaux des larves a été mesurée aprés
une semaine en laboratoire (par observation microscopique) ou six mois sur le terrain
(par digestion de contenus intestinaux et analyse du Mo). En laboratoire, les expériences
ont été réalisées dans des microcosmes en plastique d’'un volume de 2 L. Les larves, les
sédiments, et I'eau utilisés dans ces expériences ont été récoltés au lac St-Joseph, prés
de Québec, ou se sont également déroulées les expériences de terrain sur les
Chironomus indigénes. Pour ces expériences de terrain, des enclos de plastique (4
enclos d'un diameétre de 1.5 m) ont été installés par les plongeurs a une profondeur de
7m dans le lac St-Joseph. Du carbure de molybdéne a été saupoudré par Ies'plongeurs
dans ces enclos benthiques. Six mois plus tard, les spécimens de Chironomus contenus
dans les enclos ont été recueillis et analysés pour la teneur en Mo de leur tractus. Des
carottes de sédiments ont aussi été prélevées dans les enclos, extrudées et sectionnées
en tranches de 1 cm d'épaisseur. Ces échantilions de sédiments ont été digérés et

analysés pour leur contenu en Mo.
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5. RESULTATS ET DISCUSSIONS

5.1. Résultats: vérification de I’effet atténuateur de H*

Dans un premier temps, nous avons testé I'effet atténuateur de H* (et d’autres cations)
de facon assez compléte sur les larves de l'insecte Chaoborus (figure 5.1.1). Cet animal
retient notre attention pour ses qualités de biosentinelle, i.e., qu'il est: i) répandu et
commun dans des lacs couvrant une grande gamme de pH, matiére organique et
concentration de métaux, ii) un maillon important de la chaine trophique des poissons, et
iii) capable d'accumuler les métaux traces sans souffrir d’effet néfastes apparents. De
plus, les larves peuvent étre récoltées dans la colonne d'eau la nuit, évitant ainsi le tri
laborieux des sédiments. On présente donc de fagon détaillée les résultats pour cet

organisme.

_ Par ailleurs, un autre diptére, Chironomus (fig. 5.1.1) s"ahnonce intéressant comme
biomoniteur de Cd, Cu et Zn. Les concentrations de ces métaux dans ces organismes
varient sur une grande gamme pour la série de lacs étudiés (voir ci-dessous, section
5.1.2). Nous avons commencé a examiner la compétition de H* et d’autres cations sur la
prise en charge de Cd, Cu et Zn chez Chironemus. Des résultats partiels sont présentés

pour cet organisme.

Finalement, nous sommes a mettre sous un format adéquat les autres couples

organismes-métaux et & compléter les analyses statistiques et ies interprétations.
5.1.1. Chaoborus

Concentrations totales dissoutes ou sédimentaires de Cd comme prédicteurs de Cd
chez Chaoborus punctipennis. Les concentrations de Cd chez Chaoborus
punctipennis ne sont pas reliées a la concentration du Cd dans les sédiments oxyques
(fig. 5.1.2a) ni a la concentration totale de Cd dissous dans la zone oxyque des

sédiments (figure 5.1.2b).
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Concentration de Cd libre comme prédicteur de Cd chez C. punctipennis. Selon le

modele de l'ion libre (Egn 3.1.5) et les résultats déja obtenus pour le bivalve Anodonta
grandis (Tessier et al. 1993), on s’attendrait a obtenir une bonne prédiction des
concentrations de Cd dans les animaux avec la concentration de Cd libre déns leay, i.e.,
[Cd®"]. Les concentrations de Cd** ne sont pas directement mesurables avec les moyens
actuels étant donné les faibles concentrations de Cd dissous dans les eaux naturelles
(10" a 10® M). Toutefois, on peut estimer ces concentrations avec des logiciels de
spéciation chimique informatisés; les données d’entrée nécessaires sont les
concentrations totales dissoutes des métaux, des ligands et des ions majeurs, ainsi que

le pH. Nous avons utilisé deux de ces logiciels pour estimer les concentrations de Cd*".

1) Calculs avec le logiciel HYDRAQL (Papelis et al. 1988). Ce logiciel ne comprend pas

de constantes de complexation des métaux traces avec la matiére organique naturelle
(e.g., acides humiques et fulviques). Il ne considére donc que la complexation des
métaux traces avec les ligands inorganiques (CI, SO, CO3%). La concentration de Cd*
calculée de cette fagon est appelée ci-dessous [Cd*‘J*. Les calculs indiquent que [Cd2+]*
est trés semblable a la concentration de cadmium total dissous pour les lacs étudiés.
Ceci vient du fait que le Cd ne forme pas des complexes tres forts avec les ligands
inorganiques naturels et que les concentrations de ces ligands ne sont pas élevées dans

les lacs étudiés.

2) Calculs avec le logiciel WHAM (Tipping 1994). Le logiciel WHAM (Windermere
Hurhic Aqueous Model) développé récemment comprend des constantes de
complexation des métaux traces avec les substances humiques (acides fulviques et
humiques). Comme nous n’avions pas mesuré directement les substances humiques,
nous avons di faire un certain nombre d’hypothéses pour utiliser ce modele:

a) la matiere organique contient 50% de carbone (Buffle 1988),

b) tout le carbone organique dissous mesuré appartient a des substances humiques

(Tipping 1294), ,
c) le rapport acide fulvique : acide humique est 9:1 (donc les valeurs calculées ainsi
représentent un maximum).
La concentration de Cd** calculée de cette fagon est appelée ci-dessous [Cd2+]. Les

calculs indiquent que la spéciation de Cd est parfois dominée par la complexation par les
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substances humiques. Les complexes de Cd avec les substances humiques

représentent entre 12 et 83 % du cadmium dissous total pour les lacs étudiés.

La figure 5.1.3 montre que les concentrations de Cd dans C. punctipennis ne sont pas
vraiment reliées a [Cd>']* ni a [Cd®]. Cette figure indique clairement que les lacs acides
présentent de faibles valeurs de [Cd(org)] méme si les concentration de Cd** sont
relativement élevées, ce qui suggére une compétition de H* avec Cd** pour les sites

biologiques de transport.

Prise en compte de la compétition H'-Cd** pour prédire Cd chez C. punctipennis. Si
on tient compte de la compétition entre H* et Cd** pour des sites de transport cellulaires
(Egn 3.1.6), on améliore beaucoup la prédiction de la concentration de Cd dans C.

punctipennis (figure 5.1.4). Les équations de régression linéaire obtenues sont:

[Cd2+ ] *

Cdc. puncti nnis)| = 18100+ 2800
[Cde. punctpemio)] = ( i1+ 5.3x10°

+(0.32+2.0) (*=0.66) (5.1.1)

et

[Cd™]
[H*]+19x10°

[Cdcc. punctiennisy] = (20500 + 1800) +(0.04 +13) (?=0.86) (5.1.2)

Les valeurs de F et ‘Ka sont obtenues avec un logiciel d'ajustement des données selon la
méthode des moindres carrés. On notera que la valeur de K, que nous obtenons
(1.9x10°® mole/L) est semblable a celle obtenue en laboratoire dans une étude de la
compétition H'-Cd®* pour les sites sur des branchies de poissons (K, = 4x10° mole/L;
Cusimano et al. 1986).

Prise en compte des compétition de Ca*, Zn* et H* avec Cd** pour prédire Cd chez
C. punctipennis. En plus de la compétition entre H* et Cd®", nous avons également
considéré explicitement celles de Ca** et Zn** avec Cd”. Considérées seules, les
compétitions Ca®"-Cd** et Zn?*-Cd®* ne permettent pas de bien prédire les concentrations
de Cd dans C. punctipennis (r*=0.42 pour Ca*-Cd** et *=0.48 pour Zn**-Cd*"). Par
contre, lorsqu’on considére que Ca** ou Zn*" peuvent compétitionner a la fois avec H* et

Cd* pour les sites de transport, on augmente la variabilité expliquée de la concentration
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de Cd chez C. punctipennis de 2 a 4%. Ceci se fait cependant au prix de I'ajout de deux

parametres ajustables supplémentaires.

Prédiction de Cd chez le genre Chaoborus. Dans les lacs ou elles étaient présentes,
nous avons-recueillies deux autres especes de Chaoborus (C. albatus et C. flavicans).
En regroupant toutes les especes de Chaoborus, on observe le patron décrit ci-dessus
pour C. punctipennis. Par exemple, la figure 5.1.5a montre que [Cdz*] n'est pas un bon.
prédicteur de Cd chez Chaoborus (*=0.02); les espéces C. albatus et C. punctipennis
(respéce C. flavicans n'a pas été trouvée dans les lacs acides étudiés) montrent toutes
les deux de faibles concentrations de Cd pour des concentrations de Cd* relativement |
élevées des lacs acides. Si on tient compte explicitement de la compétition H*-Cd**, on
obtient une meilleure prédiction de Cd chez Chaoborus, i.e., la valeur de r* passe de

0.02 a 0.86 (figure 5.1.5b). L'équation de régression linéaire obtenue est:

' 2+
[Cd(chavorus)] = (18200 +1600) [Cd]

[H']+ 16x10 —+(0.05+13) (r2=0.86) (5.1.3)

Signification pratique des résultats obtenus pour Cd..Ces résultats suggérent que les
concentrations de Cd chez C. punctipennis sont modulées a la fois par la complexation

par la matiére organique (relation équation 5.1.2 meilleure que 5.1.1) et par la
. compétition de H" avec Cd** (comparer les figures 5.1.4 et 5.1.3 et 5.1.5a et 5.1.5b). lls
supportent le modeéle de l'ion libre, développé en laboratoire, en tant qu’outil efficace
pour prédire les concen'trations.de métaux dans les organismes biologiques en nature.
Une conséquence pratique de ces résultats est la démonstration que les larves de
Chaoborus peuvent étre utilisées comme sentinelles pour estimer les concentrations de

Cd biologiquement pertinentes (i.e., [Cd*]) en milieu lacustre en utilisant les équations
5.1.20u5.1.3.

On notera cependant que ces données obtenues pour le Cd n’indiquent pas
nécessairement que les larves de Chaoborus obtiennent ce métal uniquement ou
majoritairement de I'eau. Les résultats obtenus jusqu’a maintenant sur les sources de Cd
indiquent que C. punctipennis obtient Cd en bonne partie de sa nourriture (voir la section

5.5). Il est fort possible que la compétition H*-Cd*" observée ici se produise en fait a des



21
niveaux plus bas dans la chaine alimentaire menant a Chaoborus. Comme expliqué a la

section 5.5, il est important de clarifier ces points pour améliorer la prédiction de Cd chez

Chaoborus et en faire un meilleur bioindicateur.

Prédiction de Cu et Zn chez C; punctipennis. Si la larve de C. punctipennis s’annonce
trés intéressante comme biosentinelle pour Cd, ce n’'est pas le cas pour Cu et Zn. La
figure 5.1.6 montre que les concentrations de Cu et Zn varient trés peu chez C.
punctipennis, malgré des gammes de [Cu®’] de 10°X et des gammes de [Zn*'] de 10°X
pour les lacs étudiés. Les autres espéces de Chaoborus montrent un comportement
semblable. Il semble que Chaoborus ou ses proies contrélent les concentrations internes

de ces métaux.
5.1.2. Chironomus

Prédiction de Cd chez Chironomus. Les concentrations de Cd chez le genre
Chironomus varient entre 1 et 100 ug/g selon les lacs étudiés. Cette large gamme de
concentrations de Cd dans 'organisme en font un bioindicateur potentiel intéressant. Les
concentrations de Cd chez Chironomus ne sont pas reliées a la concentration de Cd
dans les sédiments oxyques (figure 5.1.7a) ni a la concentration totale de Cd dissous
dans la zone oxyque des sédiments (figure 5.1.7b). La figure 5.1.8a montre que les
concentrations de Cd chez Chironomus sont faibles dans les lacs acides, malgré des
concentrations de Cd** élevées. La prise en compte explicitement de la compétition H'-
Cd*" améliore.la prédiction de Cd chez ce genre (figure 5.1.8b). L’équation de régression

linéaire obtenue pour ce dernier cas est:

[Cd™]

T ]-82x10° +(8.2+£19.5) (*=0.51) (5.1.4)
— 0.4LX

[ Cd(chironomusy] = (4500 £ 1000)

L’'analyse des résultats de Cd pour ce genre n'est pas compléete. Entre autres, nous
comptons vérifier les compétitions de Ca’* et Zn®* avec Cd*". Des indices nous
suggérent que la compétition Ca*-Cd* serait importante et qu'en tenir compte

augmenterait le pouvoir de prédiction de Cd chez cet organisme.



22
Prédiction de Zn et Cu chez Chironomus. Pour les lacs étudiés, les concentrations de

Zn chez Chironomus varient entre 50 et 500 pg/g et celies de Cu entre 10 et 700 pg/g.
Pour le Zn, contrairement au Cu, on observe l'effet atténuateur de H™ (figures 5.1.9 et
5.1.10). Pour ce genre, 'analyse des résultats pour Cu et Zn est incompléte au moment
de la rédaction de ce rapport. Comme pour Cd, on compte vérifier les compétitions

intermétalliques.

Mentionnons que nous travaillons aussi au développement de techniques biochimiques
qui nous permettraient de distinguer entre les espéces de Chironomus (Glemet et al.
1995). En effet, des différences inter-espéces dans les concentrations métalliques (voir

la section 5.6) contribuent probablement a la variabilité dans les relations prédictives.



Chironomus

Chaoborus

Figure 51.1. Le stade larvaire de deux genres clé dans notre étude, les insectes
Chaoborus (prédateur) et Chironomus (consommateur de sédiments).
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Figure 5.1.2. Concentrations de Cd chez l'insecte Chaoborus punctipennis (quatriéme stade
larvaire, pg/g poids sec) prélevés de plusieurs lacs au printemps comparées aux
concentrations totales sédimentaires (a) ou dissoutes (b) de Cd dans ces lacs.
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Figure 5.1.3. Concentrations de Cd chez Chaoborus punctipennis (quatriéme stade larvaire,
pg/g poids sec) prélevés de plusieurs lacs comparées a: (a) [Cd**]* (concentration de Cd**
estimée avec le logiciel HYDRAQL; ou (b) [Cd*] (concentration de Cd** estimée avec le

'ogiciel WHAM).
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Figure 51.4. Prise en compte de la compétition H'-Cd** avec Iéquation 3.1.6.
Concentrations de Cd chez Chaoborus punctipennis (quatrieme stade larvaire, pg/g poids
sec) prélevés de plusieurs lacs comparées &: (a) [Cd”'T* / [H']+K.; ou (b) [Cd*] I [H']+K..
[Cd*]* et [Cd*'] sont les concentrations de [Cd”"] estimées respectivement avec les logiciels
HYDRAQL et WHAM. Les traits pointillés représentent 'intervalle de confiance de 95%.
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Figure 5.1.5. Concentrations de Cd chez les larves de trois espéces de Chaoborus
(toutes espéces regroupées) en fonction de I'ion libre de: (a) [Cd™]; ou (b) [Cd>] / ([H]+Ka).
[Cd™] est la concentration de Cd** estimée avec le logiciel WHAM. Les traits pointillés
représentent l'intervalle de confiance de 95%.
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Figure 5.1.6. Concentrations de cuivre et de zinc chez Chaoborus punctipennis (quatriéme
stade larvaire, pg/g poids sec) prélevés d'une série de lacs au printemps comparées a la
concentration des ions libres du Cu et de Zn dans ces lacs.
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Figure 5.1.7. Concentrations de Cd chez linsecte Chironomus spp. (quatrieme stade
larvaire, pglg poids sec) prélevés de plusieurs lacs au printemps comparées aux
concentrations totales sédimentaires (a) ou dissoutes (b) de Cd dans ces lacs.
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Figure 5.1.8. Concentrations de Cd chez Chironomus spp. (quatriéme stade larvaire, pg/g
poids sec) prélevés d'une série de lacs au printemps comparées a la concentration de: (a)

- fe Cd libre ([Cd*"]); ou (b) le Cd libre normalisé pour la compétition entre Cd>* et H'
([CA™ ]/ ((H+KL)).
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Figure 5.1.9. Concentrations de Zn chez Chironomus spp. (quatrieme stade larvaire, ua/g
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5.2. Résultats: prédiction de [M*] a partir de variables
sédimentaires

Les mesures effectuées dans les sédiments et le matériel diagénétique (voir la section
4.2) couplées a celles effectuées dans I'eau surnageante (voir la section 4.1) permettent,
en principe, de relier de fagon semi-empirique [M”] au pH et a des parameétres
sédimentaires. L'approche que nous avons adoptée fait intervenir 'adsorption du métal
sur trois substrats sédimentaires importants: les oxyhydroxydes de Fe, de Mn et la
matiere organique. Pour décrire 'adsorption, on se sert de la théorie de complexation de
surface, ce qui a été décrit en détail dans quelques-unes de nos publications récentes
(voir par exemple Tessier et al.,, 1993, 1996). Par souci de simplicité, nous donnons ici
Fessentiel des équations impliquées. Pour de plus amples détails, le lecteur se référera a
ces publications. On discute ci-dessous les résultats obtenus dans le cadre de la

subvention.

Résumé des équations. On a montré (Tessier ef al. 1993, 1996) qu'on peut décrire

'adsorption d’'un métal bivalent sur les oxyhydroxydes de Fe par la réaction globale:
=Fe—OH_ +M?* = 5 = Fe-OM+xH* (5.2.1)

a Iaquellé on peut associer, en posant certaines hypothéses, une constante globale

conditionnelle, Krem :

K - NFe*KFe——M _ {Fe - M}
MO HT {Fe-ox}[M™]

(5.2.2)

ou Krem et *KFe_M sont des constantes d’adsorption globales conditionnelles pour
I'adsorption de M sur les oxyhydroxydes de Fe; “=" référe a des sites d’adsorption; Ne.
est la concentration de sites d’adsorption sur les oxyhydroxydes de Fe; {Fe-ox} et {Fe-M}
sont respectivement les concentrations doxyhydroxydes de Fe sédimentaires (ou
diagénétiques) et de métal associé a ces oxyhydroxydes; x est le nombre moyen
apparent d’ions H' libéré par les oxyhydroxydes de Fe par ion M adsorbé. L’équation
5.2.2 indique que, dans un lac donné, on peut obtenir une valeur de Krev €n mesurant

les valeurs des 3 variables du coté droit de cette équation. Si on répéte ces mesures
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dans plusieurs lacs de pH différents, on génére ainsi des séries de valeurs de K. et de

pH. On peut linéariser I'équation (5.2.2) de la fagon suivante:
logKp, ; =log(Ng *Kg, )+ X pH (5.2.3)

Par un raisonnement similaire, on peut obtenir, pour l'adsorption de M sur les

oxyhydroxydes de Mn et sur la matiére organique, des équations similaires a 5.2.2, c'est-

a-dire;
K _ N K ppao _ {Mn - M} (5.2.4)
MM [HT {Mn - ox}[M*] o

KOM—M - - 2
[H] {OM}[M™]

ou, par analogie avec I'équation 5.2.2, Nu, et Now sont les concentrations de sites
d’adsorption sur les oxyhydroxydes de Mn et ia matiere organique; Kynm et “Kunw soNt
des constantes d’adsorption globales conditionnelles pour F'adsorption de M sur les
oxyhydroxydés de Mn; KOMM et “‘Kowm sont des constantes d’adsorption globales
conditionnelles pour 'adsorption de M sur la matiére organique; {Mn-ox} et {Mn-M} sont
respectivemeht les co‘ncentrati'ons d'oxyhydroxydes de Mn sédimentaires (ou
diagénétiques) et de métal associé a ces oxyhydroxydes; {OM} et {OM-M} sont
respectivement les concentrations de matiére organique sédimentaires et de métal
associé a cette matiére organique; y est le nombre moyen apparent d'ions H* libéré par
les oxyhydroxydes de Mn par ion M adsorbé; z est le nombre moyen apparent d'ions H*
libéré par la matiére organique par ion M adsorbé. La linéarisation des équations 5.2.4 et

5.2.5 méne a:
logK,; s = log(N, . *K s v+ YPH (5.2.6)

logK oy, o = 10g(N o *K o )+2pH (5.2.7)
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On note que les équations 5.2.3, 5.2.6 et 5.2.7 représentent des droites de pentes

respectives x, y ou z et d’ordonnées a l'origine respectives de log (Ng. *K,.-&M), log (Nwn
“Kunw) €t 1og (Nom “Komw).

Obtention des constantes d’adsorption conditionnelles. On a estimé les constantes
Krem, Knnm €t Kowm @ chaque site a partir de la mesure des trois variables apparaissant
dans la partie droite des équations 5.2.2, 5.2.4 et 5.2.5. Les valeurs de ces variables ont

été obtenues de la fagon suivante:

e [M*] (mole/L) a été calculée avec le logiciel WHAM tel que décrit dans la section
5.1.

 le rapport {Fe-M}/{Fe-ox} a été obtenu en dissolvant les oxydes de fer diagénétiques
déposés sur les collecteurs de Teflon et en mesurant les concentrations de M et Fe

dans les extraits.

e le rapport {(Mn-M}/{Mn-ox} a été obtenu en dissolvant les oxydes de manganése
diagénétiques déposés sur les collecteurs de Teflon et en mesurant les

concentrations de M et Mn dans les extraits.
« {OM} (mole/g) est la concentration de carbone organique sédimentaire.

e {OM-M} (mole/g sédiment) a été estimée de fagon indirecte. Le modéle d’adsorption
a trois adsorbants suppose que la concentration de métal sédimentaire non

détritique (voir la section 4.2), {M}wp, est:
(M}, = {Fe— M} + {Mn— M} + {OM - M} (5.2.8)

{M}np @ été mesuré comme décrit a ia section 4.2. {OM-M} était obtenue en soustrayant
de {M}\p les valeurs de {Fe-M} et {Mn-M}. Ces deux derniéres valeurs ont eté estimées
en multipliant les rapports {Fe-M}/{Fe-bx} et {Mn-M}/{Mn-ox} obtenus pour le matériel
diagénétique (voir ci-dessus) par les concentrations sédimentaires d’oxyhydroxydes de

Fe et Mn (i.e., {Fe-ox} et {Mn-ox} sédimentaires). On fait alors I'hypothése que les
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rapports {Fe-M}/{Fe-ox} et {Mn-M}/{Mn-ox} obtenus pour le matériel diagénétique

s’appliquent pour 'ensemble des oxyhydroxydes de Fe et Mn sédimentaires.

La détermination des variables mentionnées ci-dessus est presque terminée; il ne reste
a toute fin pratique que quelques mesures des concentrations de Cu et Pb dans les
oxyhydroxydes de Fe et Mn diagénétiques. L'analyse des résuitats, en terme de
constantes d’adsorption pour différents lacs, quoique non compléte, est plus avancée
pour Cd. C’est pourquoi nous la présentons ici. La figure 5.2.1 montre que log Kr..cq et
log Komcs dépendent du pH, tel qu'attendu d’aprés les équations 5.2.3 et 5.2.7. La
relation entre log Kmncua €t le pH est moins évidente. Ceci est di a la faible gamme de pH
des lacs ou on a observé des oxyhydroxydes de Mn diagénétiques. Ces oxyhydroxydes
ne se forment pas & des pH inférieurs a 5.5. Les équations de régression linéaire des

données présentées a la figure 5.2.1 sont:

logK¢,_cq = 0.79(x0.07)pH - 0.67(+0.39) (P=0.77; n=39) (5.2.9)
logK,y,_cq = 0:37(20.19)pH + 3.55(+0. 51) (P=0.11; n=32) (5.2.10)
109K y_cq = 0.91(20.08)pH - 1.78(+0.47) (*=0.77; n=38) (5.2.11)

Estimation de [M*] & partir des variables sédimentaires. Les équations 5.2.2, 5.2.4,
5.2.5 et 5.2.8 nous permettent de relier de fagon semi-empirique [M**] aux variables

sédimentaires de la fagon suivante:

{Fe-M}H"}*

2+q _
[M ]_NFe*KFe_M{ . (5.2.12)
2¢7_ __ {Mn-M}H"]
(M ]—NMN Ko (Mn o] (5.2.13)
IM* = {OM—M3H I (5.2.14)

NOM *KOMfM {OM}

et
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{M}yp [H ™

A+B+C

[M? ] = (5.2.15)

ou

A =Ng, *Kg, _{Fe-ox}[H ]
B=N,, *K,,  {Mn—ox}[H*}**
C =Ny *Kopr (OMI[H' T
Pour Cd, métal pour lequel on a obtenu les valeurs de x, y et z ainsi que 10g Nr, ~Krem,

log Nwn Ko €1 log Nowm *Kow (voir les régressions linéaires 5.2.9 a 5.2.11 et la figure
5.2.1), les équations 5.2.12 a 5.2.15 deviennent:

_ {Fe—Cd}[H"]°™

[Cd*]= 10 (Fo—ox] (5.2.16)

[Cd™ = {';"gsgsf{?a}rg'ﬂ:’ (52.17)

[Cd¥ = {O';’IO__,%?([;:;}]OM (5.2.18)
(G ] {Clhy [H* 1> )

5.2.19
10—0.67 {Fe _ OX}[H+ ]1.28 + 1 03.55 {Mn _ 0X}[H+ ]1.70 + 1 0—1.78 {OM}[H+ ]1.16 (

Les équations 5.2.16 a 5.2.19 sont les meilleures que nous puissions fournir, étant
donné l'état actuel de nos connaissances. L’estimation de [Cd2+] que I'on obtient, par
exemple avec 'équation 5.2.19, ne différe en général que de moins de 2x celle de [Cd*']
obtenue a partir des mesures de Cd dissous. Cependant, la différence peut étre jusqu’'a
5 fois plus grande pour certains lacs. Ces différences sont de toute évidence reliées a la
variabilité observée, a un pH donné, dans les valeurs de log Kge.cq, 10g KMp-Cd et log Kowm-

" cdq (fig. 5.2.2). Des explications pour cette variabilité sont données ci-dessous.
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Relation entre P'adsorption mesurée in situ et celle prédite. Les constantes

conditionnelles Krem, Kunm €t Komm déterminées & partir de mesures in situ ont un
certain pouvoir de prédiction de [M*'] (voir les équations 5.2.12 a 5.2.15). Cependant,
ces constantes demeurent largement conditionnelles, i.e., rigoureusement, elles ne sont
applicables que pour un pH et des conditions géochimiques environnementales donnés.
De meilleures prédictions utilisables pour une grande gamme de milieux aquatiques
seraient possibles si on pouvait faire le pont entre les constantes conditionnelies
mesurées in situ et les constantes intrinséques déterminées en laboratoire dans des
conditions bien contrdlées. Ceci nous permettrait d’utiliser toute la puissance du modéle
de complexation de surface en considérant I'ensemble des constantes d'adsorption
(incluant celles du proton), les termes électrostatiques et les caractéristiques de surface
(concentration de sites, surface spécifique) pour décrire I'adsorption, au lieu de ne
considérer qu'une seule réaction globale (e.g., équation 5.2.1) sans termes

électrostatiques ni caractéristiques de surface.

Nous avons donc essayé, dans un article récent (Tessier et al. 1996), de faire le lien
entre les constantes conditionnelles mesurées in situ et les constantes déterminées‘ en
laboratoire. Ce travail 'portait sur des constantes conditionnelles mesurées pour
Padsorption de Cd, Cu, Ni, Pb, Zn, Ca et Mg sur les oxyhydroxydes de Fe et Mn dans
qeux lacs de pH différents: 'un acide (Clearwater; pH 4.8) et l'autre circumneutre
(McFarlane; pH 7.4). Les résultats montrent des différences importantes pour les deux
lacs. Les points principaux sont résumés ci-dessous. Pour plus de détails, le lecteur est

référé a la publication originale.

On a d’'abord montré que les constantes conditionnelles mesurées in situ (Kre. €t

Kwnm) sont corrélées (fig. 5.2.2) aux constantes d’hydrolyse Ku.on pour la réaction:

M* +(H-OH)«Xwn s MOH + H* (5.2.20)

nt

et aux constantes de complexation intrinséques (Krem™ €t Kunm™) oObtenues en

laboratoire pour I'adsorption de M sur des oxyhydroxydes de Fe et Mn (fig. 5.2.3).
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On trouve une pente prés de 1 (voir la figure 5.2.3A) pour la régression linéaire entre les

valeurs de log Kr.m déterminées pour le lac McFarlane et les valeurs de log Krem™
rapportées par Dzombak et Morel (1990) pour I'adsorption des méme métaux sur un
oxyhydroxyde de fer synthétique (la ferrihydrite). Une pente prés de 1 est également
observée (fig. 5.2.3B) pour la régression linéaire entre les valeurs de log Kmnm
déterminées pour le lac McFarlane et les valeurs de log Kmnm™ rapportées par Smith et
Jenne (1991). Les pentes entre log Krem et log Kuon (fig. 5.2.2A) et entre log Kuam €t log
Kwon (fig. 5.2.2B) sont également trés semblables, pour le lac McFarlane, a celles
rapportées dans la littérature pour les régressions linéaires entre les constantes
d'adsorption intrinséques et les constantes d’hydrolyse. Ces observations, couplées
avec d’autres indices discutés dans Tessier ef al. (1996), suggérent fortement que la
réaction des métaux avec les oxyhydroxydes de Fe et Mn se fait directement avec les
groupements hydroxyles des oxyhydroxydes pour un lac de pH relativement élevé
comme McFarlane. Pour de tels lacs, on parvient a faire le pont entre les constantes
intrinseques mesurées en laboratoire et les constantes conditionnelles mesurées in situ.
On peut donc espérer prédire raisonnablement bien, dans ces cas, I'adsorption in situ a
partir de I'ensemble des constantes intrinséques et des caractéristiques de surface

mesurées en laboratoire en prenant en compte les corrections électrostatiques.

Par contre, pour le lac Clearwater, lac de pH plus bas (pH 4.8), les pentes des
régressions entre log Keem €t Kuon (fig. 5.2.2A) et entre log Krem ef log Kren™ (fig.
5.2.3A) sont plus faible que 1. Ces observations, couplées a d’autres indices discutés
dans Tessier et al. (1996), indiquent fortement que, dans ce lac de bas pH, les métaux
ne réagissent pas directement avec les groupements OH des oxyhydroxydes de Fe; ils
sont plutét associés a la matiére organique qui est elle-méme adsorbée sur les
oxyhydroxydes de Fe (cest-a-dire quil y a formation de complexes ternaires
oxyhydroxydes de Fe - matiére organique - M). Pour ce type de lacs, ces observations
rendent plus difficile a court terme, la prédiction de fadsorption in situ a partir des
constantes intrinseques déterminées en laboratoire. En effet, on ne sait pas encore bien
décrire: i) 'adsorption de la matiére organique naturelle sur les particules minérales et ii)

la réaction des métaux avec la matiére organique naturelle particulaire.

Nous avons calculé, a partir des constantes intrinséques de laboratoire données pour la

ferrinydrite (Dzombak et Morel, 1990), quelles devraient étre les valeurs de la constante
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conditionnelle Kre.ca SOUS les conditions géochimiques (pH, concentrations de métaux

traces, d’'ions majeurs et de carbone organique dissous) des lacs que nous avons
etudiés. La figure 5.2.4 compare les valeurs de Kr.cq mesurées in situ avec celies
prédites a partir des mesures en laboratoire. On y voit en général une bonne
concordance entre les valeur mesurées et calculées de Krecq pour les lacs de pH 7,
c’est-a-dire qu’on observe pour ces lacs un comportement semblable a celui noté pour
McFarlane. Par contre, la méme figure montre que pour les lacs de pH plus bas que 7,
les valeurs de Kr..cqg mesurées in situ sont plus élevées que celles prédites, c’est-a-dire

qu’on observe un comportement semblable a celui noté pour le lac Clearwater.

La variabilité de log Kre.cd, 109 Kunca €t 109 Komca (figure 5.2.1) observée a un pH donné
peut étre attribuée:

a des variations de concentration (et de la nature?) de matiére organique dans les

lacs, ce qui conduit a des concentrations de matiére organique adsorbée différentes
et donc a des concentrations variables de métaux adsorbés aux oxyhydroxydes sous
forme de complexes ternaires.

e a des niveaux de poliution en métaux variables d’un lac a l'autre. Plus le niveau de
poliution est.~élevé, plus les valeurs des constantes conditionnelles sont faibles a un
pH donné. .

e 2 la présence de différents types d’'oxyhydroxydes de Fe et Mn d’'un lac a l'autre. i
existe plusieurs formes de cristallisation des oxyhydroxydes de Fe et Mn et on ne
connait pas encore trés bien quelles formes sont présentes dans les sédiments.

e 2 la compétition entre les métaux pour les sites d’adsorption. On ne sait pas encore
comment bien tenir compte de cette compétition,l les expériences d’adsorption en

laboratoire ayant été surtout menées en présence d’'un seul métal.



log ‘ereca et log Kyn.ca

i
o SR

[}

oY

-
-
-
-

log Kopseq

Figure 5.2.1. Constantes d’équilibre conditionnelles mesurées in situ pour 1’adsorption de Cd
sur les oxyhydroxydes de Fe (A; symboles circulaires vides; K. ,,) €t de mangangse (A;
symboles circulaires pleins; Ky, diagénétiques ainsi que sur la matiere organique (B).
Chacun des points représente un lac différent. Les équations de régression sont: log Kp. oy =
0.79 pH - 0.67 (*=0.77), log Kycq = 0.37 pH + 3.55 (r*=0.11) et log Kgpy.ca = 0.91 pH -

1.78 (*=0.77).
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Figure 5.2.2. Corrélations entre les constantes conditionnelles mesurées in situ Ky_,, (A) ou
Ky (B) et les constantes d’hydrolyse des métaux K,,oy. Les symboles circulaires et carrés
représentent respectivement les lacs Clearwater (pH 4.8) et McFarlane (pH 7.4). Les équations
de régression sont: log Kg.p = 1.28 log Kyoy - 0.08 (2 =0.93; McFarlane), log Kj_,, = 0.52
log Ky oy + 0.82 (r*=0.87; Clearwater), et log Ky, = 1.25 log Kyon + 0.34 (=0.94;
McFarlane).
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Figure 5.2.3. Corrélations entre les constantes conditionnelles mesurées in situ Kg, 5, (A) ou
Ky (B) et les constantes intrinséques d’adsorption ( Kg_ /™ ou K, /™) de ces métaux sur des
oxyhydroxydes de Fe et Mn synthétiques. Les symboles circulaires et carrés représentent
respectivement les lacs Clearwater (pH 4.8) et McFarlane (pH 7.4). Les équations de
régression sont: log Kg ,, = 0.94 log Kg. ™ - 4.26 (r*=0.87; McFarlane), log Keon = 0.49
log Kg. ™ + 2.55 (=0.99; Clearwater), et log Ky, = 0.88 log K, /™ + 7.5 (*=0.88;
McFarlane).
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Figure 5.2.4. Comparaison entre les valeurs de la constante conditionnelle K, obtenues de
mesures in situ (axe vertical) avec celles prédites a partir des constantes intrinseques
d’adsorption déterminées en laboratoire (Dzombak et Morel 1990) pour les conditions
géochimiques des lacs (axe horizontal). Les symboles circulaires pleins sont pour les lacs de
pH>7 et les symboles circulaires vides sont pour les lacs de pH<7.
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5.3. Résultats: variabilité en [M(org)] a un site donné |

L’étude intensive de la variation des concentrations en métaux traces chez Chaoborus
punctipennis a été réalisée au lac St-Joseph. La variation temporelle dans les
paramétres physico-chimiques de ce lac est illustrée pour les années 1993 (figure 5.3.1)
et 1994 (figure 5.3.2). On constate que la colonne d’eau a tendance a étre stratifiée en
été, contrairement a ce que 'on observe au printemps et a 'automne. Les changements
radicaux occasionnels observés dans les valeurs d’oxygéne a la fin des profils indiquent
probablement que la sonde est entrée dans les sédiments.

Les stades majeurs de Chaoborus punctipennis, c'est a dire la larve, la pupe, et I'adulte,
sont illustrés dans le figure 5.3.3. On peut résumer de la fagon suivante le cycle de vie
de C. punctipennis du lac St-Joseph ainsi que ses changements en Cd, Cu et Zn. Les
oeufs éclosent en larves de premier stade durant les mois de juillet-aolt. Ces jeunes
larves, a peine plus grosses que des crustacés planctoniques, se nourrissent de rotiféres
et d’algues flagellées comme Peridinium (Hare & Carter 1987, Moore 1988). Le poids de
ces larves augmente a chaque stade et atteint un maximum & la fin du 4° ie,
lorsqu’elles sont prépupes et alors prétes a se changer en pupe (fig. 5.3.4). Par la suite,
nous observons une perte de poids entre la prépupe, la pupé et ladulte .(‘ﬁg. 5.3.4). Le
poids du male de 'espéce est plus faible 'que celui de la femelle étant donné le poids
supplémentaire de la masse d'oeufs portés par cette derniére. La taille de la téte d'un
stade larvaire donné est fixe, mais son poids augmente avec le temps. Cette variation
est surtout marquée chez les individus du 4° stade larvaire puisque leur poids augmente
de 0.15 mg a I'age de ~2 mois pour atteindre un maximum de prés de 0.6 mg juste avant

Iémergence a I'age de ~12 mois (fig. 5.3.4).

Le contenu en Cd, en Cu et en Zn (ng/individu) augmente avec le poids de lindividu (fig.
5.3.5). Tout comme pour le poids, la quantité maximale de métal se retrouve chez les
prépupes. Les femelles, pour leur part, en contiennent plus que les males (fig. 5.3.5). Si
une comparaison inter-lacs est effectuée sur la base du contenu en métal des individus,

il est évident que les animaux ayant le méme poids devraient étre utilisés.
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Une maniére simple de normaliser le contenu en métal d'un individu pour contrer sa

dépendance sur le poids est d’exprimer M(org) en terme de concentration. Dans le cas
de C. punctipennis, un tel ajustement n’'élimine pas complétement cette dépendance du
métal bioaccumulé puisque les concentrations en Cd, en Cu et en Zn tendent a diminuer
du 1° au 4° stade larvaire (fig. 5.3.6). Méme a l'intérieur d’'un stade larvaire donné, les
individus de petite taille ont des concentrations en métal plus fortes que ceux de grandes
tailles. Ces résultats indiquent que la prise de poids chez les larves se fait plus
rapidement que 'accumulation nette du métal, ce qui donne lieu a une dilution graduelle
du métal bioaccumuié. Une relation inverse entre la taille et la concentration en métal a
aussi été rapportée pour plusieurs autres espéces aquatiques (Boyden 1977). A partir de
ces résuitats, nous pouvons conclure que la comparaison de [M(org)] entre les
populations de différents lacs serait plus juste si on utilisait des animaux de méme stade
larvaire et si possible de méme poids. La standardisation de la taille des individus
prendra de moins en moins d’'importance a mesure que la gamme intersite en [M(org)]

augmentera.

La dynamique entre les changements temporels du poids, du stade de vie, et du
contenu en métal peut créer des changements saisonniers pour les métaux chez C.
punctipennis. Cependant, pour les larves de 1° ou de 2° stade, nous ne pouvons pas
parler de changements saisonniers de [M(org)] étant donné la courte période durant
laquelle ces jeunes larves sont présentes dans le milieu, i.e';, I'été seulement (figs 5.3.7,
10 &13.). Chez les larves de 3° et de 4° stades, les “patterns* de variations temporelles
en [Cu] et en [Zn] ne sont pas constants entre les années (figs 5.3.8, 9, 11 & 12). Ceci
peut étre d0, en partie, au fait que les variations temporelles dans les concentrations de
ces métaux essentiels dans les insectes sont en général de faibles amplitudes et que
leurs concentrations sont fonction de phénomeénes intemes qui ne sont pas reliés

directement aux saisons.

Pour le Cd, un métal non-essentiel a la vie, on constate un “pattern” de variations
saisonniéres qui semble se reproduire a chaque année. La [Cd] chez les larves de 3° et
de 4° stades atteint un maximum a la fin de I'été, peu aprés I'émergence des aduites
(figs 5.3.14 & 15). C’est également durant cette période que les individus de ces stades
larvaires ont leurs plus faible poids. L’explication de ces tendances peut étre en partie

liée aux changements dans les concentrations de Cd dans le milieu ot on trouve ces
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larves, c'est-a-dire dans I'eau ainsi que dans leur nourriture, le zooplancton. Pour ces

sources potentielles de Cd, on observe un pic dans la [Cd] au mois de juillet juste avant
celui mesuré chez les larves (figs 5.3.14 & 15). La source de ce pic de Cd n'est
présentement pas connue, mais il coincide avec l'utilisation intensive du lac par les étres
humains. Il reste & déterminer si des sources anthropogéniques locales de Cd peuvent
expliquer cette augmentation. Ces changements saisonniers peuvent apporter du “bruit”
dans la comparaison de larves provenant de plusieurs sites récoltés a différents temps
de I'année. On doit donc éviter de récolter des larves pendant I'été (aprés le 15 juillet)
puisque c’est pendant cette période que les concentrations en métal chez Chaoborus
varient le plus. Sinon, on doit s’assurer d'obtenir une quantité suffisante d'individus de

méme taille pour les analyses en métaux.
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5.4. Résultats: influence de [M*'] et du pH sur la bioaccumulation
en laboratoire

Avant d’'entreprendre les expériences principales de bioaccumulation, nous avons
effectué des mesures sur la cinétique d’accumulation du Cd chez C. punctipennis.
Cette expérience avait pour objet de nous aider a établir un protocole expérimental
adéquat. D’abord, nous voulions vérifier 'absence de toxicité aux concentrations de Cd
utilisées dans les expériences subséquentes. On a observé que la concentration
maximale de Cd** utilisée (1x107 M) n'a pas affecté la survie des larves puisque le taux
de mortalité des larves exposées au Cd était le méme que celui des larves témoins qui n'y
étaient pas exposées. Deuxiémement, nous voulions évaluer la survie des larves en état
de jeline pour ensuite fixer une durée appropriée pour les expériences principales. Nous
avons alors observé que le taux de mortalité des larves qui jelinaient est demeuré faible
jusqu’a 8 j. Cependant, la totalité des larves ont été retrouvées mortes a 32 j. Finalement,
nous pouvons montrer que la concentration de Cd accumulée par les larves varie
linéairement avec le temps entre 0 et 12 h et qu’il y a baisse de la pente entre 12 h et 8 j
(fig. 5.4.1). En se basant sur ces résultats, le temps de contact de C. punctipennis avec
les solutions de Cd dans les expériences suivantes a éte fixé a 7 j pour assurer une
accumulation assez facilement mesurable tout en minimisaht le risque de mortalité chez

les larves.

Deux expériences ont été réalisées pour vérifier le rdle atténuateur du pH sur
laccumulation de Cd par C. punctipennis. Les résultats de ces deux expériences
confirment I'effet atténuateur du pH observé in situ (fig. 5.4.2). On notera que les valeurs
de [Cd(org)] présentées a la figure 5.4.2 sont faibles, si on les compare aux valeurs
observées en laboratoire lorsque les larves ont accés a une nourriture contaminée (fig.
5.5.1) et aux valeurs observées in situ (fig. 5.1.3). Ces résultats confirment que
'accumulation de Cd par C. punctipennis se fait surtout par la nourriture et non par 'eau,
ce qu’on ignorait lors de I'élaboration de ces expériences de laboratoire. Les valeurs de K,
(voir 'équation 3.1.6) obtenues avec un logiciel d'ajustement de parametres (1.64 xv10'5 et
2.27 x 10®° mol/L) différent appréciablement de celles observées in situ, ce qui est
probablement lié au fait que la voie d’entrée majeure de Cd chez C. punctipennis est la
nourriture. La compétition avec H* qu'on mesure in situ pourrait avoir lieu dans la chaine

alimentaire qui méne a C. punctipennis.
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La figure 5.4.3 (premier essai) montre que la concentration de Cd accumuiée dans C.
punctipennis a partir de I'eau est fonction de [Cd*'] et non de [Cd}w dissous ou de Cd
complexé avec EDTA (acide éthyléne-diamine tetraacétique) ou NTA (acide
nitrilotriacétique). De fagon générale, ces résuitats sont conformes au modéle de lion
libre, quoiqu’on note que la valeur de [Cd(org)] semble moins élevée en absence de
ligand. Pour confirmer cette augmentation de [Cd(org)] en fonction de [Cd*'], nous avons
réalis€ une deuxiéme expérience de bioaccumulation comprenant plus de points
expérimentaux que la précédente, ainsi que des réplicats. Les résultats (fig. 5.4.3,
deuxiéme essai) montrent que I'accumulation de Cd par la larve observée en présence de
“ligand est nettement supérieure a célle observée en absence de ligand. Ces rééultats
nous ont fait soupgonner une contamination de 'eau des microcosmes, notamment par
Zn. Les expériences ne se sont pas déroulées dans une salle ultra-propre et I'air du
laboratoire a été barboté dans les microcosmes. Une contamination par Zn déplacerait Cd
complexé avec EDTA ou NTA et mettrait ainsi les larves en présence de plus grandes

concentrations de Cd** que prévu.

Pour vérifier si les résultats erratiques observés avec les ligands étaient dus ou non a une
contamination par Zn, nous avons effectué une troisiéme expérience de bioaccumulation
ou des précautions supplémentaires (e.g., aération des microcosmes avec de lair
industriel au lieu de I'air de 'édifice) ont été prises. De plus, les concentrations-de Zn ont
été mesurées dans les microcosmes au début et a la fin des expériences, afin d’'en tenir
compte explicitement dans les calculs de spéciation de Cd. Les résultats (fig. 5.4.4) nous
ont montré quon ne peut négliger la contamination par Zn. Cette contamination
n'expligue cependant pas complétement la surévaluation de [Cd(org)] observée en
présence de ligand (surtout avec NTA). Ces résuitats nous ont amenés a penser que les
valeurs erratiques en présence de ligand pourraient étre dues a la présence de Cd dans
'eau présente dans le tractus de la larve. Une expérience préliminaire a été effectuée, a
I'aide du traceur Sc qui n'est pas assimilé en principe par les animaux, pour déterminer le
temps requis afin de dépurer complétement les animaux et ainsi éliminer le Cd contenu
dans le tractus. La figure 5.4.5 montre que 48 heures suffisent pour dépurer presque
complétement les animaux. A partir de ce résultat, nous avons réalisé une quatrieme
expérience de bioaccumulation de Cd, en incluant, aprés la période de bioaccumulation,

une période de 48h de dépuration. Pour cette expérience, nous avons remplaceé le ligand
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NTA par le ligand CDTA (trans-1,2-diamino cyclohexane tetracetata) et nous avons aussi

ajouté le traceur 46Sc pour nous permettre de corriger pour tout Cd résiduel qui aurait pu
demeurer dans le tractus aprés. la période de dépuration. La Figure 5.4.6 montre que la
dépuration diminue environ de moitié la valeur mesurée de [Cd(org)]. La figure 5.4.7
montre qu'on surévalue toujours la bioaccumulation de Cd par C. punctipennis en

présence de ligand.

En résumé, nos résultats obtenus en microcosmes ne nous ont pas permis de démontrer
clairement que le modéle de l'ion libre s’applique pour la bioaccumulation de Cd dissous
par C. punctipennis. Malgré tous nos efforts, les résultats montrent toujours une
surévaluation de [Cd(org)] en présence de ligand. A notre avis, il ne resterait que deux

explications a ces résultats:

1. les conditions chimiques dans le tractus de I'animal (e.g., pH bas, bactéries, enzymes)
meénent & une dissociation des complexes ou a une dégradation du ligand, ce qui entraine

la libération de Cd et son accumulation par 'animal.

2. non-conformité avec le modéle de l'ion libre - par exemple, passage des complexes

Cd-ligand a travers la membrane biologique.

Il serait surprenant que la deuxiéme explication soit. la bonne puisque les complexes
utilisés dans les expériences sont chargés et qu'il a été montré que EDTA ne traverse pas
les membranes biologiques (Mason & Jenkins 1995). Aprés consultation avec mesdames
Nancy Bernier et Martine Lafond, nous avons décidé de ne pas poursuivre ces travaux en
laboratoire et de faire porter plutét nos efforts sur les autres aspects du projet. Cette
décision était motivée: i) par le fait qu’il semblait maintenant raisonnable de penser que la
bioaccumulation de Cd par C. punctipennis se faisait majoritairement par la voie de la
nourriture (voir la section 5.5); ii) par le fait que ces expériences mobilisaient beaucoup
d’efforts; iii) qu'en absence de salle ultra-propre, ces expériences étaient difficiles a

réaliser.
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Figure 5.4.1. Cinétique d'accumulation de Cd chez les larves de quatriéme stade de
Chaoborus punctipennis exposée a 107 M Cd*".
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5.5. Résultats: provenance de cadmium accumulé - Peau versus la
nourriture

La comparaison entre 'accumulation de Cd par les larves de Chaoborus punctipennis
exposées a la nourriture contaminée en Cd et celle par les larves exposées a la fois a la
nourriture et a 'eau contaminés en Cd est présentée a la figure 5.5.1. Les résultats ne
suggeérent aucune différence significative de [Cd(org)] (test de comparaison de pentes de
régression linéaire, p>0.05), que le prédateur ait accumulé le Cd a partir de ses proies ou
a partir de I'eau et de ses proies. Cette information nous suggére que le Cd accumulé par
C. punctipennis dans ce systéme vient surtout de sa nourriture. C'est une information

importante pour bien modéliser la dynamique et le destin des métaux dans les lacs.

La figure 5.5.2 montre que les pourcentages de Cd associé a I'exosquelette, a la phase
polaire et a la phase non polaire sont semblables, que Cenodaphnia dubia ait été exposé
a Cd pendant seulement 24 h ou pour plusieurs générations. La figure 5.5.3 montre que
les sites d’accumulation de Cd révélés par autoradiographie-sont les caeca hépatiques
(partie antérieure du mésentéron; 2°™ partie de lintestin), peu importe le temps de
bicaccumulation de Cd par C. dubia. L’ensemble de ces résuitats suggere que le court
temps d’exposition (24 h) des cladocéres au Cd n'influence pas la disponibilité de ce -
métal pour C. punctipennis. lls indiquent que la conclusion obtenue quant a la
prépondérance de la nourriture sur Feau pour accumulation de Cd chéz-C. punctipennis
serait la méme si les proies (D. dubia) avaient été contaminées pendant plusieurs
générations. Mentionnons que nous cherchons a vérifier cette conclusion sur le terrain en
effectuant des expériences en mésocosmes. Ces mésocosmes, installés dans un lac
contaminé en Cd (lac Crowley, prés de Sudbury, Ontario), sont en Nylon dont la
dimension des mailles est de 64 um, ce qui est suffisant pour retenir les proies, tout en
laissant passer 'eau. Des spécimens de C. punctipénnis provenant d’'un lac peu pollué en
Cd y sont introduits et on leur donne différentes quantités de proies provenant du lac
contaminé en Cd. Les résultats préliminaires confirment I'importance de la nourriture

comme source de Cd pour C. punctipennis.

Le fait que le Cd soit accumulé par C. punctipennis surtout de la nourriture suggére deux
commentaires. Le premier est qu'on ne peut probablement pas ignorer en nature le

transfert trophique des métaux. C'est une information importante pour modéliser la
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dynamique et le destin des métaux dans les lacs. Le deuxiéme est que la prise en compte

spécifiquement du réle de la nourriture dans le modéle de prédiction de [M(org)] (voir la
section 5.1) pourrait améliorer le pouvoir de prédiction de ce modele. Par exemple, on
peut supposer que la concentration de métal accumulé par un prédateur comme C.

punctipennis s’écrit:
[M]prédateur = F1 [Mz+]eau + FZ [M]proie (551)

ou F, est une constante de proportionnalité pour 'accumulation de M dissous; elle est
spécifique au prédateur. Par ailleurs, F, est une constante de proportionnalité pour
accumulation, par le prédateur, du M contenu dans les proies; cette constante sera
spécifique a un couple prédateur-proie et on s’attend a ce qu’elle varie, pour un prédateur
donné, en fonction du type de proie dont il se nourrit. Elle devrait étre reliée a l'efficacité
d’'assimilation par le prédateur du métal contenu dans la proie. Si on fait 'hypothése que

le modeéle de l'ion libre s’applique aussi aux proies, on peut écrire:
[M]proie = F3 [MZ+] (5.5.2)

ou F3 est une constante de proportionnalité pour 'accumulation de M dissous par un type
de proies; cette constante est spécifique a un type de proies. En combinant les deux

derniéres équations, on obtient:
[M]prédateur = (F1+F2F3) [Mz+] = F,[Mz+] (553)

Ces équations suggérent donc ‘qu’on peut envisager d'améliorer le modele de prédiction
de [M(org)] décrit a la section 5.1 lorsqu’on connaitra mieux les types de proies
consommeées par C. punctipennis et son efficacité d’assimilation de M contenu dans
différentes proies. On pourra alors envisager de relier les constantes F,, F; ou F’ a des

parameétres limnologiques facile a mesurer.
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Figure 5.5.1. Accumulation du Cd par Chaoborus punctipennis exposé a Cd présent a
la fois dans l'eau et la nourriture ou dans la nourriture seulement. La nourriture était le
crustacé Ceriodaphnia dubia qui était élevé en présence de Cd a la fois dans I'eau et
dans des algues contaminées. Les pentes des deux courbes sont non-sugmflcatwement

différentes (p>0,05).
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Figure 5.5.3. Photographie au microscope photonique du site majeur d’accumulation du
Cd chez Ceriodaphnia dubia (une proie de Chaoborus) exposé (a) depuis 24 heures,
ou (b) toute leur vie au '®Cd. Les caeca hépatiques (CH) du tractus intestinal sont trés

fortement marqués.
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5.6. Résultats: influence du comportement sur I’accumulation chez
Chironomus

La figure 5.6.1 montre que les concentrations de Cd dans Chironomus staegen sont, de
fagon consistante, beaucoup plus grande que celle dans C. tigris a différent temps de
Fannée. Les expériences de laboratoire, effectuées avec des particules fluorescentes
saupoudrées a la surface des sédiments contenus dans des microcosmes (voir la section
4.6), n'ont pas montré de différences significatives de teneurs en traceurs dans les
systémes digestifs des deux espéces de Chironomus. Une explication a ces résultats
serait que les sédiments de surface dans les microcosmes n’étaient plus enrichis en
matiére organique récemment sédimentee (p.e. algues), puisqu’ils avaient été mélangés,

et que de ce fait, les larves ne se nourrissaient pas de la méme maniére que in situ.

En ce qui concerne I'expérience de terrain ou les sédiments de surface étaient
saupoudrés avec Mo,C, nous n'avons pas obtenu les résultats escomptés. Suite a
l'analyse des sédiments, le traceur a été retrouvé, pour une raison inconnue, sur presque
toute la longueur de la carotte au lieu de se retrouver concentré en surface. Il nous a donc
été impossible de relier les teneurs en Mo des contenus intestinaux des larves a celles

des sédiments.

Nous prévoyons, par des expériences futures, comparer le comportement fouisseur des
espéces de Chironomus en utilisant une autre approche. Cette approche impliquera
'utilisation de minces microcosmes en Plexiglas vou nous mettrons des sédiments et de
leau. Les larves de Chironomus seront ensuite introduites dans les sédiments et la forme
de leurs terriers sera comparée a 'aide de photos rayons X. Ceci devrait nous indiquer les
différences dans la profondeur et la forme des tubes dans lesquels les deux espéces
habitent. Si on n'observe aucune différence au niveau comportemental entre les espéces,
nous rejetterons notre hypothése initiale et nous étudierons les cotés biochimique et
physiologique des larves pour tenter d’expliquer la différence d’accumulation de Cd entre

les espéces.
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Figure 5.6.1. Variations temporelles de la concentration de Cd dans des larves de deux
especes de Chironomus provenant d'une profondeur de 8 m au lac St-Joseph. Québec.
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6. CONCLUSIONS ET RETOMBEES DU PROJET

Les métaux traces sont des polluants importants des milieux aquatiques, particuliérement
en régions miniéres. Les gestionnaires responsables des milieux contaminés ont besoin
de modeles prédictifs qui leur permettront d'évaluer la disponibilité des métaux pour les
étres vivants qui y habitent. Dans le présent projet, nous avons évalué la possibilité
d'utiliser des insectes aquatiques comme bioindicateurs du niveau de contamination des
lacs en métaux. Pour établir les relations entre les concentrations de métaux dans les
insectes et celles dans leur environnement, nous nous sommes appuyés sur des
concepts théoriques. Nous avons vérifié que le modéle théorique résultant permet de bien
prédire les concentrations de métaux dans les animaux aquatiques in situ pour un grand
nombre de lacs. Les modéles théoriques s’avérent, en général, supérieurs aux modéles
purement empiriques qui sont moins performants en dehors de I'ensemble de données

qui ont servi a leur élaboration.

Dans le développement d’'un modéle théorique pour prédire la concentration de métaux

traces chez des insectes aquatiques, nous avons supposé que:

» la réponse biologique aux meétaux traces est fonction de la Eoncentratia'n du métal
"libre. Cette hypothése est a la base du modele dit de “I'ion libre” développé dans les
années 70 et utilisé'abondamment depuis pour expliquer les interactions métaux -
organismes biologiques en laboratoire.

e qu’il y a compétition, pour des sites de transport, entre le métal trace étudié et d’autres

cations incluant H".

Ces hypotheses ont été traduites en réactions d’équilibre pour décrire les interactions des
cations au niveau des sites de transport biologiques et nous ont permis d’exprimer la
concentration de métal chez un insecte en fonction de variables environnementales
comme la concentration du métal libre et celle d'autres cations, incluant le proton. Ce
modele a été testé avec succés en nature pour un grand nombre de lacs de différents
niveaux de contamination en métaux et de géochimie variée répartis dans une grande
aire géographique (50 000 km?) au Québec et en Ontario. Ces travaux représentent une
des premiéres démonstrations de [utilité du modéle de lion libre a l'extérieur du

laboratoire.
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Parmi les insectes récoltés, le prédateur Chaoborus et le mangeur de sédiments
Chironomus ont particulierement retenu notre attention parce qu'ils présentent certaines

qualités de bons bioindicateurs, notamment:

e ils sont présents dans des lacs couvrant une grande gamme de pH et de

concentrations en matiére organique et en métaux traces;

e ces taxa ont la capacité d’accumuler les meétaux traces sans présenter d’effets

néfastes apparents;

« on peut obtenir suffisamment de tissus de ces animaux pour y effectuer les analyses

de métaux;

+ ils sont une source importante de nourriture pour les poissons, avec une possibilité de

transfert trophique des metaux.

Les résultats les plus complets ont été obtenus pour 'insecte Chaoborus et pour le métal

cadmium.

Dans le cas du métal cadmium (Cd) et de l'insecte Chaoborus, on a mis en évidence une -
compétition H'-Cd®* pour des sites de prise en charge. L'équation 6.1, qui prend
explicitement en compte cette compétition, explique 86% de la variabilité de Cd chez

Chaoborus punctipennis.

[Cd™]

[Cd(Chaoborus)] = 20500 —
[H"]1+(19x107)

(6.1)

Cette équation devrait permettre d’évaluer le niveau de contamination en Cd (nM) d'une
série de lacs en mesurant le pH ([H']) et la concentration de Cd (ug/g) chez Chaoborus
(larves du 4° stade) provenant de ces lacs. D’aprés nos résultats, la récolte de larves a
I'été est a éviter le plus possible, parce que leurs concentrations de métaux sont variables
dans le temps. De plus, les larves y sont moins abondantes durant cette période. La

récolte de ces larves dans la colonne d’eau la nuit permet d'éviter le tri laborieux des
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sediments et présente donc un avantage pour ce taxon. D’'aprés nos résultats, la

séparation des individus du genre Chaoborus jusqu'au niveau de I'espéce n’est pas un
pré-requis a une prédiction efficace du Cd car les espéces peuvent étre regroupées sans

perdre de pouvoir prédictif (voir I'équation 5.1.3).

Des expériences en laboratoire, avec une chaine trophique expérimentale, nous ont
montré que la prise en charge de Cd par les larves de Chaoborus punctipennis se fait
surtout a partir de leur nourriture. Des expériences préliminaires de terrain en
meésocosmes confirment I'importance de la nourriture comme source de Cd pour C.
punctipennis. Ces observations suggérent que les sites biologiques ou s’exerce la
compétition H'-Cd** se retrouvent sur des unités plus bas dans la chaine trophique
menant a Chaoborus. Ces résultats suggérent aussi que le mouvement du Cd le long des
chaines trophiques est important, et que les modéles congus pour expliquer les
dynamiques et le destin des contaminants métalliques en milieu aquatique devraient en

tenir compte.

Les larves de Chaoborus ne s’averent cependant pas des bioindicateurs utiles de I'état
de contamination des milieux en Cu ou en Zn parce que leurs concentrations en Cu et Zn
varient peu malgré de fortes variations de ces métaux dans leur environnement. Il semble
. 'y avoir régulation des concentrations internes de ces métaux essentiels chez Chaoborus
lui-méme ou chez des organismes plus bas dans la chaine alimentaire menant a cet

insecte.

Nous avons aussi exploré [lutilisation des larves d'un consommateur de sédiment,
Chironomus, comme indicateur de I'état de contamination des milieux aquatiques. La
faible bioaccumulation de Cd dans les lacs acides observée pour Chaoborus se produit
également chez Chironomus. Tout comme pour Chaoborus, la prédiction des
concentrations en Cd est nettement améliorée si on tient compte explicitement de la
compétition des ions métalliques avec les ions H' pour les sites d’entrée biologiques.
Cependant, nous n’arrivons pas a expliquer avec autant de succés que pour Chaoborus
la concentration en Cd chez Chironomus. Nous prévoyons mieux I'expliquer en
considérant explicitement les . compétitions avec d'autres cations que H'. Il faut
mentionner aussi que les larves de Chironomus sont difficile a identifier jusqu'a I'espece.

Le fait de regrouper les espéces peut expliquer une partie de la variabilité inter-sites de
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Cd observée pour ce genre. Par exemple, dans certains lacs nous avons identifié deux

sortes de Chironomus qui ont des concentrations en Cd qui différent d’environ un ordre
de grandeur. Nous travaillons sur des méthodes permettant d'identifier plus finement ces
larves. Ainsi, on pense pouvoir arriver a identifier les larves a des niveaux taxinomiques
inférieurs au genre a partir d’'observations morphologiques plus détaillés ainsi qu’a l'aide

de techniques biochimiques simples.

Les larves de Chironomus semblent plus prometteuses que celles de Chaoborus a titre
d’indicateurs des niveaux de contamination en Zn et Cu. Les concentrations larvaires de
ces métaux essentiels s’étendent en effet sur une grande gamme. Dans le cas du Zn, les
concentrations sont faibles chez les larves provenant de lacs acides. La prise en compte
explicitement de la compétition H'-Zn** permet de mieux expliquer la variabilité inter-sites
de la concentration de Zn chez cet insecte. Cependant, nous n‘avons pas encore

d’'informations sur la source principale (eau vs nourriture) de Zn chez cet animal.

Nous continuons de travailler sur d'autres taxa dinvertébrés pour lesquels nous
possédons des mesures provenant de plusieurs lacs. Les animaux prometteurs sont le
prédateur Sialis (mégaloptére), et les détritivores Hexagenia (éphémere), Procladius et
Glyptotendipes (diptéres). Nous comptons continuer a informer les responsables au
Ministére de nos progrés & cet égard. Ces travaux feront éventuellement 'objet de
conférences a des congrés nationaux et internationaux ainsi que de publications

scientifiques.

Les besoins supplémentaires en recherche qui faciliteraient T'application du modéle

théorique pour des activités de surveillance environnementale sont présentés ci-dessous.

Nos résultats actuels suggérent qu'il y aurait compétition entre les ions Cd** et H* pour les
sites de transport biologique du Cd. Cette compétition serait importante dans les lacs trés
acides (pH<5), ou, par définition, les concentrations d’ions H" sont élevées. Dans ces
lacs, les concentrations de plusieurs métaux traces pourraient également étre élevées. De
ce fait, nous avons vérifié 'importance des ions Zn*" comme compétiteurs avec les ions
Cd* pour les sites de prise en charge chez Chaoborus. D’aprés nos simulations, le Zn
n‘est pas un compétiteur efficace pour les sites biologiques de prise en charge du Cd.

Cependant, cette conclusion est basée sur seulement trois lacs acides de la méme région
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miniére (Sudbury). Pour tous ces lacs acides, les concentrations des ions H' et Zn** sont

trés élevées comparées aux autres lacs que nous avons échantillonnés. De ce fait, il est
difficile de démontrer hors de tout doute que la faible bioaccumulation du Cd des animaux
des lacs acides est di & la compétition avec Iion H' et non a celle des ions d’autres
métaux traces comme le Zn. Pour faire la preuve de la prédominance des ions H', on doit
échantillonner des lacs acides de d’autres régions miniéres ou les rapports entre le Cd et
les compétiteurs potentiels ne seront pas les mémes. On peut ainsi envisager de briser la
corrélation entre les ions H' et les ions métalliques afin de déterminer lequel des ions

expliquera e mieux la faible bioaccumulation du Cd dans les lacs trés acides.

Un deuxieme axe de recherche serait de déterminer si notre modeéle peut étre appliqué
aux proies de Chaoborus, les crustacées planctoniques. De plus, il serait intéressant de
voir si on peut améliorer notre modéle en tenant compte du type de proies prédominantes
dans chaque lac. Ces possibilités découlent du fait que, d’aprés nos résultats, la
nourriture de Chaoborus est la source principale du Cd pour ces larves. Pour réaliser un
tel projet de recherche, les mesures de Cd dans Ié communauté zooplanctonique devrait
étre fait pour une série de lacs. D’aprés nos résultats actuels, on peut émettre I'’hypothése
que les concentrations du Cd chez 'ensemble des especes de proies d’un lac devraient
étre reliée aux concentrations du Cd dans le ‘milieu, tout comme pour le prédateur. Pour
améliorer le modéle, les mesures du Cd peuvent étre fait non seulement sur toute la
communauté mais aussi sur les différentes sortes d’animaux (e.g., copépodes versus
cladocéres) dans le plancton durant la période de croissance maximale des larves (le
printemps pour les larves de quatriéme stade). Ces informations peuvent étre jumelées
avec des mesures de la composition de la diéte des larves dans différents lacs pour voir
si on peut améliorer le modele en tenant compte des concentrations du Cd dans la
nourriture des larves. En laboratoire, on peut tenter de mesurer le taux d’assimilation du
Cd de différents types de proies pour mieux modéliser le transfert trophique du Cd. Ces
informations supplémentaires sur les broies du Chaoborus ne sont pas obligatoires pour

faire fonctionner le modéle mais qui peuvent servir a le raffiner.

D’autres informations sur les concentrations du Cd chez Chaoborus peuvent aussi étre
utiles pour 'emploi du modéle. Par exemple, on peut tenter de connaitre le nombre de
larves nécessaires pour obtenir un échantillon ayant une moyenne représentative de la

population. De cette fagon, la variabilité individuelle rencontrée dans une population
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donnée serait connue. Jusqu'a maintenant, toutes nos informations portent sur des

échantillons composites, c'est-a-dire, composés de plusieurs larves. Nous ne connaissons

pas la variabilité dans la concentration du Cd chez les individus d’'un méme site.
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Human activities have greatly increased the fiux of many poten-
tially toxic metals to aquatic ecosystems'. The development and
implementation of effective remedial measures depend on our
ability to predict the fate and effects of metals in these systems.
Models based on sound physical-chemical and biological prin-
ciples, such as the free-ion activity model”®, have shown great
potential as predictive tools. This model has been effective in
explaining the central role of the free-ion concentration (or
activity) as a regulator of interactions (uptake, toxicity) between
metals and aquatic organisms™. It postulates that the biological
effects of metals are best predicted by the activity of the free metal
ion, rather than by total metal concentration. Because this model
was developed in the laboratory under unnatural experimental
conditions, it must be validated in field situations before being
generally used in nature'. We report here that Cd concentrations
in an indigenous aquatic insect larva, Chaoborus punctipennis, are
best described by the free-ion activity model, provided that
competition for biological uptake sites between hydrogen ions
and free cadmium ions, as well as cadmium complexation by
natural organic matter, are explicitly taken inte account. Our
resuits suggest that the free-ion model would provide an effective
theoretical framework for the use of animals as indicators of
metal contamination in nature.

Water samples and farvae of C. punctipennis (Say). a wide-
spread nocturnal predator of lake plankton®, were collected from
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23 lakes in the provinces of
Ontario and Québec, Canada

TABLE 1 Concentrations of dissotved constituents and Cd in Chaoborus

(Fig. 1 and Table 1). if Cd com-
plexation with dissolved humic Lake Region
substances is ignored, chemical
speciation computer programs
predict that > 94% of the

Adeline R.-Noranda
Bird Muskoka
Bousquet R.-Noranda

aqueous Cd in the study lakes Bigwind Muskoka
would be present as the free Cd Caron R.-Noranda
ion (complexation by inorganic Chub Muskoka
ligands such as Ci~ and SO} is Clearwater  Sudbury
small in these lakes). These esti- Crooked Sudbury
mates of free Cd ion concentra- Crowley Sudbury
tions ([Cd**]*) were not strongly Dufresnoy  R.-Noranda
N s Dufay R.-Noranda
related to Cd concentrations in H
. . X eva R.-Noranda
C. punctipennis larvae ([Cd]cu Héléne R.-Noranda
Fig. 2a, ,'J‘z 0.13, £ > 0.1). The Joannés R.-Noranda
most striking aspect of the weak Marlon R.-Noranda
relationship between {Cd**]* and Plastic Muskoka
[Cdlcnaen is the position of the Ril Muskoka
three most acidic lakes (pH St. Joseph  Québec
< 5.0, filled symbols in Fig. 2a), Sunken Muskoka
in which Cd concentrations in Tantare Quebec
larvae are low despite relatively Tiiton Sudbury
p 247% - Vaudray R.-Noranda
high [Cd™*]". Wavy Sudbury

[Cdlenann {Cd] {Zn] [Ca) {Mg] [C""i] pH

gg™ M) M) @M M) (mgltlC)
2.88 0.29 9 197 94 5.57 7.26
0.24 0.19 44 107 35 5.70 6.37
6.27 237 117 106 50 148 6.38
0.94 0.38 - 94 40 6.50 6.04
8.89 314 228 245 100 133 7.11
1.94 032 104 47 24 7.42 5.50
3.99 4.90 346 137 57 3.40 4,79
1.43 7.12 372 77 44 2.52 4,58

133 2.18 152 69 38 1.29 5.86
111 0.31 10 233 107 5.50 7.24
1.76 0.32 i6 89 71 10.6 6.55
1.88 0.67 45 52 39 12.0 6.18
0.24 0.15 8 500 239 6.01 7.18

2.60 1.13 42 188 80 9.26 7.27
4.80 1.43 57 49 300 9.06 7.10
1.34 0.54 123 52 21 3.74 5.94

0.32 0.20 89 113 35 5.68 6.02
0.65 0.15 46 o7 19 2.94 6.63
0.72 0.25 71 52 21 6.26 6.12
0.35 0.40 138 47 24 4.02 5.65

777 1.93 168 97 46 6.17 581
5.72 1.19 69 89 52 6.31 6.58
2.47 223 223 52 30 3.07 462

Considering the tenets-of the
free-ion model, we considered
that in the more acidic lakes
hydrogen ions would effectively
compete with cadmium ions at
biological uptake sites. It has
been shown in the laboratory
that, for a given free metal ion
concentration, hydrogen ions
reduce both the toxicity of Cd to
fish” and the uptake of Cu, Pb and
Zn by algae® and bacteria’. A simple representation of Cd—proton
competition for a biological uptake site (=X) is:

Cd*+ =X = =XCd; K = [=XCd)/[Cd)[=X] (1)

=XH ==X+ H"; K, ={=X|[H']/[=XH] (2)

where charges on the sites are omitted for simplicity and K and K,
are equilibrium constants. The total concentration of uptake sites
is given by:

X} = (=XH]} + [=X] + [=XCd] 3)
which, if combined with the expressions for the equilibrium
constants in equations (1) and (2) and assuming that only a
small fraction of the sites is occupied by Cd, gives

KK Xlr 2
= =2 [Cd* 4
[=XCd] [H+]+K1l J Q)
If we assume that Cd accumulated by C. punctipennis is propor-
tional to {=XCd], that is {Cd]c.m = k[=XCd], combining this
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Mean concentrations of cadmium in larvae of Chaoborus punctipennis, TCd}gaw. @nd dissolved in water
from the 23 study lakes. Also indicated are total dissolved concentrations of the trace metal Zn, the major ions
Ca and Mg, and organic carbon, [C,,J, as well as pH. Chaoborus punctipennis larvae were collected during the
daytime from littoral lake sediments. Live final instar farvae were held in lake water to defecate their gut
contents, then pooled into 3-5 replicate samples {most lakes) of 10-20 individuals each and treated for Cd
analysis'’. Water was collected in dialysis samplers®®, placed near the coliection site for larvae, for the
measurement of pH, inorganic and organic carbon, major ions (Ca, Mg, Na, K, Ci, S0,), and trace metals (Cd,
Cu, Ni, Pb, Zn}; values for each lake are generally the mean of 15 measurements, that is, five samples at 1-cm
intervals above the sediment-water interface from each of three dialysis samplers. Cadmium in water and
animal samples was measured by flameless atomic-absorption spectrophotometry.

relation with equation (4) gives
V (cdj = p__[_(lil &
Chaob — [H+] + Ka )

where F{= kKK, [X]y) is a constant specific to C. punctipennis. As
expected, prediction of Cd in larvae is substantially improved
when H* competition with Cd”* for biological uptake sites is taken
into account (Fig. 2b; * = 0.66, P < 0.001). The values of K, and
F, as defined in equation (5), were determined by least-squares
optimization.

Although our predictive capacity is now much greater, 34% of
the variability between Cd concentrations in the animals and in
their environment remains unexplained. Some of this variability
could be due to the influence of dissolved organic matter on Cd
speciation, an interaction that has been very difficult to quantify
and thus has tended to be ignored. We used the Windermere
humic aqueous model (WHAM'") to address this problem. Con-
centrations of fulvic and humic acids required as input data to the
WHAM 1.0 computer code were estimated from our measure-

FIG. 1 Locations (O) of 23 eastern Canadian lakes in which measurements
were made of cadmium in water and in larvae of the dipteran insect
Chaoborus punctipennis. Lakes were chosen to encompass a wide range
of chemical conditions (Table 1). Study lakes in the mining areas of Sudbury
and Rouyn-Noranda are subject to relatively high atmospheric metal
deposition from nearby smelters, whereas those in the Muskoka and
Quebec City areas are far from mining activities. Insect larvae of the
same developmental stage (~ 10 months old) were sampled from all
lakes at the same time of year (springtime 1987-94) to minimize possible
differences in the age and Cd-exposure history of larvae from the various
lakes. The results of an intensive temporal study on [Cd] in C. punctipennis
from one of our study lakes'® suggest that {Cd)c,,, i fairly stable during the
6 months before our spring sampling time.
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ments of dissolved organic carbon ({C,]), by assuming that:
humic substances contain 50% carbon''; the ratio of humic to
fulvic acids is 1:9'%; and all dissolved organic carbon is present as
humic substances (such as humic and fulvic acids). The WHAM
model predicts that Cd complexation is dominated by humic
substances in our study lakes, and that the free Cd ion ([Cd**])
represents from 17 to 88% of the total dissolved Cd present.
Support for the free-ion model comes from the fact that
unexplained variability in {Cd]q,.. among lakes is reduced by
more than half when Cd compiexation by dissolved organic matter
is taken into account, that is, using {Cd**] (2 = 0.86, P < 0.001;
Fig. 2¢) rather than [Cd™*]* (~* = 0.66, P < 0.001; Fig. 2b).

In the WHAM model calculations, we assumed that all dis-
solved organic carbon was present as humic substances. However,
in some lakes humic substances represent from 60 to 80% of
C,, ™. If we assume a value of 60% humic substances, the
percentage of the explained variance of the regression shown in
Fig. 2¢ is not altered and the values of the constants F and K,
change only slightly. Note that the relationship between [Cd**]
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FIG. 2 Relationships between cadmium concentrations in water and in
larvae of the insect Chaoborus punctipennis {{Cdle.o) collected from 23
eastern Canadian lakes; closed symbols, pH < 5.0; open symbois,
pH > 5.0. Values for {Cdl,.q are means +s.d. (ugg™! dry weighy). a,
insect Cd versus computed free Cd ion concentrations if Cd complexation
with humic substances is not taken into account ([Cd?"]*}). b, Insect Cd
versus [Cd?* 1*, normalized for hypothesized competition between hydrogen
and free Cd ions for biological uptake sites (see equations (1-5)). ¢, Asin b
except that complexation by dissolved organic substances was considered
in the calcutation of the free Cd ion ({Cd?*}). The chemical speciation modet
WHAM 1.0, used to account for complexation with humic substances, has
been validated using measurements from a range of different environments
and investigators?®; the database (equilibrium constants, diffuse layer
parameters, molecutar masses of fulvic and humic acids) was not changed
for our calculations of {Cd?']. The values (£s.e.) of the slope (= F in
equation (5)) and the y intercept of the regression in ¢ are
20500+ 1.800ugg ' and 0.04 +1.3ugg ', respectively, whereas
K, =1.9x10 ®moltt *. Our estimate of K, is close to the value
(4 » 10 *moll 1) reported for fish gill binding sites in a laboratory study
of H —~Cd?" competition’.
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and [Cd]que is not statistically significant (7 =0.03, P > 0.4,
regression not shown) unless Cd-proton competition is taken
into account. Mention should also be made that the data point for
the lake with the highest [Cd]q,q (Crowley Lake; Table 1) has a
strong influence on the percentage of explained variability, that is,
with this data point removed the r* values for the regressions in
Fig. 2b and ¢ change from 0.66 to 0.79 (Fig. 2b) and 0.86 to 0.80
(Fig. 2¢). There is, however, no justification for ignoring the data
point corresponding to this low dissolved organic carbon lake. The
influence of calcium ions as potential competitors with H* and
Cd** for uptake sites on C. punctipennis'® was marginal (explained
variability increased by only 2% with the inclusion of calcium
terms in equation (5); modified equation not shown). A similar
type of correction for possible competition between Cd**, H* and
Zn* for Cd-uptake sites also provided only a small increase in
predictive power (4%), at the cost of increased complexity (two
additional adjustable parameters in equation (5)).

The predictive power of the relationship between solution
variables (such as [Cd>*}, [H*]) and [Cd]g.a could probably be
improved further if: the concentrations of fulvic and humic acids
could be measured directly rather than assuming they make up
certain fixed proportions of all of the organic carbon present; and
the source of Cd for C. punctipennis could be determined.
Knowledge of the Cd source could heip to determine whether
the hypothesized competition between H* and Cd** occurs for -
uptake sites on the predator or for sites on organisms at lower
levels in the food chain leading to C. punctipennis. If Cd uptake
from food is important, then differences in prey types among lakes
could influence [Cd] o0

Our data suggest that cadmium concentrations in an aquatic
insect are modulated by both Cd complexation with organic
matter as well as by competition between free cadmium and
hydrogen ions for biological uptake sites. These results support
the laboratory-based free-ion model as an effective tool in pre-
dicting metal concentrations in aquatic organisms in nature. A
practical consequence of our study is the demonstration that
larvae of C. punctipennis could be used as a “sentinel’ for biolo-
gically relevant cadmium concentrations in lake water, such as
{Cd**]. Use of this species and other congeners as biomonitors
would be helped by the fact that the genus has a global distribution
and is often common in lakes covering a wide range of pH. organic
matter and nietal concentrations (as in our study). The determi-
nistic nature of the free-ion model suggests that it should be
effective in predicting the concentrations of trace metals in both
freshwater and marine organisms. (]
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Abstract—Diagenetic Fe and Mn oxyhydroxides were isolated in situ by vertically inserting inert collectors

into the sediments of two geochemically different lakes located near Sudbury, Ontario. X-ray diffraction

and electron microscopic analyses indicated that the Fe-rich material collected was predominantly ferri-

hydrite and poorly crystallized lepidocrocite, while the Mn-rich material was a mixture of poorly crystal-

lized Mn oxyhydroxides. Conditional adsorption constants (K. » and Ku..) were calculated using the

concentrations of metals (Ca, Cd, Cu, Mg, Ni, Pb, Zn) associated with the Fe- and Mn-rich material and

the measured dissolved concentrations of these metals. Comparison of these in situ derived Kr.» and

Kyia.n values were made with: (1) the hydrolysis constants of the metals; (2) laboratory-derived intrinsic

surface complexation constants obtained for adsorption of these metals on well-characterized Fe and Mn

oxyhydroxides, and (3) predicted Kr... and Ky« values determined using the surface complexation model

under the geochemical conditions observed in the lakes. Complexation of these metals with adsorbed natural

organic matter was also compared to metal complexation with dissolved natural organic matter. The results

are consistent with the scenario that trace metals bind directly to the OH groups of the Fe and Mn oxy-

hydroxides in circumneutral McFarlane Lake and to the functional groups of organic matter adsorbed on

Fe oxyhydroxides in the more acidic (pH = 4.8) Clearwater Lake. Alkaline earth metals Ca and Mg bind,

presumably as outer-sphere complexes, to the organic coatings. Our results provide support for the argument

that laboratory-derived adsorption datasets may be useful for predicting metal adsorption in the field.

. 1. INTRODUCTION face (Davison et al.,.1991; Belzile and Tessier, 1990; Davi-
B son, 1993). In agreement with these observations, vertical
profiles of total Fe and Mn concentrations in sediment cores
often display maximum concentrations near the sediment-wa-
ter interface, and show that diagenetically formed Fe and Mn
oxyhydroxides constitute a significant proportion of the total
Fe and Mn oxyhydroxides sedimentary pool (Carignan and
Nriagu, 1985; Fortin et al., 1993). In the present study, we
. 7 i R h investigate the nature of trace (Cd, Cu, Ni, Pb, Zn) and al-
. models is lhat. it allows predictions to .be made over a wide kaline earth (Ca, Mg) metal binding to diagenetic Fe and Mn
range of conditions based on fewer calibration datasets. Sev- oxyhydroxides, using in situ techniques, and evaluate the ca-

eral §tudies have considefed (he possibility of u§ing t.he ad- pacity of laboratory-derived SCM intrinsic constants (and
sorption database determined in laboratory studies with the other surface characteristics) to predict the observed metal

Recognition of the important role played by oxyhydroxides
in trace metal sorption in natural aquatic systems has led to
the development of several adsorption models. The most
widely accepted of these models is the surface complexation
model (SCM), an extension of the theory of complexation in
solution to surface ligands (Schindler et al., 1976; Stumm et
al., 1976). An advantage of the SCM over more empirical

SCM to predict trace element behavior in natural oxidized
sediments (Dzombak and Morel, 1990; Luoma, 1986; Luoma
and Davis, 1983; Smith and Jenne, 1991 ). Before this can be
done, however, more direct evidence on the nature of the as-
sociation of metals with the natural Fe and Mn oxyhydroxides
(e.g., diréct binding with the surface hydroxyl groups or for-
mation of ternary complexes with natural organic matter
bound to the oxyhydroxides) is required. Furthermore, the
applicability of laboratory-determined binding constants to
field situations must be evaluated before this approach can be
used with some confidence in natural aquatic systems. In this
paper, we refer to oxides and hydroxides collectively as oxy-
hydroxides.

Porewater concentration profiles of Fe and Mn generally
indicate that Fe and Mn are highly mobile in sediments, due
to depth fluctuations in sediment redox potential, and suggest
that they often precipitate close to the sediment-water inter-
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composition of the diagenetic material obtained in the field.

2. METHODOLOGY

2.1. Sampling
Samples were collected from acidic Clearwater (pH = 4.79;
46°22'N, 81°03'W) and circumneutral McFarlane (pH = 7.40;

46°25'N, 80°57 ' W) lakes, which both lie on the Precambrian Shield
and are located about 15 km south of the mining (Ni, Cu) centre of
Sudbury, Ontario. Inputs of trace metals to these lakes occur predom-
inantly by atmospheric deposition from the nearby smelter. Samples
were collected at littoral sites in both lakes (at depths of 5 and 7 m
in Clearwater and McFarlane, respectively), where the thickness of
the oxic sediment layers tends to be greater than in the profundal
zone. i

2.1.1. Interstitial and overlying waters

Overlying water and sediment porewater samples (5 cm above and
below the sediment-water interface ) were collected on two occasions
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(August 1987 and September 1988) in both lakes using in situ dif-
fusion samplers (peepers; 1 cm vertical resolution; 2 separate 4 mL
chambers in each row; Hesslein, 1976; Carignan et al., 1985). The
peepers were filled with demineralized water and held under a nitro-
gen atmosphere for at least 72 h in plexiglass cylinders filled with
demineralized water prior to being inserted vertically in the lake sed-
iments (3 peepers at each site). After a two-week equilibration period
in situ, the peepers were individually retrieved by divers and sampled
immediately. The samples for Ca, Mg, Na, K, Fe, and Mn and trace
metals (Cd, Cu, Ni, Pb, Zn) were collected from the first chamber
of each row using a micropipette to pierce the membrane (Gelman
HT-200; 0.2 um nominal pore size) and transfer the samples directly
into prewashed and pre-acidified (30 pL of 1 N Ultrex HNO,, final
pH < 2.5) Teflon® vials. From the second chamber of each row,
samples were coliected for pH (1 mlL kept in glass syringes), inor-
ganic and organic carbon (1 mL injected through a septum into pre-
evacuated glass tubes), and sulfate and chloride (1 mL in polypro-
pylene tubes). On several occasions during the summer seasons, wa-
ter samples were also collected by divers at the two sites with a clean
polyethylene bottle a few cm above the sediment-water interface for
pH measurement. The purpose of this measurement was to allow
calculation of time-averaged pH values (—log, £ ({[H"*]/n)) for the
summer period.

2.1.2. Diagenetic Fe and Mn oxyhydroxides

Teflon® sheets (skived Teflon®; 7.5 X 15 cm; 0.2 cm thick; 10 per
site) were inserted vertically by divers to a depth of 10 cm in the
sediments and left in place for 4 months in both lakes. These Teflon®
sheets act as collectors onto which Fe and Mn oxyhydroxides pro-
duced by diagenesis can deposit (Belzile ct al., 1989). They have
been shown to collect Fe oxyhydroxides of various morphologies and
crystalline forms, depending on the lake, and do not change the mor-
phology and X-ray diffraction pattern of the Fe particles collected
(Fortin et al., 1993). Iron oxyhydroxide samples obtained by this in
situ technique appear as a firmly fixed thin orange-brown band on
each sheet (typically 0.5 cm wide and 5-20 um thick for the littoral
stations of the lakes studied), whereas Mn oxyhydroxides appear as
a brownish, more diffuse layer located above the Fe deposit. The
amount of material deposited is small (e.g., typically = 500 ug of
Fe oxyhydroxides per Tefion® sheet), but oxyhydroxide samples col-
lected this way have the advantage of being relatively free from con-
tamination by the sediment matrix. The Teflon* collectors were re-
trieved by divers, by gently pulling them from the sediments with no
apparent smearing or loss of deposited matcrial. The deposits were
rinsed with lake water to remove any adhering macro-orgdnisms and
sediment particles and subsequently placed in closed polyethylene
containers.

2.1.3. Sediments

Sediment cores were collected by divers, close to the peepers, us-
ing plexiglass tubes (9 cm diameter). The cores were extruded on

shore and only the uppermost 0.5 cm, containing oxidized sediments, .

was retained. These samples were placed in 500 mL centrifugation
polyethylene bottles half filled with lake water, and kept at 4°C during
transport to the laboratory where they were kept frozen until analysis.

2.2. Analyses
2.2.1. Porewater and ovérlying water

The porewater samples were analysed for pH, Cd, Cu, Ni, Pb, Zn,
Fe, Mn, Ca, Mg, Na, K, SO,, and Cl and for organic and inorganic
carbon. pH was measured in the field according to Carignan (1984).
The metal concentrations were obtained by flame Atomic Absorption
Spectrophotometry (AAS) when possible (Fe, Mn, Ca, Mg, Na, K;
Varian Techtron, Model S75ABQ or model Spectra AA-20) or,
otherwise, by flameless AAS ( Varian Techtron, Model 1275 or Spec-
tra AA-30; GTA-95 or GTA-96). Sulfate and chloride concentrations
were determined by ion chromatography (Dionex Autolon, system
12); dissolved inorganic carbon was measured by gas chromatogra-
phy (Carignan, 1984) and dissolved organic carbon by persulfate-

ultraviolet oxidation, followed by conductometric determination of
the CO, released.

2.2.2. Electron microscopy and X-ray diffraction

The samples for the various electron microscopic measurements
were prepared as follows. A small piece of Teflon® was cut from an
area where Fe or Mn oxyhydroxide bands were observed. A few
drops of the water soluble melamine resin ‘‘Nanoplast FB 101"* (Ba-
chuber and Frosch, 1983), prepared to obtain a medium hardness,
was added to the Teflon® piece so as to cover the oxyhydroxide
deposit with a thin film of this resin. Hardening of the resin was
carried out in two steps: 2 days at 40°C in the presence of a desiccant
(Drierite, silica gel ), and then 2 days at 60°C. This hydrophilic resin
allows the impregnation of wet samples in a2 minimally perturbing
manner (Perret et al., 1991). The ““Nanoplast’* film containing the
Fe and Mn oxyhydroxides was detached from the Teflon surface by
simply bending the sheet; it was then embedded either in a low-
viscosity epoxy resin (Spurr, 1969), prepared to obtain a medium
hardness and heated at 70°C for 7-9 h (Fe oxyhydroxide samples)
or in Epon and heated for 9 h at 60°C (Mn oxyhydroxides samples).
Ultrathin sections {70-110 nm thickness) were cut with a diamond
knife mounted in an ultramicrotome (LLKB Ultrotome III or Reichert-
Jung Ultracut E), according to the approach outlined in Leppard et
al. (1977). The section thickness was estimated by the interference
color method of Peachey (1958). The sections were deposited on
carbon-coated Cu or Ni grids having a support film (Formvar).

The morphological observations were performed in transmission
mode on ultrathin sections with a JEOL (1200 Ex I TEMSCAN) or
with a PHILIPS (EM 400T) electron microscope equipped with an
X-ray detector. A field emission scanning transmission electron mi-
croscope (VG SEM HBS5) was used for electron diffraction mea-
surements on particles identified in the ultrathin sections; the con-
vergent beam diffraction mode (CBD) was selected, with an electron
beam size of 15-25 A, an aperture of 20 um, and a voltage of 100
kV. The camera constant length (L) was determined with an internal
Au standard deposited on the samples (400-600 A thickness). The
diffraction patterns were recorded on a sensitive film (Kodak T-Max
400 ASA) with an exposure time of half a second.

The oxyhydroxide samples to be used for X-ray diffraction were
air dried for a few hours at room temperature and then gently scraped
off the Teflon® collector with a stainless steel scalpel. X-ray diffrac-
tion (XRD) analyses were performed with a Rigaku diffractometer
using Cu radiation (CuKa) for the Mn oxyhydroxides and 2 Gandolfi
Camera using Fe radiation (FeKa) with a Mn filter (V = 40 kV and
1= 16 mA) for the Fe oxyhydroxides. An exposure time of 3 h was
necessary to detect the weak reflections from the material with the
camera.

2.2.3. Chemical analyses of the Fe-Mn deposits

Areas containing cither diagenetic Fe or Mn oxyhydroxides were
cut from the Teflon® sheets and the oxyhydroxides were dissolved
separately in 50% HCl (0.2-0.6 mL; 48 h at room temperature),
diluted to 2—6 mL and filtered through 0.4 um Teflon® filters. Iron,
Mn, Ca, Mg, Na, K, and Zn concentrations in the extracts were mea-
sured by plasma emisston spectrometry (Jamrell-Ash, Atomscan 25)
when possible or otherwise by flameless AAS (Perkin-Elmer, SI-
MAA 6000; THGA), using the appropriate reagent matrices for stan-
dard preparation. The concentrations of trace metals Cd, Cu, Ni, Pb,
and Zn were also measured by flameless AAS. Organic carbon (C,,)
concentrations in the extracts were determined by persulfate-ultra-
violet oxidation, followed by conductometric determination on a
Technicon autoanalyser of the CO, released.

2.2.4. Sediments

The surficial sediment samples were thawed and centrifuged
(12,000 g; 30 min) to remove excess water; Cd, Cu, Ni, Pb, Zn, Fe,
and Ma in the sediments were partitioned into the following empirical
fractions defined by extracting sequentially a sediment sample with
(1) MgCl,, (2) an acetate buffer at pH 5, (3) a NH,OH - HCl solution
at room temperature, (4) a NH,OH - HCI solution at 96°C, (5) a H,0,
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solution, and (6) a mixture of hydrofluoric, nitric, and perchloric
acids. Details of these procedures are given in an carlier publication
{Tessier et al., 1989). We refer herein to the sum of metals in the
five first fractions as ‘‘non-detrital’” metals. Sediment organic carbon
concentrations, {Co.y}, were determined with a CNS analyzer
(Carlo-Erba, model NA1500) after removal of inorganic carbon by
acidification with H,SO, 0.5 M (15 min, 100 mL g~' sediment
dry wt).

3. RESULTS AND DISCUSSION

Porewater metal concentration profiles in the two study
lakes have been discussed in previous papers (Carignan and
Nriagu, 1985; Tessier et al., 1989; Huerta-Diaz et al., 1996).
Mean concentrations of dissolved trace elements in water
overlying the sediments, obtained from about thirty measure-
ments (pooled data of three peepers per site; five compart-
ments above the sediment-water interface; two dates) are
shown in Table 1. For a given date, variabilities were some-
what lower than those indicated (pooled data for both dates),
since trace metal concentrations in the lakes varied slightly
between the two dates. These mean concentrations should be
representative of those prevailing in the epilimnion of these

lakes. As might have been anticipated, mean dissolved Cd,
Cu, Ni, Pb, and Zn concentrations in the overlying waters of
acidic Clearwater Lake are higher than those observed in cir-
cumneutral McFarlane Lake (Table 1). In contrast, concen-
trations of these trace metals are higher in superficial sedi-
ments of McFarlane Lake than in those of Clearwater Lake
(Table 1). In principle, the increased propensity of trace met-
als to associate with sediments as pH increases could reflect
precipitation or sorption processes. Precipitation of pure solid
phases is unlikely, however, since thermodynamic calcula-
tions indicate that the overlying waters of the two lakes are
largely undersaturated with respect to carbonate or oxide
phases of the trace metals. More likely, association of the trace

. metals with sediments can be described by adsorption pro-

cesses, as discussed below.

3.1. Morphology, Crystallinity, and Chemical
Composition of the Material Collected

The Fe-rich material collected on Tefion® sheets from
McFarlane Lake essentially occurs as nodules (Fig. 1A), sim-
ilar to particles found by Tipping et al. (1989), which have

Table 1. Mean concentrations (iSD) of total dissolved trace metal,
major ions, alkalinity, organic C ((C,l), and fulvic and humic
acids in overginq waters, and concentrations of total M ({M}),

non-~detrital ({M}) .

organic carbon ({C.,}) and Fe and Mn

oxyhydroxides* ({Fe-ox}, {Mn-ox}) in the surficial sediments of

Clearwater and McFarlane lakes.

Clearwvater

. PH 4.79

major ions and dissolved organics

[Ca]) (uM) 137419

{Mg] (uM) 5745

[Na} (uM) 9417

(K] (uM) 1514

[(Mn] (uM) 4.5%0.5

(ALK] (u1) o

{S0,] (M) 17510

{C1]) (uM) 26747

[Coq) (mg C/L) 3.411.4

{FA} (mg/L)" 6.12

[HA] (mg/L)" 0.68

dissolved trace metals

{cd) (nM) 4.9%1.8

{Cu] (nM) 637495

(Ni) (nM) 25501320

{Pb] (nM) 9.942.7

{2Zn] (nM) 346158

total sedimentary trace metals

{Cd} (nmol/q) 3.87
{Cu} (nmol/g) 11900
{Ni} (nmol/qg) 18800

{Pb} (nmol/q) 580
{Zn} (nmol/g) 1390

McFarlane
7.40

410139
21418
1430160
33is8
0.07£0.02
660
227+14
1790435
5.2%1.2
9.36
1.04

0.42%0.15
107115
8974236
1.0%0.3
12.545.3

113
36700
102000
1160
13600

oxyhydroxides and sedimentary carbon

{Fe—ox} (umol/q) 757
{Mn-ox} (#mol/g) -—=
{Cop} (pmO1 C/q) 5970

371
205
7880

non-detrital sedimentary trace metals

{Cd}4(nmol/g) 3.87
{Cu}(nmol/qg) 5406
{Ni}_(nmol/qg) 2580
{Pb},(nmol/g) 410
{2Zn},(nmol/g) 357

109
29860
74000
778
11860

T:sum of the metal concentrations extracted from the sediments in

the empirical fractions 1 to 5.

*:obtained by extracting sediments with NH,0H.HC1.
*:[FA} and {HA] were estimated by assuming that: dissolved organic

matter contain 50% C; all dissolved C_
1985) .

ratio {FA]:{HA] is 9:1 (Malcolm,

is humic substances; the
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Fi. 1. Typical transmission clectron micrographs of: (A) Fe oxyhydroxide deposits in McFarlane Lake that appear
mainly as nodules identified as ferrihydrite (scale 200 nm); (B) Fe oxyhydroxides in Clearwater Lake which shows
lath-type pasticies identificd as lepidocrocite and holes identified as bacteria remains by staining (scale: 500 nm); (C)
and (D) manganese oxyhydroxides in McFarlane Lake showing lath type particles (C) and bacterium remain (D) (scale:
200 nm).

been identified as ferrihydrite. Encrgy dispersive microscopic
analyses showed that Fe and O were the main components of
these nodules from McFarlane Lake, with P, i, §, K, and Ca
being present as minor elements. Electron diffraction and X-
ray diffraction measurements on the Fe nodules from Mec-
Farlane Lake gave weak reflexions (indicating a poorly crys-
tallized solid) that did not allow unambiguous identification

of the crystalline form (Fortin ct al.. 1993). The Fe-rich de-
posits from Clearwater Lake included not only nodules, but
also lath-type particles (Fig. 1B), which are probably poorly
ordered lepidocrocite (Fortin et al., 1993), and Fe-rich ma-
terial without any defined morphology, presumably, poorly
ordered ferrihydrite. Energy dispersive analyses (EDS) of all
types of particles present in the Fe-rich band {rom Clearwater
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Table 2. Rank correlation coefficients (Kendall’s 1) between metal
concentrations and manganese and organic carbon ({Cx}) concentrations

simultaneously extracted from the

levels are indicated.

e Mn-rich deposit from McFarlane Lake.
Correlations different from zero at the 0.05 (%) and 0.01 (*+) significance

Ca cd Cu
Mn 0.50%« 0.594% 0.41«
{n=16) {n=17) (n=17)
Coe 0.41% 0.19 0.31
(n=16) (n=17) (n=17)

Mg Ni Pb Zn
0.15 0.46%% -0.09 0.63%%
{n=17) (n=17) (n=17) {n=17)
0.474% 0.31 -0.01 0.32
{n=17) (n=17) (n=17) {n=17)

Lake showed that Fe and O were the main components and
Si, K, Ca, Al, Na, and S were occasional minor componeants.
From an analysis of many electron microscope photographs,
Fortin et al. (1993) established that the relative abundance of
ferrihydrite, as a proportion of the total diagenetic Fe oxy-
hydroxides collected on Teflon® sheets, was 100% in Mc-
Farlane Lake and 75% in Clearwater Lake; the remaining 25%
of diagenetic Fe oxyhydroxides in Clearwater Lake was lep-
idocrocite.

Transmission electron microscope examination of the dia-
genetic Mn-rich material collected from McFarlane: Lake
showed predominantly small lath-shaped crystals (length
== 50 nm; thickness =~ 2 nm) and electron dense material
without any defined morphology (Fig. 1C,D). EDS analysis
could not be performed on individual lath particles since they
were smaller than the beam diameter (200 nm). Measure-
ments made on heaps of particles indicated that they consisted
mainly of Mn with trace amouats of Al, Si, Ca, P, §, and Cl.
Attempts to identify the lath-type particles by electron dif-
fraction were unsuccessful. However, X-ray diffraction anal-

ysis of the Mn-rich solid indicated numerous weak reflections
at 4.04, 3.10, 2.84, 2.74, 2.61, 2.46, 2.44, 2.41, 2.36, 2.19,
1.68, and 1.55 A, which can be ascribed to various Mn oxy-
hydroxides. These results are indicative of a mixture of poorly
ordered Mn oxyhydroxides. It should be noted that Mn oxy-
hydroxides do not form in Clearwater Lake, due to its
low pH.

3.2. Metal Binding Phases in the Diagenetic Material
Collected

The diagenetic Fe- and Mn-rich material contains relatively
large amounts of organic carbon; the mean (*+SD) C,,/Fe or
Coe/Mn molar ratios are 1.3 * 0.5 (Clearwater, n = 11; Fe-
rich deposit), 2.3 + 1.0 (McFarlane, n = 12; Fe-rich deposit),
and 3.4 * 1.5 (McFarlane, n = 17; Mn-rich deposit), respec-
tively. Ratios of similar magnitude (1.2-2.5) have been re-
ported for Fe-rich particles in lake water (Tipping et al.,
1981). This organic matter probably includes humic (HA)
and fulvic acids (FA) sorbed on the oxyhydroxides, and also

Table 3. Metal/iron (M/Fe), metal/manganese (M/Mn), humic substances/iron (HS/Fe) and humic
substances/manganese (HS/Mn) ratios* obtained upon dissolution of the Fe- or Mn-rich material
deposited on the Teflon collectors. Those of humic substances were calculated from the Langmuir
isotherm parameters given by Tipping (1981) for adsorption of HS on goethite or ferrihydrite
(underlined data) and by Tipping and Heaton (1983) for the adsorption of HS on Mn,0,.

Lake Mean ratio (%SD)
HS/Fe Ca/Fe Cd/Fe Cu/Fe Mg/Fe Ni/Fe Pb/Fe Zn/Fe  IM/Fe’
(X1000) {X1000) (X10%)  (X1000) (X1000) (X10%) {x10%) (X10%) (x1000)
Clearwater 1.2 6.9 2.4 1.4 5.7 8.0 2.1 3.7 2.8
13-21% (+1.5) (£0.6) ($0.4) (+1.1) (2.6) (£1.2) (*2.0)
McFarlane 0.34 94 34 5.5 33 153 5.0 50 26.3
3.8-6.0  (#22) (+11) (+1.4) (£7) (+58) (+1.5) (*16)
HS/Mn Ca/Mn Cd/Mn Cu/Mn Mg/Mn Ni/Mn Pb/Mn Zn/Mn IM/Mn’
(X1000) (X1000) (X10%)  (X1000) (X1000) (x10%y  (x109 (X10*) (x1000)
McFarlane 1.74' 100 128 11 44 1380 2.8 105 160
(£28) (*+30) (£3) (+19) (£350) (+1.7)  (%26)

¥: M/Fe and M/Mn are mole/mole ratios; HS/Fe is equivalent/mole ratio.

*: sum of the M/Fe or M/Mn ratios for trace metals.

*:values estimated by assuming that HS adsorption on ferrihydrite parallels that observed on
goethite - see text for details.

T: estimatedd at pH 6.7.
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Table 4. Concentrations of free metal ([M'*]) and metal complexed
with organic matter ({M-org]l).
conditional global equilibrium constants' for the sorption of trace

metals on Fe and Mn oxyhydroxides.

and mean (+SD) values of the

Clearwater McFarlane
[Ca*j (pM) 128 387
{Ca-org] (uM) 6.8 13
Koo (MY 55(+11) 231(+48)
Ko (M) ——— 236(+70)
{cd?* ] (nM) 3.6 0.24
{cd-org}(nM) 0.5 0.15
Keeca (MY 604 (£156) 1.1(40.3)x10°
Kpoce (M) —— 5.3(+1.3)x10°
[cu?* ] (nM) 143 0.0304
{Cu~-org] (nM) 489 104
Keeow (M) 1.0(+0.3)x10* 1.7(£0.4)x10°
Koo (M1 — 3.5(£1.1)x10
(Mg?* ] (uM) 53.2 203 '
[Mq-org? (M) 2.85 6.87
orh 109 (+21) 154 (1£34)
Korge (M) —— 212(184)
[Ni%*](nM) 2100 325
[(Ni-org] (nM) 395 500
. Kew (1) 388(+127) 2.8(#1.1)x10*
K (M) —— 4.2(£1.1)x10°
{Pb?*] (nM) 3.7 0.0013
{Pb-org} (nM) 5.8 0.97
6.3(%£3.4)x10* 3.8(+1.2)x 10®
K (M) —— 1.8(#1.2)x 10°
{20’ ] (n1) 267 1.8
{2n-org} (nM) 70.9 10.5
Keeza (M) 1.4(0.7)x10° 2.4(+0.8)x10°
Kyoza (M) ——— 5.6(+1.4)x10°

T:cCalculated with Egns (7) and (8). Mean values for the constants
were generally obtained from analytical measurements on 13 Fe
oxyhydroxide samples in Clearwater and 14 Fe oxyhydroxide and 17 Mn

oxyhydroxide samples in McFarlane.

bacterial remains and exocellular polymers, as suggested by

the holes apparent in Fig. 1 (see also Fortin et al., 1993).
As the deposits contain both oxyhydroxides and organic

matter and since metals, organic carbon and Fe and Mn are
simultaneously released in solution during the dissolution
with HCl of the Fe- and Mn-rich deposits, an obvious question
is: Were metals originally associated with the Fe and Mn oxy-
hydroxides or the organic matter in the diagenetic deposits?
Because of the limited number of comparisons and unequal
variances among metals and substrates, we explored this ques-
tion using Kendall's nonparametric rank correlation proce-
dure. In the Fe-rich material from both lakes, metal concen-
trations were significantly correlated with both Fe (p < 0.01
for Ca, Cd, Cu, Mg, Ni, and Zn and p < 0.05 for Pb in
Clearwater; p < 0.01 for Ca and Pb and p < 0.05 for Cd,
Mg, and Zn in McFarlane ) and organic carbon concentrations
(p < 0.01 for Ca, Cd, Ni, and Zn and p < 0.05 for Cu and
Mg in Clearwater; p < 0.01 for Ca and Zn and p < 0.05 for
Cd, Mg, and Ni in McFarlane). However, it was impossible
to determine with which substrate metals were originally as-
sociated with, as Fe oxyhydroxides and organic carbon con-
centrations are themselves highly correlated (= = 0.60, p
< 0.01 for Clearwater and 7 = 0.56, p < 0.01 for Mc-
Farlane).

In the Mn-rich deposit from McFarlane Lake, Ca, Cd, Cu,
Ni, and Zn concentrations are significantly correlated with Mn
concentrations, while Mg and Ca concentrations are signifi-
cantly correlated with organic carbon concentrations (Table
2). This comparison of comrelation coefficients suggests that
Mn oxyhydroxides in McFarlane Lake are the binding sub-
strates for the trace metals Cd, Cu, Ni, Zn, and perhaps the
alkaline earth Ca, and that organic matter associated with the
Mn-rich deposits binds Mg.

3.3. Possible Co-adsorption of Metal and Humic
Substances on Fe Oxyhydroxides

Table 3 shows experimentally determined mean molar
M:Fe and M:Mn ratios (M = Ca, Cd, Cu, Mg, Ni, Pb, Zn)
and the estimated ratios of humic substances: Fe and humic
substances: Mn (HS/Fe and HS /M, respectively) in the dia-
genetic Fe or Mn oxyhydroxides collected in both lakes.

For McFarlane (pH 7.4), we calculated the HS/Fe ratios
directly from the Langmuir parameters reported by Tipping
(1981) for the adsorption of humic substances on goethite for
a range of pH values and on fresh and aged ferrihydrite at pH
7.2 and 7.3, respectively. The HS/Fe ratios estimated for aged
and fresh ferrihydrite are tenfold and twentyfold greater, re-
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constants Kyou, Kies and Ky, are the first hydrolysis constants for the metals, and the mean experimental values of
the conditional overall equilibrium constants for the sorption of metals on Fe and Mn oxyhydroxides, respectively. (O;
——) and (O; —~ — —) are for McFarlane and Clearwater lakes, respectively. The regression equations are: log Ky«
= 1.28 log Kiou — 0.08 (©* = 0.93; McFarlane), log Ky« = 0.52 log Kyou + 0.82 (# = 0.87; Clearwater), and

log Kyw = 1.25 log Kyon + 0.34 (P = 0.94; McFarlane).

spectively, than that estimated for goethite (Table 3). Tipping
and Heaton (1983) have determined Langmuir parameters for
the adsorption of Esthwaite Water HS on Mn,O, at pH 6.7.
Since this is the only available dataset for Mn oxyhydroxides,
we have used these parameters to estimate the HS/Mn ratio
given in Table 3. .

For Clearwater (pH 4.8), the HS/Fe ratio was calculated
for goethite directly from the Langmuir parameters given by
Tipping (1981); however, for ferrihydrite, since there is no

available data at this pH, we estimated the ratio by assuming -

that the Langmuir parameters for fresh and aged ferrihydrite
were tenfold to twentyfold greater than those reported for goe-
thite as was found to be the case at pH 7.2 and 7.3 (see
above).

The above estimates of the HS/Fe and HS/Mn ratios were
calculated using the [FA] and {HA] given in Table 1 and by
assuming that the reactivities of fulvic and humic acids with
Fe and Mn oxyhydroxides are similar and that their equivalent
weights (weight per metal binding site) are 1,500 and 15,000,
respectively (Tipping, 1994).

Comparison of HS/Fe with ZM/Fe ratios of the trace met-
als for McFarlane indicates that the concentrations of HS
binding sites are far too low to bind all trace metals present
in the Fe-rich deposit even in the most favorable case where
adsorption of HS is calculated for fresh ferrihydrite (Table
3). Similarly, ZM/Mn ratio is greater than HS/Mn for Mc-
Farlane. On the basis of these observations, it is more likely
that trace metals are bound directly to the hydroxy! groups of
Fe or Mn oxyhydroxides and not to functional groups of ad-
sorbed HS (e.g., as ternary complexes) in the Fe- and Mn-
rich deposits from McFarlane. However, in Clearwater, the
concentration of HS binding sites appears to be sufficient to
bind all the trace metals if the ratio HS/Fe calculated for fer-
rihydrite is considered; thus, binding of trace metals to HS

adsorbed on Fe oxyhydroxides cannot be discounted for this
lake.

3.4. Conditional Adsorption Constants from In Situ
Measurements

The framework provided by surface complexation theory
can be used to further examine trace metal sorption on the
diagenetic Fe and Mn oxyhydroxides deposited on the
Teflon® collectors. Sorption of a divalent trace metal (M) on
diagenetic Fe oxyhydroxides can be described by the general

- reaction:

.
=Fe—OH, + M** —= =Fe-OM + xH*, (1)

where charges on the solid species have been omitted for sim-
plicity, *Ke. is considered as an overall conditional equilib-
rium constant, x'is the average apparent number of protons
released per M ion adsorbed (Honeyman and Leckie, 1986),
and ‘‘=="" refers to adsorption sites. Assuming a low propor-
tion of sites occupied by M, and relating the concentration of
free sites to that of Fe oxyhydroxides (i.e., { =Fe—OH
= Nr {Fe-ox}) and the concentration of occupied sites to
that of M associated with the Fe oxyhydroxides (i.e., { =Fe~
OM} = [Fe-M}) leads to (Tessier et al., 1989):
Ne*Keem {Fe-M}

Kew ="t = Reoy™1” @

where N is the number of moles of adsorption sites of the
Fe oxyhydroxides per mole of Fe oxyhydroxides, Ke..4 is a
global conditional equilibrium constant which is a function of
pH, and {Fe-ox} and {Fe-M} are the analytical concentra-
tions of Fe oxyhydroxides and of M associated with Fe oxy-
hydroxides, respectively. By similar reasoning, adsorption of
M on Mn oxyhydroxides can be described by the reaction
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*Kpanar
=Mn-OH, + M** =—— =Mn-OM + yH* (3)
and the following expression can be derived:

Nua*Byana _ {Mn-M}
[H*)*  (Mn-ox}[M**]’

Kpom = “4)
where, by analogy with Eqn. 2, Nu, is the number of moles
of sites of the Mn oxyhydroxides per mole of Mn oxyhy-
droxides, and Ky, and *Ky.. are global conditional equi-
librium constants; y is the apparent number of protons re-
leased per M ion adsorbed on Mn oxyhydroxides, and { Mn-
ox} and {Mn-M} are the analytical concentrations of Mn
oxyhydroxides and of M associated with Mn oxyhydroxides,
respectively.

We have estimated Kg. 4 and Ky, for each lake from mea-
surements of the three variables on the right-hand side of
Eqns. 2 and 4. In general, the diagenetic Fe-ox and Mn-ox
deposited on the Teflon® collectors are not completely spa-
tially resolved as is evident from their chemical analysis
which shows minor contamination by each other. This cross-
contamination could be due to vertical fluctuations of the re-
dox boundary, which could cause some overlap during the
deposition time of the diagenetic oxyhydroxides on the
Teflon® collectors and also, to imperfect manual separation
of the two types of deposits during processing of the Tefion®
sheets. Thus, it appears that the diagenetic deposits scraped
from the collectors are in reality Fe-rich and Mn-rich solids
and the trace metal concentrations { M} obtained upon their
dissolution can therefore be written as:

(M}, = {Fe-M}, + {Mn-M}; (&)
{M}; = {Fe-M}; + {Mn-M},, (6)

where the subscripts 1 and 2 refer to the Fe-rich and the Mn-
rich solids respectively. Combining Eqns. 2, 4, 5, and 6, one

. obtains:

{M}, = K%M{Fe—ox}.[M"].

+ Kuom {Mn-ox } {M**]; (7)
{M}; = K.y {Fe-ox },{M**]

+ Ko { Mn-0x },{M?*]. (8)

We have measured M, Fe, and Mn concentrations in the
solutions resulting from the dissolution of the Fe-rich and the
Mn-rich solids with HCI, which provided the values for {M },
{Fe-ox }, and { Mn-ox } required to solve Eqns. 7 and 8. As
mentioned above, the deposits contain both oxyhydroxides
and organic matter which are simultaneously dissolved with
HCI; for this reason, a fraction of M could have been bound
10 the organic matter associated with the oxyhydroxides. The
equilibrium model *‘Windermere Humic Aqueous Model”’
(WHAM ) developed by Tipping (1994) was used to calculate
chemical speciation in solution and thus to obtain {M 2*1(Ta-
ble 4). The computer code WHAM1.0 used for this caicula-
tion includes the Humic lon-Binding Model V (Tipping and
Hurley, 1992) and thus, in principle, takes complexation by
inorganic ligands and humic and fulvic acids into account.
The concentrations of FA and HA (g/L) needed as input for
the computer code are given in Table 1.

Table 4 shows that calculation with this speciation mod-
elling code predicts that Cu speciation in both lakes and Pb
speciation in McFarlane Lake are dominated by complexes
with FA and HA (i.e.,, M-org). It should be noted that the
values of [M?*] obtained here are only rough estimates. In-
deed, Model V incorporated in WHAM1.0 is semi-empirical
in nature as the model parameters were determined by Tipping
and Hurley (1992) by fitting laboratory titration data per-
formed under conditions (ionic strength, metal:ligand ratios,
etc.) which may differ greatly from those observed in natural
systems. In particular, it is known that the ratio of metal:ligand
has a strong influence on the value of the binding constant
obtained (Buffle, 1988) and that these ratios tend to be higher
in laboratory experiments than in nature. In addition, it is un-
likely that all the dissolved organic matter in the lakes is HA
or FA, as assumed here. Indeed, nonhumic organic C has been
reported to represent between 20 and 60% of total dissolved
organic C (Reuter and Perdue, 1977; Malcolm, 1991; Ham-
ilton-Taylor et al., 1995; Boerschke et al., 1995).

Given the values of {M}, { Fe-ox}, and { Mn-ox } for the
Fe- and Mn-rich deposits and the values of [M>*] given in
Table 4, Eqns. 7 and 8 were solved for Ke 4 and Ky,.» (Table
4). No values of Ky, are given for Clearwater Lake since
Mn oxyhydroxides do not form at the low pH observed in this
lake. Comparison of the conditional constants indicates the
following major features: (1) the Kg.u values strongly in-
crease with pH for the trace metals, but only slightly for Ca
and Mg, (2) for the trace metals, except Pb, Ky..s is greater
than Ky, (3) the K.y and Ky, values are higher for the
trace metals than for the alkaline earth metals, (4) the se-
quence of Kg. for the trace metals in both lakes is Pb > Cu
> Zn > Cd > Nj, i.e., the sequence of hydrolysis constants,
and (5) the sequence of Ky, for the trace metals in Mc-
Farlane Lake is quite similar to that of Kg . i.e.,, Cu > Pb
>Zn > Cd > Ni.

3.5. Correlation of Conditional Adsorption Constants with
Hydrolysis and Intrinsic Surface Complexation
Constants

Conditional conétants Kege.s and Kyo.u are highly correlated
(Fig. 2) with the first hydrolysis constants of the metals, Kyon
for the reaction

M* + OH™ = MOH"*. )

Good correlations between intrinsic surface complexation
constants (K™) and Kyou have been reported for goethite
(Balistrieri et al., 1981), ferrihydrite (Dzombak and Morel,
1990), SiO, (Schindler, 1981), and y-ALO, (Davis and
Leckie, 1978). Figure 3 shows that the conditional constants
Ko and Kp,.a¢ are also well correlated with the intrinsic sur-
face complexation constants reported for ferrihydrite
(K™ «) by Dzombak and Morel (1990; Table 5) and for Mn
oxyhydroxides ( K. ) by Smith and Jenne (1991).

It should be noted that the slope of the linear regression
between log K.« and log Kyou for McFarlane Lake (1.28;
Fig. 2a) is close to the values for strong sites (1.17) and weak
sites (1.30) reported by Dzombak and Morel (1990) for the
correlation between log K%, and log Kuow. We also find a
slope of 0.94 (Fig. 3a), close to a value of 1 for the linear
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FiG. 3. Correlations between log K.« and log K{‘;,,, (a) and between log Ky, and log Kig.a (b). Values of the
intrinsic surface complexation constants Ki%, and K., are from Dzombak and Morel (1990) and Smith and Jenne
(1991), respectively. (O; —) and (O; — ~ -) are for McFarlane and Clearwater lakes, respectively. The regression
equations are: log Ky = 0.94 log Kiv,, — 4.26 (* = 0.87; McFarlane), log Ky s = 0.49 log Ki2 4 + 2.55 (P = 0.99;
Clearwater), and log Ky, » = 0.88 log Ki%. 4 + 7.5 (* = 0.88; McFarlane).

regression between log Kg. o determined for McFarlane Lake
in this study and the log K, values reported by Dzombak
and Morel (1990) for strong sites. The same pattern (i.e.,
slope close to 1) is observed for Mn oxyhydroxides (Fig. 3b)
in McFarlane Lake. Close correlations between equilibrium
constants and slopes close to 1 are expected if the equilibrium
constants refer to similar reactions of cations with similar
functional groups. These observations, thus, provide more ev-
idence that, in McFarlane Lake, metals are bound to hydroxyl
groups of Fe and Mn oxyhydroxides and not to functional
groups of associated organic matter coatings. Note also the
very similar slopes in Fig. 2a (1.28 for adsorption on Fe oxy-
hydroxides) and b (1.25 for adsorption on Mn oxyhydrox-
ides) for McFarlane Lake, but the higher y-intercept by about
0.4 log units for metal adsorption on Mn oxyhydroxides; this

result indicates that diagenetic Mn oxyhydroxides adsorb cat-
ions more strongly than diagenetic Fe oxyhydroxides in
McFarlane Lake.

However, for the more acid Clearwater Lake, both slopes
in Figs. 2a and 3a are substantially less than 1 (0.52 and 0.45,
respectively); the fact that slopes differ substantially from
unity suggests that metal sotption on the iron-rich material in
this lake does not occur predominantly with the hydroxyl
groups of the Fe oxyhydroxides. Since the slopes are lower
than 1, a more likely possibility is that metals bind to the
functional groups of organic matter, e.g., humic substances
adsorbed on Fe oxyhydroxides. This may be readily under-
stood by noting that differences in the values of the binding
constants amongst metals are smallerfor reactions with humic
substances than for those with hydroxyl groups. For example,

Table S. Intrinsic surface complexation constants (Dzombak and
Morel, 1990) used for the calculation of metal adsorption on

diagenetic iron oxyhydroxides.

Reaction

=FeOH,* & =FeOH + H*

=FeOH & =FeO" + HY

=FeOH + Ca’* & =FeOHCa’*
=FeOH + Cal* @ =FeOCa* + H*
=FeOH + C4’ @ =Fe0Cd* + H*
=FeOH + Cd’* @ =FeoCd* + H*
=FeOH + Cu!* & =FeOCu‘ + H*
=FeOH + Ni?* & =FeONi‘* + H*
=FeOH + Pb!* & =FeOPb* + H*
=FeOH + Zn’* & =Fe0Zn* + H*
=FeOH + Zn’* # =FeOZn* + H*

log K™ Site type*
-7.29
~-8.93
4.97
~-5.85
0.47
-2.90
2.89
0.37
4.65
0.99
-1.99

T e

£ 0 n 0 n £ 0 £ 0 n "

*: s, strong; w,weak
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the K./ Keq ratio is 10> for adsorption on ferrihydrite (ratio
of surface complexation constauts for strong sites; Dzombak
and Morel, 1990), 10%*? for hydrolysis (Smith and Martell,
1977), 10° for the reaction with dissolved fulvic acids (Tip-
ping, 1994), and 102 for the reaction with humic acids ( Tip-
ping, 1994). If equilibrium constants represented on the y-
axis show a smaller range of values than those represented on
the x-axis this will lead to slopes which are less than 1, as
observed for Clearwater Lake in Figs. 2a and 3a.

3.6. Comparison Between Measured and Predicted Ky .y
Values

The constants Ke. 4 determined from the in situ measure-
ments provide predictive capacity for metal adsorption on Fe
oxyhydroxides in field situations, but they remain largely con-
ditional, i.e., rigorously, they are applicable only for a given
environmental pH and a given set of geochemical conditions.
More accurate predictions of adsorption in a large range of
aquatic environments would result if we could use the detailed
sets of adsorption reactions (including those of the proton),
the electrostatic terms and the surface characteristics (con-
centrations of sites, specific surface area), generally included
in surface complexation models, with confidence.

Reconciliation of field- and laboratory-derived binding
constants is an important step toward this goal. It would also
help to clarify the nature of metal binding on natural particles,
i.e., do metals form complexes mainly with functional groups
of organic matter (carboxylic, phenolic or others) sorbed on
oxyhydroxide particles or are they complexed directly by ox-
yhydroxide hydroxy! groups? In an attempt to answer this
question, we have used the two-layer version of the surface
complexation model (DLM ) developed by Dzombak and Mo-
rel (1990), together with the computer code HYDRAQL (Pa-
pelis et al., 1988) to.compute K., under our lakes® geochem-

“ical conditions. We used the ambient concentrations, of dis-

solved constituents given in Table 1 and made the assumption
of adsorptive equilibrium of ferrihydrite with the free metal
ion concentrations given in Tabie 4 to calculate the ratios { Fe-
M}/ {Fe-ox}; these ratios were then used together with
{M?**] in Eqn. 2 to obtain predicted conditional constants
K u. Close agreement between the predicted and measured
values of Kg. ,, would provide evidence that the laboratory-
derived intrinsic constants can be used with confidence to
predict adsorption under some field situations, and that metals
are complexed to the hydroxyl groups of the Fe oxyhydrox-
ides. It should be noted that an implicit assumption in using
SCM to compare the predicted and measured K. 4 is that the
electrostatic field of the organic matter associated with the Fe
oxyhydroxide does not affect that of the oxyhydroxides.

We chose the DLM for two reasons: (1) it is the only SCM
for which a self-consistent and extensive thermodynamic da-
tabase for adsorption on Fe oxyhydroxides exists (Dzombak
and Morel, 1990) and (2) the intrinsic equilibrium constants
(K™) have been compiled and validated for adsorption on
poorly crystalline ferrihydrite, the dominant Fe oxyhydroxide
found in diagenetic material in McFarlane Lake and a major

' Fe oxyhydroxide in Clearwater Lake (see above). The intrin-

sic surface complexation constants used in the calculation of
K. are given in Table 5. A set of intrinsic surface complex-

ation constants for Mg has not been determined; we assume
here that the intrinsic surface complexation constants for Mg
are similar to those of Ca.

The calculation of Kg..» Was performed for each metal in-
dividually, i.e., we assumed that there was no competition
among the metals for the binding sites on ferrihydrite; such
competition has indeed been shown to be minimal for Cd, Cu,
Pb, and Zn adsorption on ferrihydrite in the laboratory (Ben-
jamin and Leckie, 1981). Competition of Ca with Za for ad-
sorption on ferrihydrite has also been shown to be negligible
(Dempsey and Singer, 1980), and that of Ca for Cd adsorp-
tion on ferrihydrite was observed to be noticeable only when
Ca occupied more than 60% of the sorption sites (Cowan et
al., 1991), which is far in excess of the occupied site density
in our case. For the extraction of their intrinsic equilibrium
constants, Dzombak and Morel (1990) assumed a molecular
weight of 89 for ferrihydrite and the following values for its
surface characteristics: 600 m’/g for the specific surface area,
0.2 mol/mol of Fe oxyhydroxides for the concentration of
weak sites, and 5 X 10~ mol/mol of Fe oxyhydroxides for
the concentration of strong sites. We have adopted the entire
set of these values of surface characteristics for self-consis-
tency.

Comparison between the measured and predicted K.y, val-
ues for Ca, Cd, Cu, Mn, Ni, Pb, and Zn is shown in Fig. 4 for
Clearwater and McFarlane lakes. Since there is some doubt
about the accuracy of the metal speciation calculations in-
volving dissolved organic matter (DOM), Fig. 4 displays
both the resuits obtained if DOM complexation is included in
metal speciation calculation (solid symbols) or excluded from
the calculation (open symbols). Predicted K., show a better
fit with measured Kg. 4 for McFarlane (Fig. 4a) than for
Clearwater (Fig. 4b). In the latter lake, measured values ap-
pear to be consistently higher than those predicted. Differ-
ences between.inclusion or exclusion of DOM complexation
are largest for Pb and Cu, given the higher complexation with
humic substances attributed to these metals in the computer -
code WHAM. It is noticeable that the predicted Ke..y values
for the trace metals Cd and Ni in McFarlane Lake are very
close to those obtained from the in situ measurements (Fig.
4a). The predicted values for Cu and Zn in this lake also show
very good agreement with the measured values when DOM
is excluded from the speciation calculation, but they diverge
somewhat if natural organic ligand complexation is taken into
account. In contrast, agreement for lead improves when DOM
complexation is taken into account.

in McFarlane Lake, where agreement is normally found,
the predicted value for Kg.p, is greater than that measured
when the average value of K™ for the formation of =FeOPb*
given in Table 5 (10*%) is used in the calculation. This av-
erage value has been derived by Dzombak and Morel (1990)
from a limited number of experiments for which the individ-
ual values vary between 10** and 10*%2 Furthermore, ex-
amination of the Linear Free Energy Relationship (LFER)
shown in Dzombak and Morel (1990; their Fig. 10.1, p. 303)
between K™ and the first hydrolysis constants for Ag, Cd, Co,
Ni, Zn, Cu, Pb, and Hg clearly shows that Pb is an outlier.
Figure 4a shows that the predicted and measured values of
Ko, agree closely when the value of K™ (10*%) derived
from the LFER given in Dzombak and Morel (1990) is used
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for the prediction and DOM complexation is not taken into
account.

This relatively good agreement between pxedlcted and mea-
sured Ky,.o values in McFarlane Lake indicates that self-con-
sistent thermodynamic databases derived from laboratory ex-
periments on adsorption on ferrihydrite, such as that published
by Dzombak and Morel (1990), could be useful to predict
adsorption of trace metals on diagenetic Fe oxyhydroxides in
this lake. It also provides additional evidence that, for this
system, trace metals bind predominantly to the hydroxyl
groups of Fe oxyhydroxides rather than to the organic coating
associated with these oxyhydroxides.

Contrary to the trace metals, the alkaline earth cations Ca
and Mg show higher measured than predicted K. 4 values in
McFarlane (Fig. 4a). Laboratory adsorption experiments
have shown that alkaline earth cations form outer-sphere com-
plexes (i.e., no coordinate bonds) and that their adsorption is
influenced by electrostatic forces at the surfaces (Dzombak
and Morel, 1990; Davis and Kent, 1990). The higher mea-
sured than predicted K., values observed for Ca and Mg
could thus reflect a higher negative surface charge due to the
associated organic coatings, and consequently higher concen-
trations of outer-sphere Ca and Mg complexes.

The data for McFarlane are in marked contrast to those for
Clearwater, where measured Ky, values are higher ‘than
those predicted with the DLLM, even for the trace metals (Fig.
4b). This result would be consistent with complexation of the
metals with organic matter adsorbed at the surface of the Fe
oxyhydroxides. In Clearwater, the calculated concentration of

binding sites of adsorbed humic substances on ferrihydrite
would be sufficient to complex metals found in the Fe-rich
material (Table 3, underlined values). It has been shown in
the literature that the adsorption of humic substances on metal
oxyhydroxides increases as pH decreases, provided {Ca] is
low, i.e., lower than ca. 10~ M (Tipping, 1981; Davis, 1982;
Day et al., 1994; Gu et al.,-1994; Schlautman and Morgan,
1994; Ochs et al., 1994). This sorption of organic matter can
enhance metal binding to the oxyhydroxides at low pH (Da-
vis, 1984); the formation of ternary complexes involving Al
or Fe oxyhydroxides, HS and Cu have been reported by Davis
(1984) and Tipping et al. (1981). This scenario of ternary
complex formation due to HS sorption on the Fe oxyhydrox-
ides is also consistent with the statistically significant corre-
lation coefficients observed between metal concentrations and
Car concentrations in the Fe deposits of Clearwater.

3.7. Comparison Between Measured and Predicted Ky ar
Values

An effort was also made to reconcile field-derived constants
Kya.m with those predicted from consistent sets of laboratory-
derived intrinsic adsorption constants. There is however no
extensive, validated and self-consistent database available for
adsorption of cations on Mn oxyhydroxides such as that de-
rived for ferrihydrite by Dzombak and Morel (1990). Con-
sistent datasets for use with the Triple Layer Model (TLM)
have been obtained for the adsorption of Cu, Pb, and Zn (Catts
and Langmuir, 1986) and Cd and Cu (Fu et al., 1991) on
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poorly crystallized Mn oxyhydroxides displaying X-ray dif-
fraction peaks at 2.35-2.45 and 1.4 A (Catts and Langmuir,
1986) and 243 A (Fu et al., 1991); this synthetic matecial
was called 6-MnQ;,.

In view of the poor crystallinity of Mn oxyhydroxides ob-
served in the Mn-rich deposits and of those used in the lab-
oratory adsorption experiments, we have used the consistent
sets of data from Catts and Langmuir (1986) and Fu et al.
(1991) presented in Table 6 for our calculation, with the
TLM, of Kyeu for Cd, Cu, Pb, and Zn adsorption on Mn
oxyhydroxides under McFarlane Lake geochemical condi-
tions. The intrinsic adsorption constants for the adsorption of
Ca and Mg were obtained from Smith and Jenne (1991) who
used predictive equations based on ion size and hydrolysis
behavior to obtain these missing constants; those for the ad-
sorption of Ni were estimated from the LFERs shown in Fig.
S for the set of intrinsic surface complexation constants
(Ki%ae and K mou) reported by Smith and Jenne (1991).
It should be mentioned that Smith and Jenne (1991) do not

provide the values of specific surface area (A), site density
(Ns), capacitances (C, and C;), and intrinsic acidity
(K*) and adsorption of Na (Ki%) constants needed, to-
gether with their set of adsorption constants, for adsorption
calculations with the TLM. Figure 5 shows that the Kig, ./
calculated by Smith and Jenne (1991) and those deter-
mined experimentally by Catts and Langmuir (1986) for
Cu, Pb, and Zn are well correlated with the hydrolysis con-
stants. We have thus used as an approximation the A, Nj,
C,, C,, K%, and K% given in Catts and Langmuir (1986)
for our calculations of Ca, Mg, and Ni adsorption in
McFarlane Lake (Table 6). We made the same assumption
as above with Fe oxyhydroxides, that there was no com-
petition among metals for adsorption sites. Zasoski and
Burau (1988 ) found minimal competition between Cd and
Za for adsorption on 6-MnO,. Dempsey and Singer (1980)
reported an appreciable reduction of Zn adsorption on
MnO, in the presence of high concentrations of Ca, but this
competition was not quantified.

Table 6. Intri;asic surface complexation constants and other surface
characteristics' used for the calculation’ with TLM of metal

adsorption on diagenetic manganese

oxyhydroxides.

Reaction

log K=

Cu, Pb and Zn adsorption after Catts and Langmuir (1986)

=MnOH ¥ =Mno” + H* ~6.20
=MnOH + Cu’* = =MnOCu* + H* -0.1
=MnOH + Cu’* + H,0 @ =MnOCGOH + 2H* -7.5
=MnOH + Cu®* + 2H,0 ¥ =MnOCu(OH), + 3H* ~-13.4
=MnOH + Na* # =MnONa + H* ~3.5
=MnOH + Pb** # =MnOPb* + H* 1.8
=MnoH + Pb?* + H,0 + =MnOPbOH + 2H* -6.5
=MnOH + Zn?* # =MnoZn* + H* -1.5 .
R . ° =MnOH + 2n’* + H,0 ¥ =MnOZnOH + 2H* -8.8 ¢

=MnOH + Zn’* + 2H,0 ¥ =MnOZn(OH), + 3H* -15.0

C, = 240 pF/cm?’; C, = 20 pFfcem?’; A =

290 ml/g, N, = 18 sites/nm’

Ccd and Cu adsorption after Fu et al. (1991)

=MNnCH #* =MnoO" + H*

=MnOH + Cd’* & =Mnocd* + H*

=MnOH + C4d’* + H,0 # =MnOCAdOH + 2H*
=MnOH + Cu?’* @ =Mnocu‘ + H*

=MnOH + Cu’* + H,0 # =MnOCuOH + 2H*
=MnOH + Na* # =MnONa + H'

C, = 240 uF/cm’; = 20 pF/cm?; A =
1

-5.34
-0.81
-6.89
-1.66
-3.79
-3.97
296 w’/g, N, = 8.1 sites/nnm’

~ Ca, Mg and Ni adsorption after Smith and Jenne (1991)

=MnOH « =MnO + H*

=MnOH + Ca’* # =Mnoca* + H*
=MnOH + Mg?* & =MnOMg* + H*
=MnOH + Na®' & =MnONa + H*
=MnOH + Ni?* @& =MnONi* + H*

=MnOH + Ni’ + H,0 # =MnONiOH + 2H"*
C, = 240 uF/cm’; C, = 20 uF/cm’; A =

~-6.20
-5.3
-5.9
-3.5
-1.8
-10.2
290 w!’/g, N, = 18 sites/nm’

t: ¢, and C;, are inner and outer

layer capacitances; A is the

specific surface area; N, is site density.

“:calculations for the different me
datasets.

tals were done with consistent
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Figure 6 displays the comparison between measured and
predicted Ky, obtained if DOM complexation is included or
excluded from the metal speciation calculation. Good agree-
ment is observed for all metals except Cd and Pb which show
higher predicted than measured values of Kyq... However,
Fig. 5a shows that Pb is an outlier in the LFER. Agreement
between predicted and measured Ky, values improves if the

K& e value predicted by the LFER is used (Fig. 6). The .

relatively good agreement between predicted and measured
Kuenr values for Cu, Ni, and Zn (and perhaps Pb) suggests
that these metals bind to the hydroxyl groups of the Mn ox-
yhydroxides. The overestimation of Cd adsorption could be
due to not taking competition for binding sites into account
in the calculations. Calculations can be very sensitive to com-
petition effects, depending on the concentrations of the com-
peting ions. For example, if Ca is assumed to compete fully
for all the Cd adsorption sites, and if we assume that the in-
trinsic constant for the formation of MnOCa* determined by
Smith and Jenne (1991) (107>*; see Table 6) apply, predicted
Kuaca drops from 107 (without competition) to 10%*,
which is closer to the measured value (10772).

3.3. Possible Association of Metals with Organic Coatings
on the Diagenetic Fe Deposits in Clearwater Lake

The possibility that metals are not bound directly to the
hydroxyl groups of diagenetic Fe and Mn oxyhydroxides, but
vither o the organic matter associated with these oxyhydrox-
ides (Neihof and Loeb, 1972) has been invoked above for
Clearwater Lake. To test this hypothesis, we have calculated

and compared the conditional constants for metal binding to

. dissolved natural organic matter (K5y; Eqn. 11) with those

for metal binding to natural organic matter adsorbed on the
Fe oxyhydroxides (K{y; Eqn. 13). An overall (and simpli-
fied) reaction for metal binding to dissolved organic matter
is:

I :

M+ L7 == ML*™; (10)
ML

Kz = L) (1)

where [LY"] is the concentration of noncomplexed organic
matter, [ ML*"*] is the concentration of complexed metal, and
K is a conditional constant. In a similar manner, metal com-
plexation to the organic matter adsorbed on Fe oxyhydroxides
can be described by:

K
FelL + M** — FelM, (12)
an {FelM}
Kb = ——— 13
= TR (M (13)

where Ky is a conditional constant and { FeL )} and {Fe LM}
are the concentrations of organic matter adsorbed on the dia-
genetic Fe oxyhydroxides and of metal complexed with that
organic matter, respectively. We assume here that organic
matter coatings behave similarly to dissolved organic matter
(Davis, 1984).

The values of K%, for Clearwater Lake (Egn. 1) were
obtained from the equilibrium model WHAM (Tipping,
1994) as follows. We used the concentrations of dissolved
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FiG. 6. Comparison between values of the conditional equilibrium constants Ky« obtained from in situ measurements
in McFarlanc L. (vettical axis; obtained with Eqns. 7 and 8) with those predicted by the triple-layer version of the
surface complexation modet using the datasets given in Table 6 and the geochemical conditions of the lakes (horizontal
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- and 0Q); thesymbols(Q and Q) are for Pb data obtained by LFER. The 1:1 line is shown.

FA and HA given in Table 1 and assumed equivalent weights
of 1,500 and 15,000 for FA and HA, respectively (Tipping,
1994) to obtain total concentration of L, {L};. The free L
concentration, [L* "], was obtained by subtracting, from {L}r,
the concentrations of Cd, Cu, Ni, Pb, and Zn bound to DOM,
as given in the output of WHAM1.0. The concentrations of
M* and ML*™* were also obtained from the output of the
computer code.

To calculate K1y (Eqn. 13), it was necessary first to esti-
mate the total concentration of natural organic matter bound
to the Fe oxyhydroxides, { FeL }+. We assumed that the HS/
Fe ratio for diagenetic Fe oxyhydroxides would be tenfold
that calculated for goethite at the pH of Clearwater Lake (Ta-
ble 3); an increase of this magnitude was reported by Tipping
(1981) for adsorption of HS on aged ferrihydrite compared
to goethite at the pH of McFarlane Lake. The resulting value
of HS, at a given Fe concentration, was taken as { FeL }+. The
{FeLM} values were then obtained by the M/Fe ratios in
Table 3 multiplied by the same Fe concentration. The value
of { FeL} was obtained by subtracting from { FeL }+ the val-
ues of { Fe LM} for Cd, Cu, Ni, Pb, and Zn.

The values of K{y and K% (Fig. 7) display great similar-

ity for Cd, Cu, Ni, and Zn for Clearwater, despite the rough
assumptions made in the calculations. The value of K is,
however, greater by approximately one order of magnitude
than that of K3%,. The close agreement between Ky and

% (Fig. 7) for Clearwater and the measured Kp..,, consis-
tently higher than the predicted Ky, for this lake (Fig. 4)
suggest that, in Clearwater Lake, these metals are bound to
the functional groups of the organic matter (presumably hu-
mic substances ) adsorbed at the surface of the Fe oxyhydrox-
ides rather than to the hydroxyl groups of the Fe oxyhydrox-
ides themselves. Davis (1984) has reached similar conclu-
sions in a laboratory study of the simultaneous adsorption of
natural organic matter and copper on an Al oxyhydroxide, -
AL,O4(s); he also found that Kig, was very similar to K%,
(in fact only 0.5 log units greater) at all pH values examined
from 4.5 to 8.0.

3.9. Predicted Metal Partitioning in the Oxic Lake
Sediments

The conditional constants and the free ion concentrations
given in Table 4, together with the concentrations of the sed-
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iment Fe and Mn oxyhydroxides given in Table 1, have been
used to estimate, with Eqns. 2 and 4, metal binding to Fe and
Mn oxyhydroxides present in the oxic sediments of the two
lakes. In this calculation, it was assumed that the values of
the conditicnal constant K. and Ky, . obtained for diage-
netic Fe and Mn oxyhydroxides (Table 4) apply to all the Fe
and Mn oxyhydroxides extracted with the NH,OH-HCL so-
lutions from the oxic sediments of the two lakes. This reagent,
under the experimental conditions used, dissolves synthetic
ferrihydrite and lepidocrocite, but not goethite (Fortin et al.,
1993). According to this calculation, sedimentary Fe and Mn
oxyhydroxides are predicted to bind significant fractions of
the ““non-detrital’” transition metals studied (Fig. 8) and they
thus constitute important sedimentary pools for most of the
trace metals studied; particularly in Clearwater Lake. The im-
portance of the Fe oxyhydroxide pool is probably underesti-
mated since the reagent used to extract Fe oxyhydroxides
from sediments does not dissolve all of them. It should be
recalled also that, according to our observations (see the
above discussion), binding of metals to Fe and Mn oxyhy-
droxides should occur predominantly with the hydroxyl
groups of the oxyhydroxides in McFarlane Lake, and with
functional groups of organic matter adsorbed to the Fe oxy-
hydroxides in Clearwater lake.

The remaining proportion of the “‘non-detrital” trace met-
als not accounted for by adsorption to low crystallinity Fe and
Mn oxyhydroxides could be incorporated into living organ-
isms (e.g., phytoplankton) or their remains or simply bound
to sedimentary organic matter adsorbed on particles other than
Fe and Mn oxyhydroxides or to hydroxyl groups of more
refractory Fe and Mn oxyhydroxides (e.g., goethite) or of Al-
bearing minerals (e.g., clays, Al oxyhydroxides). Association
of trace metals with HS coatings on various types of particles
could conceivably dominate metal binding in the oxic sedi-
ments of Clearwater Lake. Indeed, if it is assumed that the
conditional constants K3} determined for complexation with
dissolved humic substances apply to the complexation of trace
metals by humic substances adsorbed to all kinds of particles
(as suggested by Fig. 7 for the coatings on Fe oxyhydroxide
particles), then it would be necessary to assume that the fol-
lowing percentages (given in parentheses) of the sedimentary
organic carbon given in Table 1 are present as HS coatings to
explain the concentrations of all “‘non-detrital”” Cd (28% of
Coy), Cu (41%), Ni (24%), and Zn (18%) observed in
Clearwater. In fact, a large proportion of sedimentary organic
matter has been shown to be present as coatings on mineral
particles (Keil et al., 1994; Mayer, 1994a,b). Organic com-
plexation could not, however, explain “‘non-detrital”’ Pb in
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this lake. In contrast to Clearwater Lake, organic complexa-
tion by humic substances, if we assume that all C,; is HS
coatings, would explain only very small percentages (in pa-
rentheses) of extractable Cd (2%), Cu (4%), Ni (8%), Pb
(1%), and Zn (1% ) in McFarlane Lake. These resuits suggest
that incorporation into organisms or sorption to mineral
phases other than poorly crystalline Fe and Ma oxyhydroxides
may play an important role in binding metals in the sediments
of this lake. ’
4. CONCLUDING REMARKS

Our observations provide some insights into the nature of
metal binding to diagenetic Fe and Mn oxyhydroxides in situ
in natural lake sediments. They are consistent with laboratory
based models, providing further support for the theoretical
paradigm currently assumed. In the acidic Clearwater Lake,
the most plausible scenario is that trace metals bind to the
adsorbed organic matter on Fe oxyhydroxides. This conclu-
sion is supported by: (1) the low slopes (~0.5) observed
between log K.« and log Kyow of log Ki% y, (2) the greater
measured than predicted Ki.s values, ruling out hydroxyl
groups as major binding sites, (3) a calculated HS/Fe ratio
greater than TM/Fe, indicating that the number of organic
binding sites associated with the Fe oxyhydroxides are suffi-
cient to bind all the trace metals, (4) the close similarity be-
tween K% and K{y for trace metals, which suggests that
humic substances adsorbed on Fe oxyhydroxides are respon-
sible for binding these metals, and (5) the statistically signif-
icant correlation between { Fe-M } and [ C,,, } simultaneously
released from the Fe-rich deposits. These results are not un-
expected, since adsorption of natural organic matter on oxy-
hydroxides is known, from laboratory studies, to be favored
at low [Ca], when pH decreases, and there is evidence from

laboratory experiments that the presence of HS at the surface
of Fe and Al oxyhydroxides enhances surface complexation
of the metals at low pH (Davis, 1984).

In contrast to the results for acid Clearwater, in circumneu-
tral McFarlane, all the data are consistent with a scenario of
trace metals sorbing directly to the hydroxyl groups of both
Fe and Mn oxyhydroxides. This conclusion is drawn from the
following observations: (1) significant correlations between
log Keen OF 108 Ko s With log Kyoy are observed; (2) sig-
nificant correlations between log Kr.y or log Ky, and the
corresponding intrinsic surface complexation constants are
also observed, showing slopes close to I; (3) agreement be-
tween measured and predicted K. 4 and Ky, 4 values, which
indicates that metal sorbed can be accounted for by the oxy-
hydroxides alone; (4) the estimated concentrations of organic
binding sites covering the Fe and Mn oxyhydroxides are in-
sufficient to bind the concentrations of trace metals present in
the Fe- and Mn-rich deposits (i.e., calculated HS/Fe < TM/
Fe and HS/Mn < ZM/Mn), and (5) the statistically insig-
nificant correlations between {Mn-M} and {C,, } from Mn-
rich deposits. These results for McFarlane contradict the gen-
erally held view that the natural organic matter, which coats
the surfaces of all particles in natural waters, masks the sur-
face properties and reactivity of the underlying particles
(Hunter, 1980; Balistrieri et al,, 1981; Davis, 1984; Day et
al., 1994). On the contrary, our results suggest that the or-
ganic coatings do not strongly alter the reactivity of the func-
tional groups of the underlying Fe and Mn oxyhydroxides
towards trace metals in this circumneutral system.

The alkaline earth cations Ca and Mg appear to bind more
to the organic matter coatings than to the hydroxyl groups of
Fe or Mn oxyhydroxides in McFarlane Lake. This conclusion
is supported by: (1) greater measured than predicted Ke.u
values, ruling out Fe-OH groups as the major binding sites;
(2) small variations in Kr.c, 0r K s, between the two lakes
and between KR.(_:, and KM»-C. (Ol' between er."‘ and KM@-M;)
in McFarlane Lake, and (3) the statistically significant cor-
relations between { Mn-M } (for M = Ca and Mg) and {C,., }
from Ma-rich deposits. The explanation for contrasting be-
havior between the alkaline earth and trace metals in this lake
probably reflects the different types of surface complexes that
they are likely to form, i.e., outer-sphere for the alkaline earth
(a function of surface charge) and inner-sphere for the trace
metals. Since the surface charge of aquatic particles is dom-
inated by organic coatings in natural waters (Hunter, 1980;
Hunter and Liss, 1979; Neihof and Loeb, 1972), it would be
expected that adsorbed Ca and Mg concentrations would be
controlled predominantly by the organic coatings.

Our results strongly suggest that pH plays an important role
in determining which types of particle surface binding sites
are involved in the sorption of trace metals in lakewater. The
picture which is suggested by our results—metal bound di-
rectly to hydroxyl groups of the oxyhydroxides in circumneu-
tral waters and indirectly to these oxyhydroxides, via the or-
ganic coatings on oxyhydroxides, in low pH waters—should
be verified for other aquatic systems with a range of pH val-
ues. This is a fundamental issue which needs to be resolved
if aquatic systems are to be described accurately with surface
complexation models.
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The reasonable agreement between predicted and measured
conditional binding constants found in most instances in this
study is encouraging. These results suggest that laboratory-
derived adsorption datasets could be useful for predicting
metal adsorption’in the field. Important questions to be ad-
dressed before reasonable predictions can be made include the
extent of competition among trace metals themselves as well
as between major ions and trace metals for binding sites at
the surfaces of Fe and Mn oxyhydroxides, and the extent of
adsorption of natural organic matter to Fe and Mn oxyhy-
droxides.
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