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1.0 EVALUATION SCIENTIFIQUE

L’Evaluation scientifique canadienne du mercure

est la premiére évaluation scientifique et synthése
exhaustive portant sur le mercure (Hg) dans
I’environnement canadien. Cette évaluation est

le résultat d’un partenariat entre le programme
scientifique sur le mercure du Programme de
réglementation de la qualité de I'air (PRQA), mené

par Environnement Canada, et le Programme de lutte
contre les contaminants dans le Nord (PLCN), mené
par Affaires autochtones et Développement du Nord
Canada. Le programme scientifique sur le mercure du
PRQA a été élaboré en 2007 afin d’établir une base de
connaissances scientifiques pour faciliter la prise de
décisions réglementaires pour le mercure. L'objectif de
ce programme était de : 1) déterminer les indicateurs
clés des effets des émissions atmosphériques de

Hg sur la qualité de I’environnement et la santé
humaine; 2) déterminer les niveaux passés et actuels
de ces indicateurs; 3) développer une capacité de
prédiction des changements de ces indicateurs
associés aux niveaux des émissions atmosphériques
de Hg ou a I'environnement récepteur (Morrison,
2011). Le programme scientifique sur le mercure
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du PRQA était centré géographiquement au sud du
cercle arctique. Le PLCN a été établi en 1991 en
réponse a des inquiétudes ayant trait a I'exposition
des humains a des niveaux élevés de contaminants,
comme le Hg, présents dans les poissons et les
especes sauvages importants dans les régimes
alimentaires classiques des autochtones habitant
dans le Nord. Depuis son lancement, ce programme
a soutenu des travaux de recherche importants sur le
transport, la transformation et le devenir du Hg dans
les écosystemes de I'Arctique canadien (PLCN, 2012).
Le centre géographique du PLCN se situe au nord du
cercle arctique, et ce programme est complémentaire
du programme scientifique sur le mercure du

PRQA. La surveillance et la recherche réalisées en
soutien a ces 2 programmes constituent la base

de la présente évaluation, une base étoffée par les
travaux scientifiques réalisés dans le cadre d’autres
programmes d’Environnement Canada, de Santé
Canada, de Ressources naturelles Canada, de Péches
et Océans Canada, des gouvernements provinciaux
et territoriaux, du Conseil de recherches en sciences
naturelles et génie, de I’Année polaire internationale et
de I'industrie.
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1.1 QU'EST-CE QUE LE
MERCURE?

Le mercure est un métal lourd anciennement connu
sous le nom vif-argent. Il a été déclaré comme
substance toxique en vertu de la Loi canadienne sur
la protection de I'environnement, 1999. Ce métal

est présent naturellement dans la croiite terrestre

ou il se retrouve principalement sous forme de
cinabre (sulfure mercurique). Le mercure est le seul
métal liquide a la température ambiante. Il possede
d’autres propriétés intéressantes. A volume égal,

le mercure est 13,6 fois plus lourd que I’eau, et
I'acier peut flotter sur le mercure. Le mercure peut
pénétrer dans la biosphére par voie naturelle, par voie
anthropogeéne (induite par les activités humaines)

ou par des voies de réémission (PENU et PSEA,
2013). Parmi les sources naturelles de mercure, on
retrouve : les feux de forét, les volcans, les émissions
océaniques/aquatiques et la météorisation de la
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surface de la Terre. Le mercure anthropogéne est
rejeté dans I'environnement par des processus tels
que la combustion du charbon, la fonte des métaux
et I'exploitation miniere de I'argent ou de I’or (ou
artisanale), ainsi que lors du procédé au chlore-alcali
avec du Hg ou des composés du Hg. Il est aussi rejeté
par des incinérateurs, les zones inondées suite a la
construction de barrage et lors de la production, de

la rupture et de I'élimination de produits contenant
du Hg. Les sources de réémission du Hg incluent

le rejet de Hg naturel ou anthropogéne qui s’était
précédemment déposé. Les émissions et réémissions
anthropogenes sont égales ou supérieures aux
émissions naturelles.

La forme prédominante du mercure rejeté dans
I’environnement par les activités humaines est le
mercure élémentaire gazeux (MEG ou Hg®) (voir la
nomenclature utilisée pour la présente évaluation et
la section Quelles sont les formes du mercure (Hg)?
pour une description des différents types de Hg). Le
Hg élémentaire gazeux est relativement stable dans
I'atmosphére terrestre et peut donc étre transporté sur
de longues distances par les courants aériens avant
de réagir avec des particules atmosphériques ou

des matieres a la surface terrestre et de se déposer
dans le paysage (Schroeder and Munthe, 1998).
Dans I’'atmospheére ou sur la surface terrestre, le Hg
peut étre converti en d’autres formes chimiques par
divers processus chimiques ou biologiques. Le Hg
divalent (Hg?*) forme des composés qui sont plus
solubles dans I'eau ou plus réactifs dans I'air. Le
méthylmercure (MeHg), la forme la plus toxique du
Hg, est la forme prédominante chez les poissons,

la faune et les humains. Il peut s’accumuler dans

les biotes et &tre bioamplifié (augmentation de sa
concentration) en passant d’une proie a un prédateur
le long de la chaine trophique. La production de
MeHg a lieu principalement dans des environnements
aquatiques. Les chaines trophiques aquatiques sont
donc particulierement susceptibles a I’exposition et a
la bioamplification du MeHg.

NOMENCLATURE UTILISEE
DANS LA PRESENTE EVALUATION
Hg: e symbole chimique du mercure est utilisé

pour faire référence au mercure en général

Hg®: Hg sous sa forme élémentaire (Hg avec un
état redox de zéro)

Hg?: Hg divalent (y compris Hg")
MeHg : toutes les formes du monométhylmercure

(somme de CH,Hg)

DMHg :formes du diméthylmercure (somme de
(CH,),Hg)

HgT: la concentration totale de toutes les formes
du Hg

MEG : Hg élémentaire gazeux (Hg® a I'état de gaz)

MRG : Hg réactif gazeux (formes gazeuses
inorganiques de H?*)

TPM: total particulate Hg (Hg?* bound to particles)
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1.2 LES PROCESSUS DU MERCURE
DANS LENVIRONNEMENT

Il'y a deux processus principaux responsables des
transformations biogéochimiques du Hg : le processus
d’oxydation/réduction (Hg® < Hg?*) et le processus de
méthylation/déméthylation (Hg?* S MeHg).

Lors du processus d’oxydation, Hg® est transformé
en Hg?* lors de processus abiotiques ayant lieu

dans divers milieux. Lors du processus de réduction,
Hg? est transformé en HgP principalement lors de
processus abiotiques (et certains biotiques) dans
divers milieux. La méthylation est la transformation
de Hg?* en sa forme toxique de MeHg sous des
conditions anaérobies dans des sédiments et I'eau,
alors que la déméthylation est la dégradation du
MeHg en Hg inorganique, régie par des processus
microbiens ou photochimiques. La figure 1.1 montre
les principaux processus atmosphériques du Hg et la
figure 1.2 les principaux processus aquatiques.
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FIGURE 1.1 Schéma des processus atmosphériques du mercure.
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FIGURE 1.2 Schéma des principales voies de transformation du cycle du mercure dans les écosystémes d’eau
douce au Canada.
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QUELLES SONT LES FORMES DU MERCURE (HG)?

Le mercure est un métal réactif qui peut changer de forme chimique sous différentes conditions présentes
dans I'environnement. Chaque forme du mercure a des propriétés chimiques différentes qui régissent

sa solubilité, sa réactivité et sa toxicité. Les formes les plus importantes du Hg en ce qui concerne son
transport, son devenir et ses effets dans I'environnement sont le mercure élémentaire (Hg®), le mercure
divalent (Hg**), le mercure particulaire, le mercure total et le méthylmercure.

Air

Le mercure élémentaire (Hg°) est volatil et se répartit facilement entre les phases liquide et gazeuse. Dans I'air,

HgP est appelé mercure élémentaire gazeux (MEG). Le MEG constitue de 90 a 99 % de tout le mercure atmosphérique.
Il peut rester dans I’'atmosphere pendant de longues périodes (environ 0,5-2 ans), ou il peut étre transporté sur de

longues distances par les courants aériens avant d’étre transformé et déposé a la surface, en faisant donc un polluant
a I'échelle mondiale (Schroeder et Munthe, 1998).

Le mercure réactif gazeux (MRG, divalent Hg?*) constitue la deuxiéme forme la plus importante dans I'atmosphére,
bien que ne représentant que moins de 5 % du Hg total. Il est composé de formes gazeuses inorganiques de Hg?*

(p. ex. Hg®, HgCl,) (Soerensen et al., 2010). Actuellement, le MRG constitue une catégorie définie opérationnellement
du Hg en raison des techniques de mesure du Hg qui ne permettent pas de déterminer la composition des composés
du Hg?* (Landis et al., 2002). Le MRG est trés réactif, se dissout facilement dans I’eau, est adsorbé sur des particules
et réagit avec d’autres composés chimiques présents dans I'atmosphére ou sur la surface terrestre (Lindberg et
Stratton, 1998). Il tend donc a se déposer a la surface a proximité de ses sources d’émission. Il a donc une durée de
vie atmosphérique beaucoup plus courte que celle du MEG (Schroeder et Munthe, 1998). Le MRG est la forme du Hg
qui prédomine dans les flux (c.-a-d. les transferts) de Hg de I'atmospheére vers les environnements aquatiques ou
terrestres (Lindberg et Stratton, 1998).

Le mercure particulaire total (MPT; divalent Hg?*) comprend les composés du Hg?* liés a des particules. Le Hg
divalent est la forme la plus courante du Hg dans les environnements terrestres et aquatiques (Vost et al., 2012).
Comme dans le cas du MRG, cette catégorie de Hg est définie opérationnellement en raison des techniques de mesure
actuelles qui ne permettent pas de déterminer les différents compositions chimiques du complexe Hg/particules.

On le rapporte donc sous forme de MPT. Selon la forme chimique du MPT, il se dépose facilement sur la surface
depuis I'atmosphere.

Eau, sédiments et sol

Le mercure se retrouve principalement sous sa forme divalente (Hg?), soit inorganique soit organique, sous sa forme
dissoute ou liée a des particules (avec un peu de Hg®) (Liu et al., 2012). Le Hg élémentaire, le Hg?* inorganique et le
MeHg peuvent tous se retrouver dans des lacs a partir de I'atmospheére et dans des eaux de ruissellement provenant
de bassins environnants (terres hautes, terres humides et lacs en amont). Les processus ayant lieu dans systémes
aquatiques peuvent convertir ces formes inorganiques du Hg en formes plus toxiques (MeHg). Le Hg gazeux dissous
(MGD ou Hg°) constitue aussi une partie du Hg total des systemes aquatiques.

Méthylmercure

Le méthylmercure (MeHg) et le diméthylmercure (DMHg) sont des composants importants du Hg total dans les
systémes aquatiques et les sédiments et sont parmi les diverses formes du Hg celles qui sont les plus toxiques

et qui s’accumulent le plus. Le MeHg est principalement produit dans des conditions anaérobies quand le Hg?*
divalent inorganique est méthylé — transformé par addition d’un groupe méthyle par certains microorganismes
(principalement des bactéries et des archées) capables de méthyler Hg?* (Fitzgerald et Lamborg, 2007; Sunderland
et al., 2009; Lehnherr et al., 2011; Mason et al., 2012).
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1.3 POURQUOI LE MERCURE
EST-IL INQUIETANT?

Bien que le Hg soit présent naturellement dans
I'environnement, les activités humaines contribuent
a I’émission de Hg qui ne serait pas autrement
disponible pour de nombreux écosystemes. De

plus, les activités anthropogeénes (p. ex. réservoir

de retenue, dépdt acide) favorise la méthylation

du Hg. A I'échelle mondiale, les émissions de Hg

se sont accrues depuis la révolution industrielle et
elles continuent de croitre (PENU et PSEA, 2013).

En Amérique du Nord et en Europe, les émissions de
Hg ont diminué depuis les années 1970, mais celles
de I’Asie sont toujours en augmentation. Le Canada
est susceptible au transport a longue distance et au
dépot subséquent de Hg provenant de ces sources
externes. Actuellement, les émissions anthropogénes
représentent 40 % du mercure total déposé au
Canada, et les sources étrangéres contribuent a plus
de 95 % de ces dépots anthropogenes. Les émissions
canadiennes contribuent a plus de 30 % des dépots
locaux de Hg anthropogéne (voir le chapitre 4).

Le Hg inorganique est transporté jusque dans la
biosphére canadienne ou il se dépose et peut étre
converti en MeHg. Dans les écosystémes aquatiques,
le Hg inorganique qui est rejeté ou déposé dans les
lacs peut étre transformé en MeHg sous I’action de
bactéries dans les sédiments ou les terres humides
environnantes. Tel que déja mentionné, sous sa forme
méthylée, le Hg peut s’accumuler dans les biotes et
étre bioamplifié en passant d’une proie a un prédateur
le long de la chaine trophique. La production de MeHg
ayant lieu principalement dans des environnements
aquatiques, les chaines trophiques aquatiques sont
particulierement susceptibles a une exposition au
MeHg et a sa bioamplification. La faune et les humains
se nourrissant de poisson (piscivores) sont les plus
exposés au Hg en raison de cette consommation. Les
poissons piscivores représentent le niveau supérieur
de la plupart des chaines trophiques aquatiques et
constituent un excellent indicateur de la présence de
MeHg dans I'environnement. Ce sont donc des cibles
pertinentes pour les efforts de biosurveillance. Au
cours des derniéres décennies, il est apparu que de
nombreux lacs a travers le Canada contiennent des
poissons dont les niveaux de MeHg sont assez élevés

pour poser des risques a la faune et aux humains qui
les consomment (Evers et al., 2011; PLCN, 2012).
Environ 90 % des avis aux consommateurs annuels
portant sur la consommation de poisson et affichés
par les provinces/territoires ont trait a problemes de
niveaux élevés de Hg. Chez les humains, I’exposition
moyenne des Canadiens est faible. Toutefois, le
MeHg continue d’étre un probléme de santé publique
potentiel pour les populations dont la consommation
de grands poissons prédateurs et d’aliments
traditionnels prélevés dans la nature constitue une
part importante de leur régime alimentaire, ainsi que
pour les groupes potentiellement susceptibles dont les
foetus en développement, les bébés et les enfants.

1.4 QU’A FAIT LE CANADA AU
SUJET DU MERCURE?

En reconnaissant le potentiel des rejets anthropogénes
de Hg a nuire aux humains et a I'environnement, le
gouvernement a mis en ceuvre une large gamme
d’initiatives réglementaires ou non réglementaires en
collaboration avec les gouvernements provinciaux et
territoriaux, I'industrie et d’autres parties prenantes.
Ces actions ont commencé dans les années 1970 et
comprennent la fermeture des installations utilisant

le processus au chlore-alcali avec des cellules au Hg
entre 1970 et 2008, I'adoption entre 1998 et 2006 de
normes d’émission (normes pancanadiennes) pour les
cimenteries, les incinérateurs, les fonderies de métaux
de base et les centrales énergétiques a charbon,

ainsi qu’un certain nombre d’autres restrictions
réglementaires ou non réglementaires sur I'utilisation
et les rejets du Hg (Canada, 2010). Ces actions ont
conduit & une réduction des émissions domestiques
de Hg d’environ 90 % depuis les années 1970
(Canada, 2010)." Dans les régions du Canada qui
subissaient des impacts importants par les sources
d’émission domestiques, les réductions de ces
émissions ont conduit a des diminutions mesurables
des niveaux de Hg dans I’environnement (Sunderland
et al., 2008; Temme et al., 2007).

' Des calculs plus récents a partir de cette évaluation
montrent que les émissions domestiques ont été réduites
de 85 % entre 1990 et 2010.
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Toutefois, le Canada n’est qu’un des nombreux

pays contribuant au probléme du dép6t de Hg
anthropogene au Canada. Tel que mentionné
précédemment, le mercure peut étre transporté sur de
longues distances. Il a été estimé que les émissions
anthropogenes étrangeres représentent 95 % du

Hg anthropogéne déposé au Canada (Canada, 2010).
Une action au niveau mondiale est donc nécessaire
pour traiter les problémes posés par la pollution au

Hg au Canada.

En 2010, Environnement Canada a développé une
Stratégie de gestion du risque relative au mercure,
qui recommandait d’entreprendre des travaux
scientifiques pour soutenir les initiatives en
matiére de politique sur le Hg (Canada, 2010).
Cette stratégie recommandait les actions
suivantes : 1) surveillance des niveaux de Hg

dans I'environnement; 2) amélioration de notre
compréhension des processus régissant la
transformation du Hg; 3) augmentation de notre
capacité de prédiction du transport et du devenir
du Hg; 4) évaluation et communication des
connaissances scientifiques accumulées au Canada
pour informer les initiatives en matiére de politique
nationale ou internationale de réduction des émissions
de Hg.

Le Canada est aussi activement engagé dans un
certain nombre d’efforts régionaux et internationaux
de lutte contre la pollution au Hg. Parmi ces efforts,

on retrouve une participation a la Convention de Bale
sur le Contrdle des mouvements transfrontieres

de déchets dangereux et de leur élimination et

au Protocole sur les métaux lourds en vertu de

la Convention sur la pollution atmosphérique
transfrontiére a longue distance de Genéve de la
Commission économique des Nations Unies pour
I'Europe. Le Canada est membre des Partenariats
mondiaux sur le mercure dans le cadre du Programme
pour I’environnement des Nations Unies et du Conseil
de I’Arctique, un forum intergouvernemental au

plus haut niveau des états et des communautés

de I'Arctique qui traitent des problemes affectant
I'Arctique, y compris le développement durable et la
protection de I’environnement. De plus, le Canada est
un des 128 pays qui, a ce jour, ont signé la Convention
de Minimata sur le mercure d’octobre 2013. L objectif

premier de cette convention est de protéger la santé
humaine et I'environnement contre les émissions et
les rejets anthropogénes de Hg et de composés du Hg.
Cette convention traite de mesures de contrdle et

de réduction des émissions de Hg par des produits,
des procédés et des industries utilisant ou rejetant

du mercure.

1.5 QUELS SONT L’OBJECTIF ET
LA STRUCTURE DE LA PRESENTE
EVALUATION?

Lobjectif de la présente Evaluation scientifique
canadienne du mercure est de faire une synthése

de I'état actuel des connaissances sur la pollution

au Hg de I'environnement au Canada. Elle a pour objet
d’aider les prises de décision par les responsables
des politiques et les gestionnaires de la recherche

en présentant des renseignements scientifiques dans
le contexte des questions ayant trait aux politiques,

en établissant une base a partir de laquelle mesurer
les changements futurs des niveaux de Hg dans
I’environnement, de renseigner les chercheurs
nationaux et étrangers sur I'état de la recherche sur
le Hg au Canada et en identifiant les priorités pour

les travaux scientifiques a venir. En plus de contribuer
aux politiques intérieures et aux priorités de recherche
du Canada, la présente évaluation fournira une

base scientifique sur laquelle pourra étre faite une
évaluation de I'efficacité de la réduction de émissions
de Hg au niveau mondial résultant de la ratification

de la Convention de Minimata sur le mercure.

La présente évaluation est basée sur plusieurs
évaluations environnementales régionales du Hg
récemment publiées, dont le Rapport de I'évaluation
des contaminants dans I’Arctique canadien Il

Le mercure dans le Nord canadien (PLCN, 2012),

le Great Lakes Mercury Synthesis Project (Evers et al.,
2011) et Synthesis of Existing Databases for Mercury
in Northeastern North America (Evers, 2005). La
préparation de la présente évaluation a commencé en
2008 par une série d’ateliers auxquels ont participé
des chercheurs et des décideurs des gouvernements
fédéral, provinciaux et territoriaux et des universités.
Ces ateliers ont conduit au développement de la table
des matieres de la présente évaluation.
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QUESTIONS SCIENTIFIQUES DEVANT FOURNIR DES RENSEIGNEMENTS AUX COMMUNAUTES DE

CHERCHEURS ET DE POLITIQUES AU CANADA

1. Le mercure présente-t-il un risque pour I'écosystéme ou la santé humaine au Canada?
a. Sioui, ou, comment et dans quelle mesure ce risque affecte-t-il ces paramétres de I'évaluation?

2. Les activités humaines contribuent-elles aux niveaux de mercure observés, et donc a un risque,
dans I’environnement au Canada?

a. Sioui, quelles sont ces activités?

b. Quelles activités ont I'impact le plus significatif sur les niveaux de mercure chez les poissons
au Canada?

c. Quelles sont les tendances actuelles et prévues des émissions/rejets de mercure par ces activités?

d. Dans une perspective de transport a longue distance, quelles sont les principales régions
émettrices contribuant au probléme du mercure au Canada?

3. De quelle maniéere les émissions atmosphériques de mercure sont-elles liées a I'exposition au
méthylmercure et a I'accumulation dans les biotes terrestres et aquatiques et chez les humains?

a. Les écosystemes canadiens répondent-ils aux récentes réductions des émissions atmosphériques
domestiques de mercure?

b. Sioui, quels sont les indicateurs d’une récupération, ou a-t-elle lieu et a quelle vitesse les
écosystéemes répondent-ils?

c. Sinon, quels sont les facteurs responsables de cette non-récupération?

d. Peut-on faire des prédictions sur I'impact des futurs changements dans les émissions
atmosphériques sur les niveaux de mercure déposé et les niveaux de méthylmercure dans
les biotes?

4. Quels sont les liens entre d’autres émissions de polluants atmosphériques (p. ex. émissions
acidifiantes, gaz a effet de serre, etc.) et I'accumulation du mercure dans les biotes?

5. Comment les modifications d’autres activités humaines (p. ex. pratiques d’utilisation des terres)
pourraient-elles affecter la distribution du mercure dans les différents milieux de I’environnement,
la formation de méthylmercure et I'accumulation dans les biotes?

6. Alalumiére de notre compréhension actuelle du mercure dans I’environnement au Canada, ot et dans
quelle mesure avons-nous besoin de continuer la surveillance atmosphérique du Hg et de ses effets?

a. Quels sont les indicateurs environnementaux les plus prometteurs pour les réductions des
émissions anthropogénes de mercure?

b. Quels sont les indicateurs les plus prometteurs pour la récupération des écosystémes?

7. 0u et sur quel domaine devrions-nous concentrer nos futurs efforts de recherche sur le mercure?
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[’évaluation scientifique est structurée de maniéere a
faire un suivi du Hg dans I’écosystéme, des sources
jusqu’aux puits. Elle commence par les émissions
anthropogenes de Hg, suivies d’une discussion des
nombreux processus subis par le Hg, y compris
I’échange a la surface, les processus atmosphériques,
aquatiques, terrestres et marins. Une discussion sur
I'impact des activités humaines sur la dynamique du
Hg est suivie d’une description de la modélisation de
la réponse de I'écosystéme aux intrants de Hg. Les
tendances spatiales et temporelles des niveaux de

Hg dans les biotes sont présentées et suivies d’une
analyse des effets biologiques du Hg et des risques
écologiques posés par le mercure a des especes
choisies. Cette évaluation est conclue par une analyse
compléte de I'exposition humaine au Hg, des effets
sur la santé et des mesures de gestion des risques
prises au Canada.

De plus, lors des rencontres initiales de planification
de I’évaluation, une série de 7 questions et sous-
questions scientifiques autour desquelles s’articulent
les besoins en renseignements des communautés
des chercheurs et des politiques au Canada ont été
élaborées (voir Questions scientifiques devant fournir
des renseignements aux communautés de chercheurs
et de politiques au Canada). Ces questions sont
orientées de maniére a fournir un contexte national
aux renseignements environnementaux régionaux sur
le Hg. Les réponses a ces questions ont été formulées
a partir des connaissances scientifiques clés et sont
présentées dans le Sommaire des résultats clés.

L Evaluation scientifique canadienne du mercure
compléte, le Sommaire et I’Evaluation scientifique
canadienne du mercure : résumé des résultats clés
sont disponibles sur le site Web d’Environnement
Canada et au Bureau du directeur administratif,
Division de la recherche sur la qualité de I'air,
Direction générale de la science et de la technologie,
Environnement Canada, Toronto, Ontario.
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2.1 INTRODUCTION

Le mercure (Hg) est un élément toxique présent
naturellement et, bien qu’il soit relativement rare,

il présente des concentrations d’environ 0,08 ppm
dans la crodte terrestre (Ehrlich et Newman, 2008)

et on le retrouve a I'état de traces dans la plupart
des ressources naturelles. En plus des émissions
naturelles, les activités anthropiques (p. ex. production
d’électricité, fusion, production et traitement du
ciment) rejettent des quantités considérables de
mercure dans I'environnement (Pacyna et al.,

2010). La quantification des sources et de I'ampleur
des rejets de mercure ainsi que de son transport

par les voies atmosphériques et aquatiques est
essentielle pour comprendre les flux globaux et la
contamination des écosystémes associés a ce métal.
En raison du temps de séjour dans I'atmospheére
relativement long du mercure élémentaire gazeux, ce
métal est transporté sur de longues distances dans
I'atmospheére, en provenance de diverses sources
partout dans le monde (Schroeder et Munthe, 1998).
Le transport a I'échelle régionale et continentale peut
étre facilité par les environnements atmosphériques
et aquatiques. La figure 2.1 présente le résumé des
sources naturelles et anthropiques de mercure et

Apport dans les bassins versants
(Hg** et CH,Hg)

des réactions du mercure dans I'environnement. En
conséquence, une évaluation canadienne, englobant
I’environnement écologiquement vulnérable de
I'Arctique, doit prendre en compte a la fois les
émissions de mercure locales et les émissions de
mercure mondiales. Parmi les sources mondiales,
les émissions en provenance de la Sibérie et de la
Chine par transport transpacifique et les émissions
des Etats-Unis présentent un intérét particulier, car
elles représentent les principales sources mondiales
touchant le Canada. Comprendre les émissions
mondiales de mercure et leur répartition géographique
est essentiel pour I’élaboration de stratégies
pertinentes et rentables visant a réduire, a I'échelle
nationale, les effets négatifs de ce polluant mondial.

La figure 2.2 illustre 'emplacement des émetteurs
des quatre secteurs industriels les plus importants,
qui représentent plus de la moitié des émissions de
mercure du Canada. Ces secteurs sont ceux de la
production sidérurgique, des centrales au charbon,

de la transformation des métaux non ferreux et de la
production et du traitement du ciment (les détails sur
les émissions dans I’atmosphére sont présentés a la
section 2.3.4 et ceux sur les émissions dans I'eau, a la
section 2.3.5). Un sous-ensemble de la liste compléte

I

Bioamplification

—_—(
i~ (
—(

Méthylation/démethylation

FIGURE 2.1 Cycle du mercure dans I’environnement (Environnement Canada, 2013)
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FIGURE 2.2 Carte indiquant 'emplacement des principaux émetteurs de pollution ponctuelle au Canada dans
les secteurs de la production sidérurgique (losanges), des centrales au charbon (triangles), de la transformation
des métaux non ferreux (cercles) et de la production et du traitement du ciment (carrés).

des secteurs canadiens dont les émissions de
mercure font I'objet d’une surveillance est disponible
par I'intermédiaire de I'lnventaire national des rejets
de polluants [INRP] (Environnement Canada, 2013a).
Le mercure est une substance toxique émise dans
I’environnement et, par conséquent, il est nécessaire
d’acquérir une connaissance approfondie de ses
sources et de ses puits dans I'environnement. Les
propriétés toxiques du mercure sont présentées aux
chapitres 12, 13 et 14.

2.1.1 Inventaires des émissions

Les inventaires des émissions représentent le
dénombrement des émissions de polluants pendant
une période donnée, a I'échelle mondiale ou pour

une région géographique ou politique donnée. Les
inventaires peuvent inclure les sources ponctuelles
(p. ex. cheminées industrielles), les sources diffuses
(p. ex. combustion domestique du bois) et les sources
mobiles (p. ex. voitures, camions, trains). lls peuvent
aussi inclure les émissions de sources anthropiques

(p. ex. industrielles, commerciales, agricoles, du
transport) et naturelles (p. ex. incendies de forét,
végétation, sols) [ministere de I'Environnement,
Alberta, 2013]. Par la collaboration internationale,
les pays s’efforcent d’assurer la comparabilité des
processus de collecte, des méthodes d’évaluation,
des définitions de secteurs visés appropriés et
d’autres parametres de prise d’inventaire aux fins
de compilation d’un inventaire mondial complet.

A I'heure actuelle, un certain nombre d’incertitudes
existent en raison de différences dans les méthodes
de collecte (p. ex. concernant les mesures et le calcul
des données d’inventaire) et dans les secteurs pour
lesquels les données sont consignées (voir I'analyse
des incertitudes a la section 2.3.9). Les inventaires
des émissions de mercure fournissent des estimations
quantitatives des rejets mondiaux de mercure
provenant de diverses sources a I'échelle locale et

a I’échelle mondiale. Les données sont obtenues par
la surveillance des concentrations de mercure aux
installations et par le calcul d’estimations dérivées
d’expériences a court terme. En outre, on applique
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les résultats de catégories d’inventaire similaires
dans le cas des installations dont les émissions sont
inconnues en raison de lacunes dans les données.
Pour obtenir des estimations mondiales des émissions
de mercure, on recueille et compile les données des
inventaires et questionnaires suivants (PNUE, 2008) :

e (anada : Inventaire national des rejets de polluants
(INRP), un inventaire exhaustif des polluants, dont
le mercure

e Ftats-Unis : Toxics Release Inventory (TRI)
[inventaire des rejets toxiques] et National
Emissions Inventory (NEI) [inventaire des
émissions nationales]

e (Questionnaire distribué par le Programme des
Nations Unies pour I'environnement (PNUE) pour
le rapport d’évaluation mondiale du mercure dans
I'atmosphére de 2009

e Trousse du Programme des Nations Unies pour
I'environnement pour la présentation des données
nationales

e Base de données des émissions européennes
du Programme concerté de surveillance et
d’évaluation (PCSE) en Europe

e Registre européen des émissions de polluants
(EPER) et registre européen des rejets et transferts
de polluants (E-PRTR) pour les sources ponctuelles
dont les émissions sont inférieures a 10 kg/an

e Rapports produits dans le cadre du Plan d’action
du Conseil de I’Arctique

Les inventaires des émissions régionales et mondiales
sont compilés par les membres de la communauté

de recherche sur le mercure au moyen des données
indiquées ci-dessus et d’autres données (consulter la
section 2.2 pour voir des exemples d’autres données).

Le présent chapitre porte sur les émissions
anthropiques de mercure dans I'atmosphére et I'eau
au Canada. La majorité des renseignements au
Canada portent sur les émissions dans I’atmosphére,
tandis que les données sur les rejets de mercure
dans 'eau sont rares. La section 2.2 présente des
renseignements de base et un résumé des données
provenant des inventaires des émissions a I'échelle
mondiale et a I’échelle continentale, ainsi que des
soussections sur les émissions aux Etats-Unis, en

Sibérie et en Chine. Vous trouverez a la section 2.3

la description des émissions canadiennes selon les
plus récentes données. Les tendances, projections

et incertitudes relevées sont présentées aux

sections 2.3.6 a 2.3.9, suivies de la liste des lacunes
sur le plan des connaissances et des conclusions aux
sections 2.4 et 2.5.

2.1.2 Classification des émissions

Les inventaires des émissions fournissent une
importante base pour I’évaluation des sources
d’émissions et soutiennent I'élaboration, la mise

en ceuvre et I'évaluation efficaces des mesures de
réduction. Les inventaires sont également essentiels
pour I’établissement de plusieurs types de modeles
de transport chimique dans I'atmosphére et de
relations source-récepteur. Ces modeles peuvent
fournir des renseignements sur la répartition et les
taux de dépot du mercure tant a I'échelle régionale
qu’a I’échelle mondiale. Il existe quatre principaux
groupes de sources d’émissions du mercure

dans I'atmospheére, soit les émissions naturelles,

les émissions anthropiques, les réémissions de
mercure et les émissions de mercure issu d’activités
antérieures. A noter qu’on ne peut additionner ces
catégories pour obtenir le total des émissions de
mercure, car celles-ci se chevauchent.

2.1.2.1 Emissions naturelles

Les émissions naturelles de mercure peuvent résulter
de sa présence dans la croiite terrestre et sont
générées par I'activité volcanique et géothermique,
les sols enrichis de minéraux contenant du mercure
et I'érosion des dépdts minéraux. Les quantités
estimatives d’émissions naturelles peuvent
représenter de 30 a 50 % des émissions totales de
mercure de toutes les catégories dans I'atmosphére
(PNUE, 2008). Les émissions naturelles de mercure
sont examinées plus en détail au chapitre 3.

2.1.2.2 Emissions anthropiques

A I'échelle mondiale, la combustion fixe de combustible,
engendrée principalement par I'utilisation de charbon
pour la production d’énergie, constitue la plus
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importante source unique d’émissions de mercure.

Il s’agit aussi du plus important secteur émetteur au
Canada, représentant environ 30 % des émissions
totales de mercure. Ce secteur combiné aux secteurs
de I'exploitation miniére de métaux non ferreux et de
la production et du traitement de ciment géneére plus
de la moitié des émissions anthropiques de mercure
au Canada. La figure 2.2 illustre les emplacements
des principaux émetteurs de ces secteurs au Canada.
Le mercure est rejeté comme contaminant indésirable
durant les processus ci-dessus, ¢’est pourquoi ces
sources sont aussi classées comme des émissions
anthropiques « involontaires » ou « primaires » (p. ex.
PNUE, 2008). L'exploitation aurifére artisanale et a
petite échelle (c.-a-d. I'exploitation miniére a petite
échelle par des particuliers) constitue la deuxieme plus
importante source mondiale de mercure ainsi

que la plus grande source de mercure « volontaire ».
Dans le cadre de I'exploitation aurifere artisanale a
petite échelle, du mercure élémentaire est ajouté

a de 'or contenant du limon en vue de produire

un amalgame d’or aux fins de séparation. Afin

de récupérer I’or, I'amalgame est chauffé, ce qui
provoque I’évaporation du mercure et son rejet en
quantités considérables dans I'atmosphére et le milieu
environnant. On a estimé récemment, dans I’évaluation
du mercure 2013 du Programme des Nations Unies

=
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pour I'environnement, que les émissions de mercure
issues de I'exploitation aurifére artisanale a petite
échelle totalisent 727 tonnes, ce qui fait de cette
catégorie la plus grande source unique d’émissions de
mercure de source anthropique a I'échelle mondiale
(PNUE, 2013). Par contre, ce chiffre demeure incertain,
suscite la controverse et n'a pas été étudié dans

les publications scientifiques. En conséquence, le
présent chapitre tiendra compte des renseignements
des publications scientifiques évaluées par les pairs
selon lesquels la plus grande source d’émissions de
mercure demeure la combustion du charbon aux fins
de production d’énergie.

Plusieurs produits contenant du mercure (thermometres,
ampoules a basse consommation et amalgames
dentaires) font aussi partie de la catégorie des
émissions « volontaires » et contiennent diverses
quantités de mercure. Ces sources volontaires sont
parfois classifiées comme des émissions anthropiques
« secondaires » (p. ex. PNUE, 2008). Pour les besoins
du présent rapport, les émissions anthropiques
primaires et secondaires ne feront I’objet d’aucune
différentiation. Cette facon de faire est conforme aux
sources données, comme I'lnventaire national des
rejets de polluants, qui n’admettent pas de telles
classifications.

2.1.2.3 Réémission de mercure

La concentration de mercure dans I’atmosphére est
déterminée par les sources anthropiques et naturelles,
mais également par le mercure émis de nouveau

en provenance des réservoirs environnementaux

de dépdts antérieurs formés par les émissions
anthropiques et naturelles dont la partie anthropique
correspond aux émissions de mercure issu d’activités
antérieures. Le mercure est émis de nouveau dans
I'atmosphére par une libération depuis des surfaces
naturelles, comme le sol et la végétation, et des
surfaces aquatiques et on considere ces réémissions
comme importantes comparativement aux émissions
anthropiques (primaires) [Corbitt et al., 2011].

Les réémissions de mercure constituent prés de

60 % des émissions annuelles totales de mercure et
représentent le plus grand facteur d’incertitude dans
les connaissances actuelles a propos des émissions,
parce qu’il est difficile, voire impossible, de les
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différencier des autres sources. D’autres recherches
sont nécessaires pour prouver que les réémissions

sont réellement aussi élevées qu’on le laisse entendre.

Pour Iinstant, cette question demeure controversée,
car aucune étude majeure n’est disponible a ce sujet
dans les ouvrages scientifiques.

2.1.2.4 Emissions de mercure issu d’activités
antérieures

La partie anthropique du mercure émis de nouveau
correspond aux émissions de mercure issu d’activités
antérieures. Les émissions antérieures, dont les
maximums s’établissaient aux environs de 2,5 Gg/
an'vers la fin du XIXe siécle, représentent une
quantité considérable de mercure assujetti au
phénomene de réémission. Les sources d’origine
sont I’extraction de métaux contaminés au mercure,
comme I'or et I'argent, et I'extraction du charbon aux
fins de combustion. L'exploitation miniére d’autres
métaux et la fabrication a grande échelle d’acier,

de ciment et d’hydroxyde de sodium représentaient
d’importantes sources de mercure pendant cette
période. Ces quantités émises demeurent pertinentes
dans les calculs des réémissions actuelles puisqu’on
a démontré que le mercure émis ne sera enfoui dans
les sédiments qu’au bout d’environ 2 000 ans (Streets
etal., 2011).

La figure 2.3 illustre la quantité et le pourcentage

des émissions de mercure mondiales naturelles et
anthropiques et des réémissions de mercure (comme
elles sont difficiles a évaluer, les émissions mondiales
de mercure issu d’activités antérieures ont été
intégrées aux réémissions). Apres leur libération dans
I’environnement, ces quatre groupes d’émissions

de mercure ne peuvent plus étre distingués les uns
des autres et suivent les mémes voies de transport
atmosphérique, de transformation, de dépot et de
réémission (Friedli et al., 2009; Mason et Sheu,

2002; Selin et al., 2007). Pour le reste des présentes,
nous examinerons exclusivement les émissions
anthropiques. La sous-section 2.3.3.1 traite des
quantités estimatives d’émissions de mercure issu
d’activités antérieures au Canada. Les données
concernant les autres catégories sont trés incertaines
et difficiles a évaluer et, par conséquent, elles font
I'objet de recherches continues.

Anthropique

Réémissions

Secteurs

Naturel

Somme

0 1 2 3 5 6 7 8
Emissions de Mercure (kt/an)

FIGURE 2.3 Emissions mondiales de mercure dans
I’'atmosphére provenant de sources anthropiques, de
sources naturelles et des réémissions. 1 kt = 1 000
tonnes métriques ou 106 kg.

2.2 EMISSIONS DE MERCURE
MONDIALES

La surveillance des émissions mondiales de mercure
et du transport du mercure est d’une importance
cruciale au Canada. En raison de la longue durée

de vie du mercure élémentaire gazeux, de quelques
semaines dans la couche limite a un an et demi
dans la tropospheére (Soerensen et al., 2010), le
mercure peut étre transporté facilement depuis ses
sources partout dans le monde, ce qui nécessite
généralement plusieurs semaines (Jacob, 1999).
Cependant, on en sait trés peu sur les quantités

des émissions en raison de I'absence d’inventaires
nationaux, et les estimations présentent un haut
degré d’incertitude (PNUE, 2008). C’est pourquoi

des inventaires mondiaux sont requis afin de mieux
comprendre les émissions de mercure, de modéliser
correctement son transport et d’en comprendre

les réactions, les sources et le puits. En ce qui
concerne le Canada, le Programme de surveillance et
d’évaluation de I'Arctique (PSEA), ainsi que d’autres
groupes ailleurs dans le monde tel le Programme de
lutte contre les contaminants dans le Nord (PLCN), ont
fait beaucoup d’efforts pour compiler les inventaires
des émissions des années nominales 1990, 1995

et 2000 (Pacyna et Pacyna, 2002), de méme que
2005 (PSEA/PNUE, 2008; Pacyna et al. 2010). Les
données récentes sur les émissions mondiales de
mercure sont accessibles dans les documents « The
Global Atmospheric Mercury Assessment: Sources,
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Emissions and Transport » (PNUE, 2008 et PNUE,
2013) et « AMAP Assessment 2011: Mercury in the
Arctic » (PSEA, 2011).

2.2.1 Emissions de mercure anthropiques
mondiales dans I’atmosphére en 2005,
par secteur

On a évalué les émissions anthropiques mondiales
totales de mercure dans I'atmospheére en 2005

a 1921 tonnes [1 tonne = 10%kg] (PSEA/PNUE,
2008). La figure 2.4 montre que la plus importante
source d’émissions anthropiques de mercure
(environ 500 tonnes ou 25,9 %) dans I'atmosphére
mondial est la combustion de combustibles fossiles,
principalement du charbon, dans les centrales
électriques et les chaudiéres industrielles. Les
émissions de mercure découlant de la production
aurifere occupent le deuxieme rang mondial

(430 tonnes ou 22,6 % des émissions anthropiques
mondiales totales de mercure dans I'atmospheére).
Les émissions de mercure provenant du chauffage
résidentiel arrivent au troisieme rang (382 tonnes
ou 19,9 % des émissions anthropiques mondiales
totales de mercure dans I'atmosphére). Les émissions
de mercure de ces trois secteurs totalisaient cette

Combustion industrielle du charbon
Production artisanale d’or

Combustion pour le chauffage résidentiel
Production de ciment

Production de métaux non ferreux

Déchets

Secteurs

Production sidérurgique
Industrie du chlore et de la soude
Amalgame dentaire

Autre

Production de mercure

année-la 1 310 tonnes ou 68,4 % des émissions
anthropiques mondiales totales.

2.2.2 Répartition géographique mondiale

L'inventaire des émissions anthropiques mondiales
de mercure dans I'atmosphére peut étre divisé

par continent et est résumé a la figure 2.5. La

plus importante source d’émission de mercure
anthropique est I'Asie, soit 1 310 tonnes ou 67,8 %
des émissions anthropiques mondiales totales de
mercure dans I’atmospheére. L'Europe arrive au
deuxieme rang avec des émissions de 170 tonnes ou
9,0 % des émissions anthropiques mondiales totales
de mercure dans I'atmosphere. L' Amérique du Nord
occupe pour sa part le troisieme rang en 2005,

avec des émissions anthropiques mondiales totales
de mercure dans I'atmosphére de 160 tonnes

ou 8,3 % des émissions totales. Les émissions

des Etats-Unis et du Canada en 2005 totalisaient
95,5 tonnes et 6,7 tonnes, respectivement, selon

les chiffres de I’'Environmental Protection Agency
des Etats-Unis (USEPA) et d’Environnement Canada
(USEPA, 2005), le reste des émissions étant attribuées
au Mexique (environ 31 tonnes en 1999) et aux
Caraibes (Acosta-Ruiz et Powers, 1999).

517 (26%)
450 (23%)

396 (20%)

195 (9,8%)

200 300 400 500 600

Emissions (t)

FIGURE 2.4 Quantités et proportion des émissions anthropiques mondiales de mercure dans I’'atmosphere
en 2005 pour divers secteurs (données révisées du PSEA/PNUE, 2008). Une « tonne » correspond a une tonne

métrique ou a 1 000 kg.
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FIGURE 2.5 Quantités et proportion des émissions
anthropiques mondiales de mercure vers I'atmosphere
en 2005 pour diverses régions; données révisées du
PSEA/PNUE, 2008. (Une « tonne » correspond a une
tonne métrique ou a 1 000 kg.)

Parmi les importantes émissions en provenance
d’Asie, la Chine continue de rejeter de grandes
quantités de mercure dans I’'atmosphére, provenant
majoritairement de la combustion du charbon et de

la fusion des métaux non ferreux (en particulier les
fonderies de zinc). La Chine est responsable d’environ
50 % de toutes les émissions asiatiques, alors qu’en
2005, I'Asie a émis plus de mercure que le reste du
monde combiné (figure 2.5).

2.2.2.1 Emission de mercure en Chine

On estime que la Chine constitue le plus gros
émetteur unique de mercure dans le monde,
dépassant largement les autres émetteurs.
Néanmoins, il est a noter qu’en date de 2011, la

Chine n’avait toujours pas produit d’inventaire de ses
émissions nationales de mercure, de sorte que seules
les estimations mondiales comprennent ces émissions
(p. ex. Streets et al., 2005; Wu et al., 2006).

Parmi les secteurs industriels en Chine, la production
d’électricité et, par conséquent, les émissions

des centrales électriques alimentées au charbon

(257 tonnes en 2003) constituent une part importante
des émissions totales de mercure, en plus de la
production de métaux non ferreux (321 1) pour

une contribution combinée représentant 80 % des
émissions de mercure de la Chine. Ces deux secteurs
affichaient des taux de croissance de 3 a 6 % entre
1995 et 2003 (Wu et al., 2006). Les restructurations

continues et l'installation de dispositifs antipollutions
pour les polluants atmosphériques dans le secteur
chinois de I'électricité pourraient avoir réduit sa
contribution relative aux émissions globales au cours
des derniéres années. Tout aussi importantes sont
les émissions provenant de la combustion de charbon
de pietre qualité mélangé a divers types de déchets
qu’on utilise dans les petites unités résidentielles
pour se chauffer et dans les régions rurales pour
cuire la nourriture. La Chine a contribué a hauteur
d’environ 40 % aux émissions de mercure mondiales
en produisant des émissions anthropiques évaluées
a 696 + 307 tonnes (Wu et al., 2006; Pacyna

etal., 2010).

2.2.2.2 Emissions de mercure de la Sibérie

Les émissions anthropiques de mercure en
provenance de la Sibérie totalisent environ 340 tonnes
par année (Vasiliev et al., 1998). Ces émissions sont
dominées par le secteur industriel, en particulier par
les usines de chlore et d’hydroxyde de sodium, qui
contribuent aux émissions totales a hauteur de 70 %,
et par la production aurifére, qui y contribue a hauteur
de 20 %. La combustion de biomasse constitue
également une source significative de mercure, qu’on
a évaluée a 99 tonnes par année de 1997 a 2006
(Friedli et al., 2009).

2.2.2.3 Emissions de mercure des Etats-Unis

Les données sur les émissions de mercure des
Etats-Unis sont disponibles dans I'inventaire des
rejets toxiques [Toxics Release Inventory (TRI)] et
I'inventaire des émissions nationales [National
Emissions Inventory (NEI)]. Les inventaires
antérieurs des émissions anthropiques, résumés
par Pai et al. (2000) pour 1990, en Amérique

du Nord, ont constitué la source principale des
données américaines utilisées par I’Environmental
Protection Agency des Etats-Unis. Cet inventaire

a été mis a jour ultérieurement pour un exercice
de modélisation (Seigneur et al., 2001). Parmi les
inventaires régionaux, ceux du nord-est des Ftats-
Unis sont particulierement intéressants pour le
Canada en raison de leur proximité et de I'activité
économique intensive de cette région, et on s’est
efforcé d’en évaluer les émissions (Lee et al., 2001,

LEvaluation scientifique sur le mercure au Canada — Chapitre 2
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Walcek et al., 2003 et Sigler et al., 2006). Les
ouvrages scientifiques présentent un grand nombre
d’exemples d’estimations de secteur et fondées

sur I'emplacement, par exemple pour les incendies
(Wiedinmyer et Friedli, 2007). Dans le cas des études
de modélisation, les données de I’Environmental
Protection Agency des EtatsUnis sont généralement
utilisées (p. ex. récemment, par Holloway et al., 2012,
pour la région des Grands Lacs et par Myers et al.,
2013, pour le sud-ouest des Etats-Unis).

Les émissions de mercure déclarées des inventaires
Toxics Release Inventory et National Emissions
Inventory montrent des diminutions continuelles

qui refletent les changements dans les inventaires
et les exigences de déclaration. En 2000, les
exigences de déclaration du Toxics Release Inventory
pour le mercure et les composés du mercure sont
passées de 11,4 tonnes de mercure fabriqué ou
traité, ou I'utilisation de plus de 4,5 tonnes de
mercure, a un seuil de 4,54 kg au-dessus duquel

la déclaration est obligatoire. Cette modification des
exigences de déclaration a mené a la déclaration
d’émissions de mercure cing fois supérieures aux
Etats-Unis en vertu du Toxics Release Inventory
(voir la figure 2.6).

200 000 &
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FIGURE 2.6 Emissions nationales totales de mercure

des Etats-Unis, de 1990 a 2010, selon le Toxic Release
Inventory (TRI) et le National Emissions Inventory (NEI)
[USEPA, 2008, 2012]. Une livre (Ib) égale 0,454 kg.

Les estimations exhaustives des émissions de
mercure du National Emissions Inventory sont
disponibles pour 2002, 2005 et 2008. Le site Web sur

le mercure de I'Environmental Protection Agency des
EtatsUnis présente aussi les estimations pour 1990,
1996 et 1999. La documentation de 'inventaire des
sites du National Emissions Inventory v2 de 2008
dresse la liste de diverses sources de contribution
ponctuelles, dont 4 ou 5 tonnes sur environ 55 tonnes
d’émissions de sources ponctuelles proviennent
directement du Toxics Release Inventory (USEPA,
2012). Les données exhaustives de 2008 indiquent
un inventaire Iégérement inférieur aux émissions
déclarées par les installations dans le cadre du
Toxics Release Inventory. On présume que cette
divergence résulte d’une différence dans le nombre
d’émissions attribuées a la contribution ponctuelle
dans le National Emissions Inventory v2 de 2008

et des mises a jour continues fournies par les
installations déclarantes au Toxics Release Inventory.
Dans le National Emissions Inventory v2 de 2008,

la contribution non ponctuelle représente pres de

5 tonnes ou 9 %. Dans I’ensemble, en tenant compte
des mises en garde données, le National Emissions
Inventory rapporte que les émissions des Etats-Unis
ont diminué d’environ 72 %, passant de 90 800 kg
(200 000 Ib) en 1990 a 22 700 kg (moins de

50 000 Ib) en 2008 [voir la figure 2.6].

2.2.3 Tendances, projections et
incertitudes relatives aux rejets mondiaux
de mercure

Les inventaires des émissions mondiales ont été
créés pour le rapport 2008 du Programme de
surveillance et d’évaluation de I’Arctique et du
Programme des Nations Unies pour I’environnement.
L'analyse des tendances temporelles des émissions
anthropiques mondiales de mercure dans
I’atmosphére entre 1990 et 2005 repose sur ces
inventaires et inclut un examen préliminaire des
tendances générales qui compare les données
disponibles pour 1990, 1995, 2000 et 2005. Ces
estimations des émissions anthropiques totales

de mercure dans I'atmosphére sont présentées a

la figure 2.7. Alors que les émissions de mercure
involontaires ont diminué entre 1990 et 2005, les
émissions découlant d’une utilisation volontaire de
mercure ont augmenté entre 1995 et 2005, ce qui a
occasionné une légere augmentation des émissions
totales entre 1995 et 2005.
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1600 de combustibles fossiles) et en matiéres premieres.
1400 1412 L’Europe et I’Amérique du Nord montrent des
iigg 1256 1284 tendances a la baisse. Les émissions mondiales de
%00 mercure sont donc considérées comme stables, car
600 les tendances a la baisse de I'Europe et de ’Amérique
400 du Nord compensent les émissions accrues de I'Asie.
200
0 L'inventaire des émissions anthropiques mondiales de
1990 1995 2000 2005 L, . ,
Année 2005 a également servi de base au développement
M Utilisation non intentionnelle (produit) B Utilisation intentionnelle de certains scénarios de premier ordre d’inventaires

des émissions pour 2020 (PSEA/PNUE, 2008). Les
scénarios d’inventaires et le travail de modélisation
basés sur ces inventaires sont présentés au

FIGURE 2.7 Estimations des émissions anthropiques
mondiales totales de mercure dans I’'atmosphere,
occasionnées par une « utilisation volontaire » et une

« utilisation involontaire » du mercure [Pacyna et al., Ch?pltr_e 9.Les e[nls_smns en vertu des ‘?'V,efs
2010]. (Une « tonne » correspond & une tonne métrique scenarios sont décrites au tableau 2.1. A I'heure
ou a 1000 kg.) actuelle, deux études ont tenté de prédire les

émissions anthropiques mondiales futures de mercure
dans I'atmosphére, notamment les estimations pour

Le continent qui affiche le plus haut taux et la 2020 selon trois scénarios (PSEA/PNUE, 2008; Pacyna
contribution la plus élevée est I'Asie, soit 70 % et al., 2010) et les estimations pour 2050 selon

des émissions mondiales, une hausse de 50 % par quatre scénarios du Rapport spécial sur les scénarios

rapport a 1990, en raison des forts taux de croissance d’émissions du Groupe d’experts intergouvernemental
eéconomique qui ont entrainé une forte demande en sur I'évolution du climat (Streets et al., 2009). D’autres
énergie (principalement basée sur la combustion travaux de ce genre doivent étre réalisés pour affiner

TABLEAU 2.1 Emissions mondiales de mercure en 2020 et en 2050 par scénario et par région (mg/an-)

Amérique Amérique Europe, Russie,  Asieet A I’échelle

Année - Scénario du Nord centrale et du Sud Airique Moyen-Orient Océanie mondiale Reférence

2005 — — — — — — 1439

2020 SQ 142.8 53.6 741 222.7 1358.6 1851.9 1
2020 EXEC 66.2 31.0 35.0 112.3 604.4 852.3 1
2020 MFTR 54.3 27.4 27.9 94.6 462.1 666.1 1
2050 A1B 225.9 473.6 509.6 676.5 2970.0 4855.6 2
2050 A2 2391 415.6 375.5 667.3 2208.5 3905.9 2
2050 B1 121.9 3404 357.0 358.1 1208.9 2386.2 2
2050 B2 131.3 331.2 308.1 398.0 1461.4 2629.9 2

SQ = « statu quo » : présume que les tendances, les pratiques et les utilisations actuelles qui engendrent les émissions de mercure dans I'atmosphére se

poursuivront.

CAE = « contrdle accru des émissions » : présume que I’économie progresse selon un taux qui dépend du développement futur des technologies industrielles
et des technologies antipollutions.

RMTF = « réduction maximale techniqguement faisable » : présume la mise en ceuvre de toutes les solutions et mesures disponibles, ce qui ménerait a la
réduction maximale des émissions de mercure et des rejets de mercure dans tous les milieux.

A1B :225,9; A2 : 239,1
B1:121,9;B2:131,3
A — PSEA/PNUE, 2008
B — Streets et al., 2009
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notre compréhension des voies d’entrée éventuelles
des émissions de mercure a venir.

Une quantité substantielle de travail a été nécessaire
par le passé afin d’évaluer I'incertitude associée aux
sources industrielles majeures, car il est plus facile
d’évaluer et de comparer des secteurs individuels
(Lindberg et al., 2007; Pacyna et al., 2003; Streets et
al., 2005; Swain et al., 2007). Bien que les estimations
actuelles des émissions anthropiques soient citées

avec une plus grande précision pour beaucoup
d’autres polluants, on accepte généralement une
incertitude de + 30 % pour les sources industrielles
majeures de mercure (voir le tableau 2.2; PNUE,
2013). Le tableau 2.3 résume les émissions des
secteurs sous forme de moyenne assortie d’un
intervalle fondé sur les incertitudes des estimations.
L'absence d’intervalle indique qu’aucune donnée n’est
disponible pour évaluer I'incertitude.

TABLEAU 2.2 Incertitude des estimations d’émissions de mercure par catégorie de source

Source industrielle Incertitude (= %)
Combustion fixe de combustible 25 %
Production de métaux non ferreux 30 %
Production sidérurgique 30 %
Production de ciment 30 %

Elimination et incinération des déchets
Production de mercure et d’or

Jusqu’a 5 fois supérieures

Inconnue

Reproduction du tableau 7, Pacyna et al., 2010, avec I'autorisation d’Elsevier.

TABLEAU 2.3 Estimations des émissions anthropiques mondiales de mercure dans I'atmosphére en 2005 pour
divers secteurs (données révisées du PSEA/PNUE, 2008).

Secteur

Emissions en
2005 (t)?

Contribution par rapport aux émissions
totales dans I’'atmosphére (%)

Combustion de charbon dans les centrales thermiques
et dans les chaudiéres industrielles

Chauffage domestique/autre combustion
Production d’or artisanale et a petite échelle
Production de ciment

Métaux non ferreux (cuivre, zinc, plomb)
Production aurifére a grande échelle

Autres déchets

Fonte de premiére fusion et acier, acier secondaire
Incinération des déchets

Industrie du chloralcali

Amalgames dentaires (incinération)®

Autres

Production de mercure

Total

498 (339-657)

382 (257-506)
323
189 (114-263)
132 (80-185)
111 (66-156)
74
61 (35-74)
42
47 (29-64)
27
26
9 (5-12)
1921

26

20
17
10
7

— = NN W s~ o

0.5
100

a) Représente la meilleure estimation : estimation (intervalle d’incertitude) ou estimation prudente (sans intervalle). Consultez PSEA/PNUE (2008) pour un
examen des incertitudes. b) Exclut les autres rejets occasionnés par la production, la manipulation, I'utilisation et I'élimination des amalgames dentaires.

Une « tonne » correspond & une tonne métrique ou a 1 000 kg.
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2.3 EMISSIONS DE MERCURE DU
CANADA

Dans le cas des émissions canadiennes, plusieurs
études ont servi de fondement aux estimations
actuelles. Les émissions de 1990 a 2010 se
composent d’une combinaison des émissions
ponctuelles et des estimations des émissions diffuses
afin d’assurer une couverture et une quantification
completes des émissions anthropiques. Les facteurs
d’émission calculés pour les métaux lourds des
fonderies de métaux non ferreux incluent le mercure
dans les données de production du début des

années 1990 d’un certain nombre de fonderies
d’importance (Skeaff et Dubreuil, 1997). Les calculs
sont fondés sur I'Inventaire national des rejets de
polluants (INRP) et le programme d’Accélération de

la réduction et de I'élimination des toxiques (ARET)
[jusqu’en 2000], qui ont fourni les données sous-
jacentes aux estimations d’aujourd’hui (section 2.3.1).

Les inventaires régionaux comprennent les données
recueillies pour les Maritimes (basées en partie sur
les données de I'Inventaire national des rejets de
polluants) et un inventaire des émissions indépendant
pour I'Ontario (Sang et Lourie, 1997). Dans la présente
étude, selon la disponibilité des données, on a calculé
ou estimé les facteurs d’émission afin d’établir un
apercu des émissions de mercure (les données
présentées ne se rapportent pas a une année en
particulier). Les auteurs affirment qu’un haut degré
d’incertitude est associé aux données présentées,

p. ex. a cause de I'utilisation de facteurs d’émission

estimatifs provenant d’autres pays, de Iutilisation
d’une valeur unique pour le contenu en mercure du
charbon, etc. Les émissions totales de mercure en
provenance de toutes les sources sont évaluées a

4 167 kg, dont 20 % émaneraient de la combustion
de combustibles fossiles, 15 %, des émissions
d’enfouissement, 11 %, de I'incinération des déchets
et 5 %, de I'activité industrielle (Sang et Lourie,
1997). Aucune étude similaire n’existe pour les autres
provinces et territoires du Canada. Les émissions vers
les eaux de surface ont été évaluées a 2 500 kg/an”!
(Sang et Lourie, 1997).

Il existe des réglements canadiens qui restreignent

les émissions de mercure aux échelles fédérale,
provinciale et municipale. Des normes pancanadiennes
sur les émissions de mercure sont mises en ceuvre
pour les principaux secteurs émetteurs de mercure
(production d’électricité au moyen de charbon,
fonderies de métaux, incinérateurs de déchets,
ampoules contenant du mercure et amalgames
dentaires). Dans le cas des centrales thermiques
alimentées au charbon, on a fixé un plafond a

1130 kg/an™" pour 2010 (les émissions estimatives
de ce secteur en 2010 étaient de 1 580 kg; voir le
tableau 2.4). A I'échelle provinciale, I’Alberta classe

le mercure comme un polluant d’intérét hautement
prioritaire, en particulier pour les centrales thermiques
alimentées au charbon qui visent une réduction

de 50 % de leurs émissions (Valupadas, 2009). La
Ville de Toronto restreint les rejets de mercure au
paragraphe 681-2 (code municipal de Toronto : égouts)
p. ex. dans le cas des rejets d’égout domestiques ou
unitaires, a 0,01 mg/L" de mercure (total) et dans

TABLEAU 2.4 Principaux secteurs émetteurs de mercure dans I'atmosphére au Canada pour certaines années

1990 1995 2000 2005 2010
Secteur
% (kg) % (kg) % (kg) %  (kg) % (kg)
Exploitation miniére et fusion
de métaux non ferreux 71 (24918) 32 (4661) 17 (1940) 23 (1701) 10 (542
Production d’énergie électrique 6 (2251) 14 (1995 36 (4006) 29 (2147) 30 (1580)

Industrie du ciment et du béton 1 (458) 3

(418) 4 (408) 3 (211) 6 (318)

Industries sidérurgiques 3 (897) 7 (965) 9 (980) 9 (673) 8 (420)

Secteur des déchets 11 (3837) 29 (4284 19 (2142) 19 (1400) 24 (1268)
Autres 8 (2901) 16 (2365 16 (1749 16 (1207) 22 (1188)
Emissions totales (en kg) 35 262 14 688 11 225 7 340 5315
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le cas des rejets d’égouts pluviaux, a 0,0004 mg/L-
' Dans son Reglement 90, la Ville de Montréal fixe
a un maximum de 3,9 pg/m la moyenne horaire
d’émissions totales de mercure dans I'atmosphére.

2.3.1 Inventaire national des rejets de
polluants (INRP)

Les inventaires des émissions de mercure
canadiennes existent depuis 1970 pour soutenir
I'élaboration des politiques nationales et
internationales. Ces inventaires surveillent aussi

la mise en ceuvre des politiques nationales et
provinciales et en évaluent I'efficacité. Les données
sur le mercure font partie d’un inventaire exhaustif
des émissions de polluants atmosphériques et ont été
activement tenues a jour de 1990 a 2010 en vue de
répondre aux récentes exigences du Conseil canadien
des ministres de I'environnement (CCME, 2006) et
d’autres initiatives provinciales. En outre, les données
de I'lnventaire national des rejets de polluants

sont intégrées au protocole sur les métaux lourds

de la Commission économique des Nations Unies
pour I’Europe (CEE-ONU), qui couvre explicitement

les émissions de mercure provenant de source
anthropique (CEE-ONU, 2013).

Les données d’inventaire présentées dans ce chapitre
sont le résultat d’un recalcul intégral des émissions
provenant de sources diffuses et d’une réévaluation
des émissions estimatives des installations entre
1990 et 2010. Les changements considérables
attribuables a ce recalcul sont examinés plus en détail
a la section 2.3.2 (Changements de méthode).

Les émissions de sources ponctuelles ont été
établies a partir du programme d’Accélération de la
réduction et de I'élimination des toxiques (programme
d’Accélération de la réduction et de I'élimination des
toxiques, un programme de réduction volontaire des
rejets qui a été en vigueur de 1994 a 2000) et des
programmes de I'Inventaire national des rejets de
polluants. Ces renseignements ont également été
complétés au moyen de données supplémentaires
provenant d’études réalisées par les associations
industrielles, les provinces et les territoires, et
d’études spéciales propres a certains sites. Les

émissions de sources diffuses sont évaluées au
moyen des statistiques sur le niveau d’activité et des
facteurs d’émission. Tout a été mis en ceuvre pour
éliminer la double comptabilisation des émissions
provenant de sources ponctuelles et diffuses.

Dans les années 1990, le programme d’Accélération
de la réduction et de I'élimination des toxiques

et les programmes de I'Inventaire national des
rejets de polluants ont controlé les plus grandes
sources d’émissions au Canada. En 2000, le seuil
de déclaration des rejets de mercure a été modifié,
passant de 10 tonnes a 5 kg de mercure fabriqué,
traité ou utilisé d’autre maniére. (Une « tonne »
correspond a une tonne métrique ou a 1 000 kg.
Cette convention est utilisée dans tout le rapport et
dans I'ensemble des figures et des tableaux). Par
suite de ce changement, les rejets totaux déclarés de
mercure dans I'atmospheére ont en fait doublé, parce
que des installations qui auparavant ne répondaient
pas aux exigences de déclaration ont commencé a
déclarer leurs rejets de mercure. Selon les données
des nouvelles sources de déclaration des émissions
a compter de 2000, les estimations des émissions
antérieures a 2000 ont été soigneusement examinées
et rajustées afin d’assurer la comptabilisation
appropriée de toutes les émissions de mercure.

Hagreen et Lourie (2004) ont évalué les principaux
inventaires des émissions canadiennes d’ou
proviennent les données utilisées pour I’élaboration
des politiques. En plus de I'lnventaire national

des rejets de polluants, les résultats d’une étude
identifiant les principaux secteurs contribuant aux
rejets de mercure (CCME, 2000) et d’un rapport
sur certains produits contenant du mercure

ont été examinés (Doiron et Napier, 1998). Les
renseignements sur les limitations et sur les
émissions non comptabilisées sont fournis.

2.3.2 Changements de méthode

L'inventaire des émissions de mercure du Canada

et les tendances en cette matiére nécessitaient des
mises a jour pour plusieurs années, car les inventaires
a compter de 2000 et les tendances établies pour
1990 a 1999 ont été réalisés au moyen de méthodes
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différentes et comprenaient des sources d’information

non vérifiables. Les mises a jour comprenaient les
plus récentes données déclarées par les installations
en vertu de I'lnventaire national des rejets de

polluants, des méthodes mises a jour pour les sources

diffuses et des renseignements supplémentaires
fournis par des associations et des consultants.

Par ailleurs les inventaires ont été restructurés selon
le schéma utilisé actuellement, qui est fondé sur la
communité des intéréts réglementaires (ou autre),
des processus utilisés et des matiéres produites.

Voici les changements particuliers aux fins de
réévaluation des émissions de mercure pour chaque
secteur industriel et pour les produits contenant du
mercure :

e |es émissions ponctuelles ont été examinées
pour vérifier la source des données (programme
d’Accélération de la réduction et de I'élimination
des toxiques, Inventaire national des rejets de

polluants, Environnement Canada, autre) et relever

les incohérences. Dans les cas ou suffisamment
de renseignements étaient disponibles, les
émissions par installation ont été interpolées a
I'aide de statistiques nationales ou provinciales
et d’information sur la production. Dans le cas de
certains secteurs sources mineurs pour lesquels
les données statistiques disponibles étaient
insuffisantes, la moyenne ou la valeur minimale
déclarée a été reportée rétrospectivement pour

1990. Ces modifications ont touché la plupart des

secteurs a divers degrés, par exemple, ceux du

traitement des métaux non ferreux, de I’aluminium,

des produits chimiques et des déchets, ainsi que
les secteurs commerciaux.

® | e secteur de la production d’électricité a partir
du charbon a fait I'objet de contrdles a maintes

occasions depuis la fin des années 1990 jusqu’aux

environs de 2005 et on a observé une certaine
discontinuité dans les tendances des émissions
par installation. Les estimations des émissions
d’Environnement Canada pour 1990 a 1999

étaient fondées sur les estimations des émissions

déclarées pour I'année 2000. Etant donné que ce

secteur a connu de nombreux changements durant

cette période (ajout de dispositifs antipollutions,
lavage du charbon, etc.), on croit que les
estimations sont faibles.

Linventaire du mercure dans les produits se
fondait sur la méthode du Minnesota (MPCA, 2001),
qui calcule la quantité de mercure disponible,

puis I'attribue a chaque source et en estime la
répartition entre les divers flux de déchets. Les
émissions en provenance de produits contenant

du mercure comprennent actuellement des
données de 1990 a 2010. La méthode de suivi

de I'utilisation des interrupteurs d’automobiles
contenant du mercure a été mise a jour et s’appuie
désormais sur les changements d’enregistrement
des véhicules et I'année modeéle plutdt que sur les
estimations du parc de véhicules.

Les méthodes d’évaluation des émissions et les
facteurs d’émission ont été mis a jour pour les
inventaires de 2007 a 2010. Les changements
touchent la combustion de combustible, le bitume
et les fonderies de métaux ferreux. Les estimations
des émissions provenant du bitume ont été
améliorées pour toute la série chronologique

en y intégrant les autres utilisations du bitume,
par exemple pour les toitures. L’utilisation de
carburant en agriculture (pour I'équipement
agricole fixe) a été séparée de la combustion

de combustible résidentielle.

On a mis au point une nouvelle méthode fondée
sur I'utilisation de soude pour I'industrie de la
fabrication du verre, qu’on utilise pour évaluer la
production totale de verre au Canada. On a aussi
mis au point une nouvelle méthode pour le facteur
d’émission du Royaume-Uni, qui représentait la
médiane entre le facteur d’émission PARCOM
ATMOS (van der Most et Veldt, 1992) et le facteur
d’émission de I'Inventaire national des rejets

de polluants de I’Australie.

Les estimations du secteur des pates et papiers
ont été fournies par un consultant qui travaille

a I'Association des produits forestiers du Canada
(APFC). On a eu recours a I'interpolation linéaire
des données de 1990 a 1995 qui ont ensuite été
extrapolées de facon linéaire jusqu’aux valeurs
déclarées actuelles de I'Inventaire national des
rejets de polluants.

Les émissions provenant de la fabrication de
noir de carbone ont été exclues. On a présumé
qu’elles faisaient plutdt partie des estimations
des émissions provenant de la combustion
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de combustible, qui correspond a la voie de
production habituelle du noir de carbone.

e 0Onaréévalué les émissions du secteur de la
chaux selon un facteur d’émission qui dépend
de la capacité des installations qui déclarent
actuellement leurs rejets en vertu de I'Inventaire
national des rejets de polluants. Les résultats
ont été appliqués a la production nationale,
puis répartis par installation et pondérés selon
la capacité. On a ainsi obtenu une estimation
prudente pour les autres installations qui
n’atteignent pas le seuil de déclaration de
I'Inventaire national des rejets de polluants.

En comparant les méthodes utilisées au Canada

a celles utilisées aux Etats-Unis (et dans d’autres
pays) pendant la production et I'amélioration de
I'inventaire des émissions de mercure canadiennes,
on a découvert qu’il reste encore des améliorations
a apporter dans les domaines suivants afin de mieux
caractériser les émissions de mercure du Canada :

® |a quantité de données disponibles
actuellement est insuffisante pour caractériser
adéquatement les émissions de mercure du
transport maritime commercial.

e | e rapprochement des installations déclarantes
et des sources diffuses doit étre amélioré afin
de réduire encore plus la possibilité de double
comptabilisation des émissions. A I'heure
actuelle, le rapprochement est réalisé sur la
base des émissions, mais il pourrait étre étayé
par des renseignements sur la production et
I'utilisation de combustibles (et leur contenu
estimatif en mercure) des installations
déclarantes.

e Plusieurs estimations du mercure dans les
produits sont fondées sur les méthodes des
Etats-Unis associées a trés peu d’information
canadienne. Il faut obtenir le nombre
réel de produits canadiens contenant du
mercure en cours d’utilisation, ainsi que des
renseignements sur leur taux de mise hors
service et leur élimination dans les divers flux
de déchets.

2.3.3 Emissions de mercure issu
d’activités antérieures au Canada

Les anciennes émissions (de 1800 a 1995) ont

déja été étudiées pour les provinces des Maritimes
[Nouvelle-Ecosse, Nouveau-Brunswick et fle-du-
Prince-Edouard] (Sunderland et Chmura, 2000a).

Les données de carottes de sédiments indiquent
d’importantes concentrations de mercure a compter
du début des années 1800 (Buckley et al., 1995).
Comparativement aux émissions des Etats-Unis,

qui ont atteint un sommet autour des années 1850
(Streets et al., 2011), le premier maximum
d’émissions de mercure dans les Maritimes n’a

été atteint que dans les années 1940, alors que la
combustion du charbon était a son point culminant.
Le charbon est responsable de 75 % des émissions
de mercure cumulatives de 50 tonnes survenues
entre 1800 et 1995, époque ou il a été remplacé

par des combustibles de remplacement tels des
produits pétroliers raffinés. Dans les années 1940, les
émissions annuelles de mercure ont atteint un niveau
record de 778 a 1 494 kg, I'intervalle témoignant

du haut degré d’incertitude. L'étude des émissions
passées est essentielle pour quantifier les émissions
de mercure issu d’activités antérieures qui composent
une partie imposante des émissions de mercure
d’aujourd’hui et qui, selon les estimations réalisées
pour les provinces des Maritimes, représenteraient
plus de 50 % des émissions anthropiques [de

570 a 900 kg provenant de sources passées
comparativement a 405 kg provenant de sources
contemporaines] (Sunderland et Chmura, 2000b).

La société Hudson Bay Mining et Smelting (HBMS)
a Flin Flon, au Manitoba, était une grande émettrice
de mercure au début des années 1990. La fonderie
de Flin Flon, entrée en exploitation au début des
années 1930, utilisait I'électroextraction par grillage
et lixiviation pour produire du zinc (Zoltai, 1988). Au
début des années 1990, ses émissions de mercure
totalisaient 19 ou 20 tonnes par année, mais avec
I'introduction de la technologie de la lixiviation sous
pression en deux étapes mise au point par Sherritt
pour I’extraction du zinc en 1993 (CCME, 2002),
ses émissions ont diminué a environ 8 tonnes et
ont continué de descendre pour atteindre moins

de 2 tonnes vers le milieu des années 1990. En
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2000, le charbon a été remplacé par des brileurs

au propane pour la fusion du cuivre (Outridge et

al., 2011). A l'arrivée de I’an 2000, les niveaux
d’émissions avaient baissé a 1,4 tonne et ont continué
de diminuer pour atteindre moins de 300 kg en

2010. En 2011, aucun rejet atmosphérique n'a été
déclaré (Environnement Canada, 2013a) par suite

de la fermeture de la derniére fonderie de cuivre en
2010 (AECOM, 2013). Les données sont basées sur
I'analyse des dépoussiéreurs électrostatiques, de
sorte qu’une sous-estimation des rejets totaux de
mercure est possible, puisqu’on n’a pas surveillé
directement les émissions de mercure élémentaire
gazeux (Outridge et al., 2011, citant Nilsen, 2003). Les
données sur les émissions de mercure déclarées (y
compris les données sur le zinc) ont fait I'objet d’un
controle critique dans le cadre d’une étude réalisée
par Outridge et al. (2011) au moyen de sédiments
lacustres et de carottes prélevés dans les environs
immédiats de I’exploitation. L’exposition aux alentours
des activités de fusion passait de faible a élevée, puis
a faible, selon la direction des vents prédominants.
On a déterminé des concentrations de mercure a la
hausse depuis le début des activités de fusion dans
les années 1930, puis des concentrations de mercure
a la baisse depuis le début des années 1990, ce

qui laisse supposer une importante contribution des
activités de fusion aux quantités de mercure dans

les environs immédiats de la fonderie. La mesure

de la composition de I'isotope du mercure a été
utilisée pour différencier la pollution au mercure
issue de I'exploitation miniere et de la fonderie du
fond géochimique local (p. ex. Sonke et al., 2010).
Une étude de composition des isotopes dans les
sédiments d’un lac a montré des hausses marquées
de mercure pour les années 1930, culminant dans
les années 1990, puis des diminutions par la suite,
conformément aux réglements sur les émissions
instaurés a la fin des années 1980. Les concentrations
de mercure dans les sédiments prés de la fonderie
étaient de 400 a 20 000 ng/g™. Ces résultats sont
conformes a ceux des études d’Outridge et al. (2011)
et de Harrison et Klaverkamp (1990), les derniers
rapportant des données de 1985. En résumé, les
études indépendantes ont observé les mémes
tendances des concentrations de mercure dans les
carottes de sédiments lacustres et de tourbe que
celles qu’on a déclarées en vertu de I'Inventaire

national des rejets de polluants. Un certain nombre de
mises en garde s’'imposent quant a la difficulté que
pose la comparaison des quantités émises absolues
(Outridge et al., 2011). Les activités courantes a Flin
Flon, en plus de I'exploitation miniére, comprennent
I’exploitation d’un concentrateur, I'utilisation de la
technologie de la lixiviation sous pression en deux
étapes mise au point par Sherritt pour I’extraction du
zinc et les activités d’une usine de filtres de cuivre
(Collins et al., 1994, Hudbay, 2013).

2.3.3.1 Etude de cas : tendances historiques de
la pollution au mercure selon les données des
carottes de glace

L'étude de cas ci-dessous présente un point de vue
historique sur la période s’étendant de 1940 a 2010
en ce qui concerne les concentrations des espéeces
de mercure dans I'Arctique. La zone d’accumulation
des glaciers et des calottes glaciaires peut préserver
un enregistrement des concentrations de mercure
atmosphérique passées et des dépdts sur la neige,
qu’on appelle archives glaciaires ou enregistrements
cryosphériques a long terme (p. ex. le tableau 9 dans
Durnford et Dastoor, 2011). L'air interstitiel piégé peut
étre extrait des carottes de glace, tandis qu’on peut
analyser la matrice de névé ou de glace directement
en vue d’y relever des formes particulieres de
mercure, pour ainsi reconstruire les variations passées
de la charge de mercure atmosphérique.

On a réalisé des enquétes au Groenland (Boutron et
al., 1998, Mann et al., 2005; Fain et al., 2009), dans
I’Antarctique (Jitaru et al., 2009), sur les glaciers de
latitude moyenne et d’altitude élevée de la partie
continentale des Etats-Unis (Schuster et al., 2002),
dans les Alpes francaises (Jitaru et al., 2003), dans
I’Himalaya (Wang et al., 2008) et en Asie centrale
(Eyrikh et al., 2003). Les comparaisons entre les
études sont difficiles en raison des différentes
méthodes analytiques utilisées. Des enregistrements
a long terme sont disponibles pour le centre du
Groenland (Fain et al., 2009), le sommet du glacier
Fremont dans la partie médio-continentale des
Etats-Unis (Schuster et al.,, 2002) et le glacier Belukha
dans les montagnes de I’Altai en Sibérie (Eyrikh et al.,
2003). Lemplacement de ces sites est présenté a

la figure 2.8.
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FIGURE 2.8 Emplacements des sites de carottage
dans I'némisphere nord et des sites de surveillance de
la qualité de I'air d'Alert et de Resolute dans I'Arctique
canadien

Les résultats indiquent que la pollution mondiale

au mercure dans I’lhémisphére nord a augmenté

de facon marquée pendant I’ére industrielle, la

plus forte augmentation s’étant produite aprés

la Deuxieme Guerre mondiale (Schuster et al.,

2002; Eyrikh et al., 2003). Les variations dans
I'accumulation du mercure au cours de 30 a

60 derniéres années sont loin d’étre synchrones

a I'échelle hémisphérique (voir la figure 2.9).

Sur le sommet du glacier Fremont, dans la

partie continentale des Etats-Unis (figure 2.9a),
I'accumulation de mercure total a culminé au milieu
des années 1980 pour ensuite diminuer, du moins
jusqu’a la fin des années 1990. On a attribué cette
diminution aux émissions industrielles de mercure

a la baisse a la suite de I'adoption de la Loi sur la
qualité de I'air et de ses modifications subséquentes
(Schuster et al., 2002). Au contraire, I'enregistrement
du glacier Belukha dans les montagnes de I'Altai

en Sibérie (figure 2.9b) montre plusieurs périodes
d’accumulation accrue de mercure total, d’abord
dans les années 1940, ensuite dans les années
1950 a 1980, puis de nouveau dans les années
1990. Les différences entre les enregistrements
donnent a penser que les divers sites géographiques
sont touchés par du mercure atmosphérique émis
de sources distinctes ou transporté par des voies
différentes.

Les enregistrements glaciaires des accumulations de
mercure de I’Arctique différent des enregistrements
de latitude moyenne. Les mesures du mercure total
dans le névé a Summit, au Groenland (figure 2.9c),
semblent indiquer que les accumulations de mercure
ont atteint leur sommet avant les années 1960
(Boutron et al., 1998). Par contre, un profil reconstruit
du mercure élémentaire gazeux dans I'atmospheére
au-dessus de Summit réalisé par Fain et al. (2009)
montre une plus longue période de concentration
maximale de mercure élémentaire gazeux entre le
milieu des années 1960 et le milieu des années 1980,
suivie d’une diminution dans les années 1990, ce

qui correspond généralement aux tendances des
émissions de mercure mondiales et aux mesures du
mercure élémentaire gazeux a des latitudes moyennes
a élevées dans I’'hémisphére nord (PNUE, 2008;
Steffen et al., 2005). Selon ces données, on peut poser
I’hypothése que les mesures antérieures du mercure
total étaient trop partielles pour cerner avec précision
les tendances temporelles. Autrement, ces résultats
pourraient laisser entendre une corrélation complexe
entre les accumulations de mercure total dans le
névé du centre du Groenland et les concentrations de
mercure élémentaire gazeux en altitude.

Au Canada, trois sites ont fait I'objet d’enquétes
durant I’Année polaire internationale 2007-2008
(figures 2.9d et 2.9e) : la calotte glaciaire Penny, au
sud de Ille de Baffin (67° N; figure 2.9d) ainsi que
la calotte glaciaire Agassiz et le champ de glace du
mont Oxford, dans I'ile d’Ellesmere (81 et 82° N;
figure 2.9e). Lenregistrement de la calotte glaciaire
Penny (figure 2.9d) montre une légére augmentation
des accumulations de mercure total depuis le milieu
des années 1960, ponctuées de fluctuations sous-
décennales. Au contraire, les deux enregistrements
de I'ile d’Ellesmere (calotte glaciaire Agassiz et
champ de glace du mont Oxford) semblent indiquer
une faible variabilité des accumulations de mercure
total au cours des 65 derniéres années, mise a part
une période de dépdts accrus du milieu a la fin des
années 1990 (figure 2.9e).

La forte similitude entre les enregistrements de

la calotte glaciaire Agassiz et du mont Oxford

s’avere particulierement importante, parce que ces
enregistrements ont été produits et datés de maniére
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FIGURE 2.9 Tendances des concentrations de mercure atmosphérique ou de I'accumulation nette sur la période
allant de 1940 a 2010, selon les données des archives glaciaires de I'hémisphére nord. a) Mercure total dans le
glacier Belukha dans les montagnes de I'Altai en Sibérie (redessiné a partir d'Eyrikh et al., 2003; b) Mercure total

dans le sommet du glacier Fremont, dans le Wyoming, aux Etats-Unis (Schuster et al., 2002);

¢) mercure total du

néve et de la glace (points et ligne; Boutron et al., 1998; Mann et al., 2005) et mercure élémentaire gazeux (parties
ombrées bleues; redessiné a partir de Fain et al., 2009) dans I'air interstitiel, mesuré a Summit, au centre du
Groenland; d) mercure total sur la calotte glaciaire Penny, au sud de I'ille de Baffin; e) mercure total sur la calotte
glaciaire Agassiz et le champ de glace du mont Oxford, dans I'lle d'Ellesmere; f) mercure atmosphérique filtrable
total mesuré a Resolute, dans I'lle Cornwallis. (Li et al., 2009) et mercure élémentaire gazeux mesuré a Alert,

dans l'lle d'Ellesmere (Cole et Steffen, 2010).

indépendante a partir de deux sites d’échantillonnage
séparés d’environ 100 km. Les deux enregistrements
peuvent étre comparés aux mesures du mercure
atmosphérique filtrable total de Resolute (74°

N) pour la période entre 1974 et 2000 (Li et al.,
2009) et aux données de surveillance du mercure
élémentaire gazeux d’Alert (82° N; Cole et Steffen,
2010) depuis le milieu des années 1990. Les deux
séries de données, celle du mercure atmosphérique
filtrable total et celle du mercure élémentaire gazeux,
révelent une diminution graduelle de la charge

de mercure atmosphérique de I'Extréme-Arctique
canadien au cours des derniéres décennies. Il est
cependant remarquable de constater que ni I'une ni

I'autre de ces séries chronologiques n’ait enregistré
I'épisode d’accumulation accrue de mercure total des
années 1990 observée dans les deux enregistrements
glaciaires de la calotte glaciaire Agassiz et du mont
Oxford. Encore une fois, cette constatation donne

a penser que les liens entre les accumulations

de mercure total sur les glaciers polaires (et
possiblement aussi sur les glaciers non polaires)

et les concentrations de mercure élémentaire

gazeux ne sont pas simples et directs.

Comparativement a I'lle de Baffin et au centre du
Groenland, les fles de I’Extréme-Arctique canadien
sont connues pour étre les plus touchées par les
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masses d’air polluées poussées a travers I'océan
Arctique depuis I’Eurasie (Goto-Azuma et Koerner,
2001). Les accumulations élevées de mercure total
représentées dans les enregistrements glaciaires

des années 1990 de I'ile d’Ellesmere pourraient
découler de certains changements dans les émissions
de mercure régionales en provenance de I’Eurasie
(PNUE, 2008) ou dans I'advection transpolaire durant
cette période, possiblement modulés par I'oscillation
arctique (Eckhardt et al., 2003; Cole et Steffen, 2010).
Une autre hypothése serait que d’autres changements
dans la chimie de Iair arctique ont contribué aux
accumulations de mercure total accrues dans le

névé durant les années 1990. Par exemple, on a
observé des augmentations des niveaux d’ozone
troposphérique (Oltmans et al., 2006) et il s’agit la
d’un aspect important du dépdt des émissions de
mercure durant les épisodes d’appauvrissement du
mercure atmosphérique (Aspmo et al., 2005; Steffen
et al., 2008).

Pour I'instant, on n’a trouvé aucune raison justifiant
les écarts régionaux observés. Néanmoins, ces
divergences laissent supposer qu’en ce qui concerne
les dépots et les accumulations de mercure
atmosphérique dans I’Arctique, on ne peut se
contenter de mesurer seulement I’air ambiant sous
peine de passer outre a d’importantes fluctuations.
Pour distinguer et déterminer I'influence relative

de I'intensité des sources d’émissions, des voies

de transport et des processus de dépdt sur les
enregistrements glaciaires des accumulations de
mercure, il faudra peut-étre y intégrer des séries de
données provenant de carottes de glace ainsi que
les résultats des efforts de modélisation du transport
atmosphérique (p. ex. Durnford et al., 2010).

Comme il a été démontré ci-dessus, la relation entre
les données sur le mercure des carottes de glace

et les changements des émissions est complexe.

S'il est vrai que la longue durée de vie du mercure
élémentaire gazeux rend possible la répartition et le
dépot du mercure a I'échelle mondiale et que la glace
peut refléter les changements dans les quantités
d’émissions (p. ex. une charge de mercure trois fois
plus élevée dans I'Arctique depuis I'industrialisation;
voir Shotyk et al., 2003; d’autres données de Schuster
et al., 2002, semblent indiquer une augmentation

de deux a sept fois), d’autres variations des
concentrations de mercure dans les carottes de
glace ne peuvent s’expliquer exclusivement par le
déplacement des masses d’air et I'emplacement des
sources d’émissions (Weller, 2009). Les processus
ultérieurs au dépdt ont besoin d’espéces de mercure
gazeux réactives et le piégeage dans la poussiére
peut engendrer des concentrations de mercure
supérieures durant les épisodes froids (Jitaru ef al.,
2009). L'activité microbienne, la transformation et le
déplacement des especes de mercure sous forme
de méthylmercure, de mercure gazeux réactif, de
mercure particulaire total et de mercure élémentaire
gazeux (p. ex. dans les réseaux trophiques) peuvent
se solder par des modifications des concentrations
que nous devons comprendre et dont nous devons
tenir compte quand il s’agit d’examiner les dépdts de
mercure dans les sources de stockage a long terme
telles la glace glaciaire (AMAP, 2011). Par ailleurs,
les données sur les émissions naturelles provenant
de I'activité volcanique et de I'érosion des rochers
présentent de sérieuses incertitudes qui rendent
difficile I'évaluation globale des données anthropiques
(Pyle et Mather, 2003).

2.3.4 Sources de mercure vers
I'atmosphére au Canada

Au Canada, les émissions de mercure dans
I'atmosphére proviennent de diverses sources qu’on
peut regrouper largement selon les catégories
suivantes :

e Combustion de combustibles fossiles
e Procédés industriels

e tilisations volontaires de mercure (c.-a-d.
produits industriels et de consommation contenant
du mercure)

Les émissions nationales totales de mercure du
Canada couvrant tous les secteurs et tous les
rejets vers tous les milieux de I’environnement ont
diminué, passant d’environ 80 tonnes en 1970 a
environ 5,6 tonnes en 2010. Les données de la
figure 2.10 représentent la période entre 1990 et
2010 [en tenant compte du changement du seuil,
qui est passé de 10 tonnes a 5 kg] (Environnement
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Emissions (kg)

Canada, 2010a). Ces données sont présentées aux
tableaux 2.4 et 2.5. Les émissions absolues par
secteur dans I'atmosphére et dans I'eau s’établissent
respectivement a 35 tonnes en 1990 pour 5,3 tonnes
en 2010, et a 0,7 tonne en 1990 pour 0,3 tonne

en 2010. La baisse marquée des émissions de
mercure dans I'atmospheére découle de changements
de procédés a une installation de production de zinc
a Flin Flon, au Manitoba (section 2.3.3) de sorte qu’en
1995, les émissions de mercure étaient d’environ
14,5 tonnes comparativement a 35 tonnes en 1990.

40 000
30000
20 000

10 000

FIGURE 2.10 Tendances des émissions canadiennes
totales de mercure entre 1990 et 2010

Les concentrations de mercure dans le combustible,
tel le charbon, varient selon son origine et sa qualité.
De méme, les émissions provenant du traitement des
matieres varient selon la quantité de mercure qu’elles
contiennent a 'origine et les dispositifs antipollutions
utilisés. Par conséquent, la répartition des émissions
de mercure dans ces trois grands groupes de secteurs
sources, comme il est indiqué ci-dessus, pose un défi.
En 2010, les sources de combustion de combustible
représentaient un peu plus du tiers des émissions
totales de mercure, les procédés industriels, un peu
moins du tiers, et les produits, un tiers. La répartition
relative des émissions de mercure en provenance

des différents secteurs industriels de I'inventaire des
émissions de 2010 est exposée a la figure 2.11.

@ Industrie de I’extraction et de la fonte de métaux non ferreux
@ Production d’électricité (centrales)
Industrie du ciment et du béton
@ Industries sidérurgiques
@ Secteur pétrolier en amont
Incinération des déchets
@ Autres secteurs de traitement des déchets
@ Autres (produits, combustion, industrie, etc.)

FIGURE 2.11 Répartition des principaux secteurs
ayant contribué aux émissions nationales de mercure
en 2010. La catégorie Autre/combustion correspond

a la combustion résidentielle de combustible et a la
combustion de bois de chauffage domestique. La
catégorie Autre/émissions industrielles correspond p.
ex. aux émissions de l'industrie des pates et papiers et
de I'extraction de minerai de fer.

Les émissions provenant du cycle de vie des produits
qui contiennent du mercure découlent de leur
fabrication, de leur utilisation et de leur élimination.
Voici les principaux groupes de produit contenant

du mercure : amalgames au mercure, interrupteurs
au mercure (p. ex. dans les automobiles), piles,
ampoules, thermomeétres, thermostats et équilibreuses
de roues. Les rejets de mercure de ces produits
peuvent survenir s’ils se brisent, pendant leur
transport, quand on les recycle et quand on réutilise
les matériaux dans lesquels ils sont confinés.
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TABLEAU 2.5 Rejets de mercure dans I'eau en provenance de sources canadiennes, par secteur

Secteur 1990 1995 2000 2005 2010
% (kg % (kg % (kg % (kg % (kg)
Aluminium 0,4 (3) 0,4 (3) 0,5 (3) 0,3 2 2,0 (7
Ciment et béton 0,0 (0) 0,0 (0) 0,0 (0) 0,0 (0) 0,0 0)
Substances chimiques 0,8 (6) 16 (12 09 (6) 0,0 0) 0,1 0)
Sidérurgie primaire 0,5 4) 0,5 (4) 0,7 4 0,5 (4) 1,1 (4)
Sidérurgie secondaire 1,3 9) 1,4 (100 15 9) 0,9 (6) 0,7 2
Exploitation de mines et de carriéres 8 (55) 7 (55) 9 (55) 3 (22) 2 8)
Fonte et affinage des métaux non ferreux 8 (57) 11 (78) 5 (30) 8 (56) 7 (25)
Pates et papiers 13 (98 13 (98 15 (90) 11 (79) 23 (80)
Pétrole en amont 0,3 2 0,3 2 0,3 2 0,0 (0) 0,0 0)
Autres industries 2 (13) 2 (16) 1 (6) 1 5) 1 (3
Production d'énergie électrique 2 (17) 2 (17) 3 (17) 2 (17) 2 7)
Manutention de cargaisons maritimes 0.0 (0) 0,0 (0) 0,1 (0) 0,0 (0) 0,0 (0)
Autres sources diverses 11 (78) 7 (53) 7 (41) 6 (40) 14 (46)
Sites d'enfouissement 7 (7) 6 (45) 5 (32) 3 (23) 6 (19)
Traitement de I'eau et des eaux usées 46 (335) 46 (335 52 (317) 64 (457) A1 (138)
Brlilage a I'air libre 0,1 (1 0,1% (0 0,1 (0) 0,1 (1 0,1% (0)
Total des rejets dans I'eau (en kg) 725 729 611 713 340

Les émissions de produits proviennent des secteurs
et catégories ci-dessous de | I'Inventaire national
des rejets de polluants :

e Sidérurgies — four a arc électrique et recyclage
d’acier

e Autres industries — pieces électroniques,
incinération municipale et autre, humain, autres
sources diverses

e Déchets — sites d’enfouissement, traitement
des eaux usées et feu a ciel ouvert

Vous trouverez plus de détails sur les produits sources
et les points de rejet du mercure dans le document

« Substance Flow Analysis of Mercury in Products »
(MPCA, 2001).

La plus grande source d’émissions de mercure au
Canada provient de la combustion de combustibles
fossiles pour la production d’électricité. Les autres
sources de mercure au Canada découlent de
I’exploitation des ressources naturelles, notamment
les secteurs du traitement du minerai, de la fonte et
de I'affinage des métaux non ferreux, de la fabrication

de ciment, de 'industrie pétroliere en amont et de la
production sidérurgique. Au Canada, les contributions
du secteur minier aux émissions atmosphériques

de mercure sont faibles.

Les données obtenues d’études de mesure sont
souvent intégrées aux inventaires des émissions

de mercure et servent d’études modéles pour des
installations semblables ou I'on n’a effectué aucune
mesure. Les études de cas ci-dessous présentent,

a titre d’exemple, les profils d’émission de mercure
découlant de la production d’énergie électrique et les
émissions provenant de sites d’enfouissement. Ces
études donnent un apercu de I'acquisition de données
et des concentrations de mercure qu’on retrouve
dans le panache d’une centrale thermique alimentée
au charbon ainsi que des espéces de mercure
qu’émettent les sites d’enfouissement. L'objectif de
ces études consiste a mieux comprendre les sources,
les processus et les puits des espéces de mercure
concernées.
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2.3.4.1 Etude de cas : concentrations de mercure
dans les émissions d’une centrale thermique
alimentée au charbon

Une description détaillée de cette étude est
présentée au chapitre 4 et les principaux résultats
ont été publiés par Deeds et al. (2013). En résumé,
on a mesuré par avion le panache d’une centrale
électrique afin d’en déterminer les concentrations

de différentes especes de mercure, dont le mercure
élémentaire gazeux a longue durée de vie et des
especes plus réactives a courte durée de vie, comme
le mercure gazeux réactif et le mercure particulaire
total. Dans les panaches de centrales électriques,

les contributions de ces espéces de mercure varient
selon les propriétés du charbon br(ilé, les conditions
de combustion et les dispositifs antipollutions installés
(Edgerton et al., 2006). Ces trois espéces de mercure
se comportent différemment dans I’environnement
(comme il est décrit au chapitre 4). Par conséquent,
nous devons comprendre leurs concentrations et
leurs réactions dans cet environnement. En outre,

la compréhension actuelle de la composition des
panaches de centrales électriques est trés lacunaire.

Le panache de la centrale thermique alimentée au
charbon de 3 640 MW de Nanticoke, en Ontario, a été
examiné dans cette étude. Les résultats indiquaient
des concentrations accrues de mercure élémentaire
gazeux dans le panache (comparativement a I'air
ambiant) de 6,0 pg/m= a 6,4 ng/m-3 (en moyenne,
0,83 ng/m-3 + 30 %). Les concentrations de
mercure gazeux réactif du panache variaient entre 6
et 530 pg/m-3 (en moyenne, 130 pg/m-3 = 50 %).
Enfin, les concentrations de mercure particulaire
total du panache variaient entre 1 et 250 pg/m-3
(en moyenne, 50 pg/m-3 = 40 %). Le pourcentage
de mercure élémentaire gazeux, de mercure gazeux
réactif et de mercure particulaire total du panache
(mercure élémentaire gazeux : 82 %; mercure
gazeux réactif : 13 %; mercure particulaire total :

5 %) semblent différer considérablement par rapport
aux mesures des gaz (mercure élémentaire gazeux :
53 %; mercure gazeux réactif : 43 %; mercure
particulaire total : 4 %) selon les données fournies
ultérieurement par Lyng et al., 2005, qui confirment
les données typiques d’Amérique du Nord de Pacyna
etal., 2006. On a posé I’hypothése dans les études

de modélisation que les réactions a I'intérieur du
panache, comme la réduction (conversion du mercure
gazeux réactif en mercure élémentaire gazeux)
favorisée par le SO,, pourraient étre responsables de
ce changement de 'espece de mercure prédominante
(Lohman et al., 2006). Par contre, I'hypothése selon
laquelle le mercure gazeux réactif est réduit en
mercure gazeux élémentaire n'a pu étre confirmée
dans I'étude de Deeds et al. (2013), car la modification
de la proportion de mercure élémentaire gazeux
pourrait aussi étre attribuable a la dilution du panache.
Par ailleurs, les concentrations de mercure gazeux
réactif, qui sont trés faibles et prés de la limite de
détection des instruments utilisés, se situent dans les
limites des incertitudes associées a I'échantillonnage
et aux mesures en raison de procédures différentes.
Cette étude souligne la nécessité de méthodes

de mesure exactes et précises et d’une meilleure
caractérisation du mercure gazeux réactif, puisque
les émissions d’especes de mercure (et leur partage
en mercure élémentaire gazeux, en mercure gazeux
réactif et en mercure particulaire total) en provenance
de Nanticoke sont un facteur essentiel pour
déterminer si les activités de la centrale de Nanticoke
constituent une source importante de mercure sous
forme de mercure gazeux réactif dans le milieu
environnant.

2.3.4.2 Etude de cas : efficacité du Plan de
gestion des produits chimiques sur les rejets
de mercure dans I'atmosphére et dans I’'eau en
provenance de sites d’enfouissement

Un rapport de 2011 préparé pour Environnement
Canada par Conestoga-Rovers & Associates résume
les résultats des échantillonnages réalisés dans
certains sites d’enfouissement de déchets solides
municipaux au Canada. L'objectif de ces programmes
de surveillance était d’échantillonner et d’analyser la
présence et la concentration de substances cibles,
dont le mercure et le méthylmercure, dans les lixiviats,
ainsi que le mercure dans les gaz d’enfouissement.
Dans certains cas, le rapport évaluait aussi les rejets
de mercure total et de méthylmercure des sites
d’enfouissement étudiés et extrapolait ces données
pour évaluer les charges rejetées annuellement

dans I'environnement canadien en provenance de
I’ensemble des déchets solides municipaux.
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TABLEAU 2.6 Statistiques des résultats analytiques du mercure dans les lixiviats des sites d'enfouissement
(de 2008 a 2011) et taux calculé d'élimination par traitement

Avant le traitement Aprés le traitement

Nombre d'échantillons supérieurs

a la limite de détection de la méthode 7/62 (11 %) 114 (7 %)
Valeur minimale (mg/L™) ND (0,00002) ND (0,00002)
Valeur maximale (mg/L™) 0,03 ND (0,0004)
Valeur moyenne (mg/L") 0,0007 0,0001
Valeur médiane (mg/L™) 0,0001 0,000075
Taux moyen d'élimination sur les lieuxe — 28 %

Limite de détection de la méthode (LDM) : de 0,00002 a 0,00040 mg/L".

Le taux d'élimination correspond a la différence de pourcentage entre les concentrations de I'échantillon avant et apres le traitement. La limite de détection
de la méthode est utilisée a des fins de calcul en remplacement des valeurs de non-détection indiquées en laboratoire. La valeur maximale est calculée a
I'aide de la limite de détection de la méthode si les concentrations sont inférieures a la limite de détection de la méthode indiquée en laboratoire. La valeur
maximale détectée des échantillons apres le traitement était de 0,00005 mg/L". ND (« non détecté ») : la substance n'a pas été détectée au-dela de la limite

de détection de la méthode indiquée en laboratoire.

Les 12 sites d’enfouissement qui ont participé

au programme d’échantillonnage de lixiviats de

2011 se composaient de deux sites de I'ouest du
Canada et de dix sites du centre du Canada. Un

des sites d’enfouissement du centre du Canada
échantillonné en 2008 a été éliminé et remplacé pour
les programmes de 2009 et de 2010 et deux sites
d’enfouissement supplémentaires ont été ajoutés au
programme en 2011. Trois des sites d’enfouissement
disposaient d’un traitement des lixiviats sur place
pour éliminer ou réduire les niveaux de contaminants
(enlévement sur les lieux) avant le déversement dans
un plan d’eau ou une usine de traitement des eaux
usées. En 2010, neuf des dix sites d’enfouissement
ayant fait I'objet d’un échantillonnage des gaz
d’enfouissement disposaient d’un traitement des

gaz d’enfouissement préalable a la combustion. Tous
les sites d’enfouissement participants présentaient
un taux d’enfouissement annuel supérieur a

40 000 tonnes de déchets solides municipaux par
an, avaient sur place plus de 1 000 000 tonnes de
déchets et disposaient d’un systéme fonctionnel de
collecte des lixiviats.

Mercure et méthylmercure dans le lixiviat

La concentration maximale de mercure relevée
dans les échantillons de lixiviat prélevés pendant
les programmes d’échantillonnage de 2008 a 2011
s’élevait @ 3 000 ng/L™, alors que la concentration

moyenne préalable au traitement était de 700 ng/L" et
la concentration moyenne postérieure au traitement,
de 100 ng/L™" (voir le tableau 2.6).

Une diminution de la limite de détection indiquée en
laboratoire pour les programmes d’échantillonnage de
2010 et de 2011 a occasionné une augmentation du
nombre d’échantillons ou du mercure était détecté au-
dela de la limite de détection indiquée en laboratoire.
Les charges polluantes n’ont pas été calculées pour
le mercure, car plus de 80 % de tous les résultats
pour I'ensemble des années d’échantillonnage

étaient inférieurs a la limite de détection indiquée en
laboratoire. Le taux moyen d’élimination sur place du
mercure calculé selon les trois sites disposant d’un
traitement des lixiviats s’établissait a environ 28 %.

La concentration maximale de méthylmercure relevée
dans les échantillons de lixiviat prélevés pendant

les programmes d’échantillonnage de 2010 et 2011
s'élevait a 1,6 ng/L", alors que la concentration
moyenne préalable au traitement était de 0,4 ng/L" et
la concentration moyenne postérieure au traitement,
de 0,1 ng/L". On a établi par extrapolation que la
quantité annuelle estimative de méthylmercure

rejeté dans I'eau de surface est d’environ 0,004 kg
pour ’ensemble du Canada, selon le produit de
lixiviation canadien total et la concentration moyenne
de méthylmercure. Elle est évaluée a moins
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de 0,010 kg selon le 90e centile de concentration
de méthylmercure. Le taux moyen d’élimination sur
place du méthylmercure calculé selon les trois sites
disposant d’un traitement des lixiviats s’établissait a
environ 20 % (voir les détails au tableau 2.7).

Mercure dans les gaz d’enfouissement

La concentration maximale de mercure relevée
dans les échantillons de gaz d’enfouissement
prélevés pendant les programmes d’échantillonnage
de 2008 a 2010 s’élevait a 920 ng/m, alors que

la concentration moyenne préalable au traitement
était de 290 ng/m et la concentration moyenne
postérieure au traitement, de 370 ng/m.

La concentration maximale de 920 ng/m- est
nettement plus élevée que la moyenne (tableau 2.8).

Le volume total de gaz d’enfouissement produit

(selon les données de 2005 d’Environnement Canada)
a été utilisé en combinaison avec les données de

cet échantillonnage pour extrapoler les charges de
substance en provenance des gaz d’enfouissement au
Canada. Les charges indiquées sont le produit de la
concentration moyenne dans les gaz d’enfouissement
avant le traitement et du volume total annuel estimatif
de gaz d’enfouissement imbriilé au Canada. Selon

la concentration moyenne avant le traitement, les
émissions estimatives totales de mercure dans

TABLEAU 2.7 Statistiques des résultats analytiques du méthylmercure dans les lixiviats des sites d'enfouissement

(en 2010 et 2011) et taux calculé d'élimination par traitement

Avant le traitement

Apres le traitement

Nombre d'échantillons supérieurs
a la limite de détection de la méthode

Valeur minimale (ng/L™")

Valeur maximale (ng/L™")

Valeur moyenne (ng/L™")

Valeur médiane (ng/L™")

Taux moyen d'élimination sur les lieux

31/32 (97 %) 7/9 (78 %)
0,04 ND (0,05)
1,6 0,3
0,4 0,1
0,25 0,08
— 20 %

Limite de détection de la méthode (LDM) : de 0,00005 a 0,05 mg/L"

TABLEAU 2.8 Statistiques sur les résultats analytiques du mercure dans les gaz d'enfouissement (de 2008 a 2010)

Avant le traitement

Aprés le traitement

Nombre d'échantillons supérieurs
a la limite de détection de la méthode

Nombre d'échantillons inférieurs a la limite de
détection de la méthode

Valeur minimale (mg/m-)
Valeur maximale (mg/m®)
Valeur moyenne (mg/m)
Valeur médiane (mg/m)
Valeur du 90¢ centile (mg/m-3)
Taux moyen d'élimination

14/47 (28 %) 10/27 (37 %)
33 17
0,0000024 0,0000043
0,00092 0,00090
0,00029 0,00037
0,00020 0,00009
0,00080 0,00080

— 25,8 %

Nombre d'échantillons analysés : 74
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I’environnement canadien en provenance des gaz
d’enfouissement totalisent moins de 1 kg par an.

Des échantillonnages supplémentaires pourraient
aider a préciser cette estimation afin de déterminer
si les sites d’enfouissement constituent une source
importante d’émissions de mercure atmosphérique
au Canada. Les mesures du diméthylmercure

dans le gaz ne faisaient pas partie de cette étude.
Plusieurs facteurs d’incertitude doivent é&tre pris en
considération quant aux statistiques présentées sur
les lixiviats et les gaz d’enfouissement. Dans le cas
des lixiviats, la limite de détection utilisée (800 ng/m-3)
durant les deux premiéres années du programme a
donné lieu a une majorité de non-détections (ND). Par
ailleurs, tous les échantillons de gaz d’enfouissement
prélevés pendant le programme de surveillance de
2008 ont engendré des valeurs ND. La diminution de
la limite de détection a entrainé une augmentation
des résultats quantifiables en 2010, tant pour les
lixiviats que pour les gaz d’enfouissement. Dans le
cas des gaz d’enfouissement, en 2010, neuf résultats
analytiques ont été invalidés en vertu des critéres

de rendement d’assurance et contrdle de la qualité
en laboratoire qui servent a valider les données
d’émissions de mercure des tubes d’échantillonnage
utilisés (OhioLumex, 2010). De méme, les données
jugées non représentatives ont été exclues des
calculs du taux d’élimination pour les lixiviats et les
gaz d’enfouissement, ce qui pourrait avoir influé

sur I'exactitude des taux d’élimination calculés (si

les données exclues étaient en fait valides). Le taux
d’élimination des gaz d’enfouissement est resté le
méme que le taux d’élimination moyen de 2010
parce qu’aucune donnée avant et aprés le traitement
des gaz d’enfouissement n’était disponible pour les
programmes d’échantillonnage de 2008 et de 2009.

2.3.5 Sources de mercure dans I'eau

Les inventaires des émissions de mercure dans
I’eau sont rares. Aucun ensemble de données
exhaustif n’est disponible concernant les rejets
de mercure dans I’eau (PNUE, 2013). Au Canada,
les rejets de mercure dans I'eau sont déclarés en
vertu du programme de déclaration obligatoire
de I'Inventaire national des rejets de polluants.

Néanmoins, les installations de chaque secteur
déclarant de I'lnventaire national des rejets de
polluants ne déclarent pas toutes les rejets dans
I’eau, que ce soit parce qu’elles ne satisfont pas les
criteres de déclaration, parce qu’elles n’ont aucun
rejet ou parce qu’elles n’ont pas suffisamment
d’information pour faire une déclaration. Le manque
de connaissances détaillées sur les données
particuliéres aux rejets dans I’eau complique encore
davantage I’établissement d’inventaires exhaustifs.
Les lacunes de connaissances se rapportent
notamment a I'origine du mercure, a la production,
aux points de rejet, au traitement de I'eau sur
place, aux procédures de traitement de I’eau sur
place et a I'écoulement de I'eau sur les lieux. En
I'absence de ces connaissances détaillées et d’un
examen approfondi des sources et des points de
rejet, I'extrapolation des rejets dans I'eau déclarés
pour I'ensemble des secteurs s’est avérée difficile.
En conséquence, les estimations calculées a partir
des données disponibles sur les rejets dans I'eau
comportent une plus grande part d’incertitude que
dans le cas des rejets dans I'atmosphére.

En 2000, le seuil de déclaration du mercure a été
modifié, ce qui s’est traduit par une augmentation
des rejets dans I'eau déclarés, comme ce fut le cas
lors de la suppression des dispenses de déclaration
pour les installations de traitement des eaux usées.
Loption d’estimations des rejets de mercure dans
I'eau antérieurs par extrapolation rétrospective, selon
les modifications des statistiques économiques et
démographiques, n’a pas été utilisée étant donné
que les utilisations de mercure étaient plus élevées
dans les années antérieures et que les efforts de
lutte antipollution se sont accrus récemment. Par
conséquent, aucune estimation des rejets antérieurs
ne sera fournie. Ainsi, pour estimer les rejets
antérieurs a I’an 2000, on a utilisé la moyenne des
rejets déclarés. Dans le cas des produits contenant du
mercure, il a été possible d’utiliser la tendance passée
des rejets dans I'eau grace a I'information statistique
disponible et a la connaissance des changements
dans les efforts de recyclage et dans I'utilisation du
mercure. On a ainsi établi les contributions relatives
par secteur aux rejets de mercure dans I'eau, comme
lillustre la figure 2.12 (les chiffres absolus sont
présentés au tableau 2.5).
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FIGURE 2.12 Contributions des secteurs aux rejets de
mercure dans I'eau en 2010

La principale source de rejets de mercure dans
I'eau correspond au traitement des eaux usées,

qui représente entre 40 et 64 % des rejets entre
1990 et 2010. En 2008, le Canada comptait plus de
3 700 installations de traitement des eaux usées
en exploitation (Environnement Canada, 2013b)

et en 2010, seules 182 d’entre elles ont fait une
déclaration en vertu de I'lnventaire national des
rejets de polluants, car la plupart des petites et
moyennes installations ne répondaient pas aux
criteres de déclarations. Sur ces 182 déclarants,

36 ont déclaré des rejets de mercure, dont 23 ont
indiqué des rejets dans I’eau tandis que les autres
déclaraient des transferts aux fins d’élimination

ou de recyclage. Ces 182 installations déclarantes
couvrent environ 55 % de la population canadienne
(Environnement Canada, 2013c). Le total combiné
des rejets de mercure dans I'eau et des transferts
de mercure de ces 36 installations déclarantes était
de 507 kg, ce qui correspond a plus du triple des
rejets de mercure en provenance de produits dans
le flux d’eaux usées. Considérant le fait que ces

36 installations sur 182 qui ont déclaré des rejets de
mercure en 2010 desservent moins de 40 % de la

population, il existe probablement d’autres sources
de mercure dans le flux d’eaux usées que celles qui
sont comptabilisées dans I'inventaire des produits.
D’autres travaux sont donc nécessaires en ce qui
concerne ces sources.

Le secteur dominant des rejets dans I'eau est
celui du traitement des eaux usées, de sorte que
les provinces les plus populeuses présentent les
plus grandes proportions des rejets nationaux
dans cette catégorie. La quantité de rejets dans
I'eau de I’Alberta a considérablement augmenté
a cause des rejets déclarés d’une unique usine
de pates et papiers. La proportion par secteur
demeure semblable tout au long de la période de
1990 a 2010, a I'exception de rejets élevés déclarés
ponctuellement (figure 2.13).

Alberta
28%

Colombie-
Britannique
18%

FIGURE 2.13 Proportions des rejets de mercure dans
I'eau des provinces (2010)

La figure 2.14 présente un apercu de la tendance

des rejets de mercure dans I'eau de 1990 a 2010.

Les données représentent la limite inférieure

des rejets dans I'eau, car les estimations sont
incomplétes. Les rejets dans I'eau déclarés varient
beaucoup d’une année a I'autre, mais indiquent une
tendance globale a la baisse, en particulier a compter
de 2000, malgré les modifications apportées aux
exigences de déclaration. Aucune projection des futurs
rejets dans I’eau du Canada n’a été réalisée.
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FIGURE 2.14 Proportions des rejets de mercure dans
I'eau des provinces (2010)

2.3.5.1 Etude de cas : rejets en provenance des
usines de traitement des eaux usées

L’étude de cas ci-dessous indique les rejets des
especes de mercure en provenance du secteur du
traitement des eaux usées, qui est responsable de
41 % de I'ensemble des rejets dans I'eau en 2010
(tableau 2.5). En 2008, en vertu du Plan de gestion
des produits chimiques, Environnement Canada a
amorcé un programme national de surveillance des
eaux usées qui englobait la surveillance de métaux
communs, tel le mercure. Ce programme visait a
améliorer notre compréhension des niveaux de
plusieurs substances chimiques entrant dans les
usines de traitement des eaux usées municipales en
provenance de sources résidentielles, industrielles,
commerciales et institutionnelles. Il visait également
a comprendre dans quelle mesure ces substances
sont éliminées par les procédés de traitement des
eaux usées communément employés au Canada.

Les usines de traitement des eaux usées municipales
ne sont pas congues pour éliminer les substances
chimiques a I'état de traces (en parties par milliard
ou en parties par billion), mais des travaux antérieurs
en Europe, aux Etats-Unis et au Canada ont démontré
que certaines substances sont éliminées durant
certains procédés de traitement (Ratola et al., 2012).
Les procédés d’« élimination » du mercure des eaux
usées incluent la volatilisation, la photodégradation,
la biodégradation et la séparation des matiéres
solides.

Le programme de surveillance couvrait des usines

de traitement des eaux usées municipales de tout

le Canada, représentant les types de procédé de
traitement des eaux usées les plus communs au
Canada : étangs facultatifs et aérés, traitement
chimique primaire, traitement biologique secondaire
et traitement biologique avancé pour I'élimination des
nutriments. Le protocole de collecte d’échantillons
est décrit dans la fiche de renseignements « Le
monitoring et la surveillance de I'environnement a
I'appui du Plan de gestion des produits chimiques »
(Environnement Canada, 2011). En résumeé, les
échantillons composites d’influent et d’effluent des
eaux usées, y compris des échantillons ponctuels

des biosolides traités, sont recueillis pendant

trois jours consécutifs en été et en hiver, puis font
I'objet d’'une analyse quant au mercure total au
moyen de méthodes normalisées (APHA, 2005). Les
concentrations de mercure total dans les influents
des eaux usées (eaux usées brutes de la collectivité)
s'échelonnent entre moins de 0,009 et 1,67 pg/L"

(n = 209; échantillons prélevés entre 2009 et 2012).
Les concentrations de mercure total dans les effluents
des eaux usées traitées s’échelonnent entre moins de
0,009 et 0,301 pg/L" (n = 209; échantillons prélevés
entre 2009 et 2012).

Les biosolides constituent le produit solide final de

la séparation et du traitement des matiéres solides
en suspension dans les eaux usées. On a détecté du
mercure dans tous les échantillons de biosolides (n
= 135; échantillons prélevés entre 2009 et 2012), a
des concentrations varient de 0,01 a 1,56 pg/g™'. La
concentration maximale mesurée dans les biosolides
était de 31,4 pg/g"; par contre cette valeur est
beaucoup plus élevée que celle qui vient au second
rang, soit 9,02 pg/g™'. Ces résultats indiquent que le
plus important mécanisme d’élimination du mercure
durant le traitement des eaux usées pourrait bien
étre la séparation des matiéres solides, puisque les
concentrations dans les solides se sont généralement
aveéreées trois fois plus élevées que celles des
effluents. En général, le mercure des influents

était bien éliminé des effluents (médiane de 94 %
d’élimination pour tous les types de traitement).
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2.3.6 Répartition géographique des rejets
de mercure ponctuels

A I'heure actuelle, 170 installations ou sources
ponctuelles déclarent des émissions en vertu du
programme obligatoire de I'lnventaire national des
rejets de polluants et représentent 66 % (3 429 kg)
des émissions atmosphériques déclarées en 2010.
En 1990, les émissions de sources ponctuelles
comptaient pour environ 88 % des émissions
atmosphériques et cette part relative diminue de
fagon constante, encore plus rapidement que les
estimations des sources diffuses, en paralléle avec
la diminution continue des émissions provenant des
installations.

La figure 2.15 illustre la répartition géographique des
émissions de mercure en 2008 au Canada. La plupart
des installations des principaux secteurs émetteurs
énumérés au tableau 2.4 (section 2.3.4) sont visibles
en rouge ou en orange. Les niveaux jaunes et vert

pale indiquent les émissions en provenance de plus
petites sources ponctuelles déclarantes et de sources
diffuses ainsi que les parties de I'inventaire associées
a des produits. La plupart des sources émanant de
secteurs ou de produits sont réparties selon des
variables substitutives fondées sur la population.

Les figures 2.16 a 2.18 ciblent les principaux secteurs
d’activité économique et centres de population

du Canada, soit le corridor Windsor-Québec, les
Prairies et les basses-terres continentales de la
Colombie-Britannique.

Aux fins de comparaison, selon les données pour
2008 de I'Environmental Protection Agency des
Etats-Unis, les émissions locales des régions un, deux,
trois et cing du nord-est, qui bordent les Grands Lacs,
comptent pour un peu plus du tiers des émissions
totales des Etats-Unis (figure 2.19). En y ajoutant la
région quatre, cette partie de I'Est compte pour 55 %
des émissions des Etats-Unis (tableau 2.8) et les
régions frontalieres du Canada, pour 47 %.
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FIGURE 2.15 Représentation graphique de la densité des émissions de mercure nationales en 2008
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Emissions de mercure (Hg) a I'échelle nationale en 2008
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(a 'exclusion des sources naturelles)
-Corridor Windsor-Québec-

oy

LEGENDE

Kg/Km2
Mains que 0,001
0,001- 0,005
0,005-001
0,1-0,058

- Flus que 005

I* Environment Environnement Division de l'inventaire et de |a déclaration des rejets de polluants, février 2013
Canada Canada Donnges sur les émissions de polluants atmasphériques de IINRP, 2008 Canadﬂ

FIGURE 2.16 Représentation graphique de la densité des émissions de mercure dans le corridor Windsor-Québec
en 2008
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FIGURE 2.17 Représentation graphique de la densité des émissions de mercure dans les provinces des Prairies
en 2008
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FIGURE 2.18 Représentation graphique de la densité des émissions de mercure dans les basses-terres
continentales de la Colombie-Britannique en 2008

FIGURE 2.19 Régions de I'Environmental Protection Agency des Etats-Unis (USEPA, 2013)
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TABLE 2.9 Emissions de mercure des Etats-Unis par région de I'Environmental Protection Agency des Etats-Unis, &
I'échelle nationale et a I'échelle continentale (USEPA, 2008)

Région de I'Environmental Emissions de mercure  Emissions des Etats-Unis Proportion des
Protection Agency (en kg) a I'échelle continentale émissions nationales
Région 1 de I'EPA 1036 1036 2%
Région 2 de I'EPA 1380 1380 3%
Région 3 de I'EPA 6 382 6 382 12 %
Région 4 de I'EPA 10725 10725 20 %
Région 5 de I'EPA 11 045 11 045 21 %
Région 6 de I'EPA 9363 9363 17 %
Région 7 de I'EPA 4529 4 529 8 %
Région 8 de I'EPA 3886 3886 7%
Région 9 de I'EPA 5077 5014 9%
Région 10 de I'EPA 1596 — —
Terres tribales 210 210 0%
Région de I'EPA inconnue 29 — —
Total 55 258 53 570
2.3.7 Tendances des rejets de mercure présente la contribution relative de certains des
au Canada plus importants secteurs contribuant aux émissions

atmosphériques au Canada.

Selon les données disponibles et le récent recalcul
des émissions du Canada pour la période de 1990
a 2010, on peut déterminer les tendances des
émissions de mercure. Ces renseignements aideront
les modélisateurs a établir des projections pour

les périodes a venir (section 2.5). Les analyses

des tendances sont présentées pour les émissions
canadiennes, puis examinées dans un contexte
mondial. Par ailleurs, une analyse plus large de la
tendance de la pollution au mercure est présentée
selon les enregistrements des carottes de glace de
I'Arctique (section 2.3.3.1). Les données de 1940 a

La figure 2.20 montre la tendance des émissions

de mercure au Canada de 1970 & 2010. A noter que
les estimations et les données étaient disponibles
pour 1970, 1975 et 1978, et dans une moindre
mesure pour 1980 et 1988. Certaines données
supplémentaires ont servi a compléter les données et
les inventaires antérieurs sur le mercure, mais aucun
inventaire des émissions détaillé et rigoureux n’a été
réalisé pour cette période passée. La tendance fournie
pour les années 1970 a 1989 se veut indicative et
comporte une large marge d’erreur.

2010 proviennent de plusieurs endroits de I’Arctique, 80000
y compris du Canada, et elles illustrent de quelle fagon
I'Arctique est touché par les émissions de mercure 60 000
par I'intermédiaire du transport a grande distance. @
: . L £ 40000
La connaissance des problemes liés au mercure, 2
les reglements, les changements technologiques 5
et les avantages connexes aux efforts de réduction 20:000
des autres contaminants (p. ex. par I'utilisation de
combustibles moins polluants) ont entrainé une 0
réduction des émissions dans la plupart des secteurs PG F DTS S S S
au Canada. En raison du développement économique Année
et des avancées technologiques, les contributions
relatives des secteurs aux émissions canadiennes FIGURE 2.20 Tendance des émissions
totales changent constamment. Le tableau 2.4 atmosphériques de mercure de 1970 4 2010

(Environnement Canada, 2013)
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Selon la tendance des émissions, on estime que les
émissions du Canada ont diminué de 93 % depuis
les années 1970. Ces réductions correspondent plus
ou moins chronologiquement a la fermeture de la
mine de mercure du lac Pinchi, a I'introduction de
nouveaux réglements environnementaux visant les
usines de chloralcali, a I'élimination progressive de
I'utilisation du mercure dans les produits médicinaux,
les pesticides et les fongicides, a la modification des
procédés a la société Hudson Bay Mining et Smelting,
a la mise en ceuvre du programme Accélération de

la réduction et de I'élimination des toxiques (ARET),

a I'instauration de normes pancanadiennes sur le
mercure (touchant plusieurs secteurs industriels),

a la Liste critique des ingrédients dont I'utilisation
est restreinte ou interdite dans les cosmétiques et a
d’autres initiatives. La liste détaillée de ces mesures
est présentée dans le document « Stratégie de gestion
du risque relative au mercure » d’Environnement
Canada, publié en octobre 2010 (Environnement
Canada, 2010b).

La figure 2.21 montre les contributions relatives

de I'Inventaire national des rejets de polluants, des
données sur d’autres sources ponctuelles et des
estimations des sources diffuses pour la période

de 1990 a 2010. Les données sur d’autres sources
ponctuelles comprennent les données du programme
d’Accélération de la réduction et de I'élimination

des toxiques et les estimations fournies par des
associations (ciment et pates et papiers). Certaines
installations déclaraient leurs émissions deux fois,

au programme d’Accélération de la réduction et de
I'élimination des toxiques et a I'Inventaire national des
rejets de polluants, de 1994 a 1999, alors seules les
données de I'lnventaire national des rejets de polluant
sont été utilisées aux fins de présentation dans la
figure 2.21.
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FIGURE 2.21 Proportions relatives des données sur
les sources ponctuelles et diffuses dans les émissions
atmosphériques totales de mercure. Bleu : Inventaire
national des rejets de polluants P; vert : estimations
des sources diffuses; rouge : données sur d'autres
sources ponctuelles.

Les estimations des sources diffuses (non déclarées
pour I'industrie ou autrement) pour la période de 1990
a 1999 représentent généralement de 30 & 95 % (en
moyenne ~71 %) des émissions atmosphériques de
mercure. Aprés la modification du seuil de déclaration
de I'lnventaire national des rejets de polluants en
2000, on a observé une augmentation spectaculaire
des émissions de mercure déclarées par les
installations, ce qui a limité la partie attribuable aux
sources diffuses a 47 % en 2000, puis a 30 a 35 %
par la suite.

Dans I’ensemble, on a constaté une réduction de

85 % des émissions de mercure entre 1990 et 2010.
Cette diminution est principalement attribuable

aux changements apportés aux procédés des

mines de métaux non ferreux et du secteur des
fonderies, ainsi qu’a des répercussions économiques
et réglementaires sur ce secteur. Le secteur des
déchets a réduit ses émissions de 76 %, celui de la
production d’énergie électrique, de 30 % (bien que
sa contribution relative ait augmenté entre 1990 et
2010, passant de 6 a 30 %), le secteur sidérurgique,
de 54 % et le secteur des produits chimiques, de

95 %. Plusieurs secteurs dont les émissions sont
moindres sont restés relativement constants ou ont
réduit leurs niveaux d’émissions. En raison de la
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croissance constante de I’exploitation des sables
bitumineux, le secteur pétrolier en amont a présenté
des augmentations relativement élevées, cependant,
il continue de ne représenter qu’environ 4,6 % des
émissions de mercure totales du Canada.

Actuellement, la combustion de combustibles
fossiles aux fins de production d’énergie électrique
est la principale source d’émissions de mercure,
représentant 30 % des émissions totales (les chiffres
absolus sont présentés au tableau 2.4). Le secteur
des déchets contribue a hauteur d’environ 24 % des
émissions, selon la répartition suivante : incinération
(9 %), sites d’enfouissement (4,7 %), traitement des
eaux usées (2,6 %) et combustion a I'air libre (2,4 %).
Le secteur du ciment et du béton représente 6 % des
émissions totales, les mines de métaux non ferreux
et les fonderies, 10 % et le secteur sidérurgique, 8 %.
Beaucoup d’autres secteurs émettent du mercure

a cause de la présence de mercure a I'état de

trace dans les matiéres brutes et les combustibles,
auxquels s’ajoutent les rejets des produits contenant
du mercure qui deviennent peu a peu hors d’usage,
mais continuent d’occasionner des émissions de
mercure en petites quantités en provenance d’autres
secteurs. Ces émissions de mercure nationales,
provinciales et territoriales sont présentées sur le site
Web de I'Inventaire national des rejets de polluants

d’Environnement Canada.

Il a été démontré que le pétrole brut du Canada
contient des quantités relativement petites de
mercure, soit environ 2,6 = 0,5 ng/g™" de pétrole
(Hollebone et Yang, 2007), qui sont déclarées dans

le cadre du programme de déclaration obligatoire
des émissions de I'Inventaire national des rejets de
polluants. Les technologies antipollutions mises en
ceuvre réduisent diverses émissions de polluants et
ont entrainé une baisse des émissions de mercure.
La majorité des contrdles visant le mercure dans

le secteur des centrales thermiques alimentées au
charbon ont été réalisés vers la fin des années 1990
jusqu’en 2006 ou 2007, de sorte que les estimations
de ce secteur sont bien caractérisées. Le charbon
canadien contient des niveaux de mercure
s'échelonnant de 0,036 a 0,086 ppm dans le cas du
charbon subbitumineux de I'Alberta. Des valeurs de
deux a quatre fois plus élevées ont été observées
dans le cas du lignite a haute teneur en cendres, du
silt charbonneux, des délits argileux, du charbon altéré
et du charbon minéralisé (Yudovich et Ketris, 2005).
Goodarzi (2002) a examiné le contenu en mercure
des charbons canadiens en utilisant la spectroscopie
d’absorption atomique en vapeur froide étant donné
que I'ouest du Canada, I’Ontario et la Nouvelle-Ecosse
dépendent de la production d’électricité a partir du
charbon. Des échantillons de charbon d’alimentation

TABLEAU 2.10 Emissions totales de mercure provinciales et territoriales et pourcentage du total national pour

certaines années

Province 1990 2000 2010
(kg) % (kg) % (kg) %

Alberta (1184) 3% (1062) 16 % (1175) 22 %
Colombie-Britannique (3 668) 10 % (1139) 6 % (549) 10 %
Manitoba (20 169) 57 % (1231) 13 % (366) 7%
Nouveau-Brunswick (729) 2% (436) 5% (158) 3%
Terre-Neuve-et-Labrador (253) 1% (184) 2% (122) 2%
Nouvelle-Ecosse (384) 1% (261) 5% (139) 3%
Territoires du Nord-Ouest (79) 0% 4 0% (13) 0%
Nunavut 2 0% 2 0% 2 0%
Ontario (4 426) 13% (2 675) 31 % (1191) 22 %
lle-Prince-du-Edouard (35) 0% (27) 0% (16) 0%
Québec (3 667) 10 % (1 296) 15 % (730) 14 %
Saskatchewan (662) 2% (575) 7% (855) 16 %
Yukon 4 0% 2 0% 1 0%
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ont été prélevés en Alberta et en Nouvelle-Ecosse, et
leur contenu en mercure variait de 0,03 a 0,05 mg/
kg™ de charbon dans le cas du charbon des mines
d’Alberta et de 0,15 a 0,16 mg/kg™" dans le cas du
charbon de Nouvelle-Ecosse (Goodarzi et Goodarzi,
2004). Dans une étude de suivi, les cendres de

cing filons de charbon de I'ouest du Canada ont

été analysées et leurs concentrations de mercure
variaient de 0,029 (charbon) a 1,27 mg/kg™" (bentonite
L2). On a aussi observé une corrélation positive entre
le rendement en cendres et la teneur en mercure.

Les émissions provenant de produits représentent
environ 34 % des émissions totales de mercure

du Canada. Ce total comprend les émissions
provenant des fonderies, des fours a arc électrique

et des secteurs des déchets. Bien qu’on ait observé
des baisses importantes des émissions totales
provenant des produits (d’environ 3,7 a 1,5 t/an), leur
contribution relative a augmenté, passant de 11 % en
1990 a 24 %.

Les estimations des émissions des secteurs des
déchets se composent d’une combinaison des
émissions déclarées (23 %) et des émissions
estimatives découlant du mercure dans les produits
(77 %). Cette derniére proportion est élevée et il
faudra obtenir plus de renseignements pour mieux
caractériser les émissions du secteur des déchets
dans son ensemble.

Les émissions sectorielles par province et leurs
programmes respectifs visant la réduction et la
réglementation des émissions de mercure en
particulier affichent des tendances a la baisse
similaires entre 1990 et 2010 (figure 2.12). Ces baisses
sont directement liées a la réduction de la production
de ce qui fut la plus grande source d’émissions de
mercure du Canada, I'installation de production de

zinc de Flin Flon (tableau 2.10). Les figures 2.22

et 2.23 montrent que toutes les provinces et tous les
territoires ont déclaré des baisses des émissions de
mercure, sauf la Saskatchewan, qui affiche une hausse
(tableau 2.10), et I'Alberta, dont les émissions sont
restées les mémes entre 1990 et 2010. L'augmentation
en Saskatchewan découle du doublement des
émissions provenant de la production d’électricité a
partir du charbon et de petites augmentations dans les
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FIGURE 2.22 Tendance provinciale des émissions
atmosphériques de 1990 a 2010
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FIGURE 2.23 Tendance provinciale des émissions
atmosphériques de 2000 a 2010

On estime que les émissions provenant du cycle

de vie des produits contenant du mercure sont a la
baisse depuis 1995, comme I'illustre la figure 2.24.
La contribution relative des produits a I'inventaire
total est en constante évolution en raison de la teneur
en mercure des produits individuels, des quantités
de produits devenant hors d’usage, de I'arrivée de
nouveaux produits, de I’absorption par le recyclage et
des émissions changeantes des autres sources. Les
émissions des produits sont a la baisse parce qu’on
a cessé d’utiliser du mercure dans certains produits,
augmenté le recyclage, instauré des réglements sur
I'élimination du mercure et diminué les quantités

de mercure dans les produits. On peut penser par
exemple a la réduction de 40 a 8 mg de la quantité
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de mercure contenue dans chaque tube fluorescent,
a I'élimination de I'utilisation d’interrupteurs au
mercure dans les véhicules et au réglement sur
I'élimination des interrupteurs a mercure en Ontario.
Les fongicides au mercure ne sont plus homologués
et un grand nombre d’incinérateurs ont été fermés
(comparativement a la situation en 1990). Enfin, les
thermometres médicaux contenant du mercure ne
sont plus offerts sur le marché.
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FIGURE 2.24 Emissions atmosphériques provenant
du cycle de vie des produits contenant du mercure

2.3.8 Description des rejets canadiens
prévus

Selon les tendances des émissions établies a partir
des données existantes, des études de modélisation
ont servi a établir des projections des émissions

de mercure futures. Les estimations sont fondées
sur la demande en énergie et 'activité économique
consécutive, décrites dans les sections qui suivent.

Les projections d’émissions du Canada sont produites
a I'aide du modele énergie-émissions-économie du
Canada [modele 3E] (Environnement Canada, 2008b).
Le modele 3E est un modéle intégré qui combine

un modeéle de I'offre et de la demande énergétique

a un modele macroéconomique (le modéle
Informetrica [TIM]). Il englobe les multiples régions

et secteurs d’émissions du Canada, de sorte qu’il
permet de simuler I'offre, le prix et la demande des
combustibles. A I'origine, le modéle 3E a été créé pour
les gaz a effet de serre (GES), puis il a été modifié de

facon a inclure les émissions passées de polluants
atmosphériques en vue d’établir des projections
d’émissions de polluants atmosphériques (précurseurs
de smog et certaines substances toxiques). La

figure 2.25 est une représentation schématique du
modéle 3E.

Les projections d’émissions pour le mercure, les
polluants atmosphériques et les gaz a effet de

serre dépendent d’un certain nombre de facteurs
économiques (p. ex. I'offre et la demande en énergie
et la croissance économique, entre autres). Les
projections économiques sont ajustées selon celles
qu’a utilisées Finances Canada dans le budget de
2012, y compris les perspectives économiques.

Les projections a plus long terme basées sur

les perspectives économiques a court terme de
Finances Canada comprennent des projections

de croissance de la productivité (Environnement
Canada, 2012) et les projections de croissance
démographique de Statistique Canada (Finances
Canada, 2012). De méme, les prévisions des projets
d’approvisionnement énergétique d’envergure

de I'Office national de I’énergie (ONE) ont été
intégrées au modéle pour établir les variables et

les hypothéses clés (p. ex. exploitation des sables
bitumineux, augmentation importante de la capacité
hydroélectrique ou mise a niveau et ajout de centrales
nucléaires). Les prévisions d’approvisionnement
tiennent compte des renseignements fournis par les
experts de I'industrie et reflétent le point de vue le
plus récent du gouvernement en ce qui concerne
I'évolution du secteur de I'approvisionnement
énergétique du Canada. Elles intégrent également
les données du Rapport d’inventaire national (RIN)
1990-2010 : Sources et puits de gaz a effet de serre
au Canada, de Ressources naturelles Canada et de
la Energy Information Administration des Etats-Unis.
Le document « Tendances en matiere d’émissions
au Canada 2012 » (Environnement Canada, 2012)
présente plus de détails sur le résumé des données
économiques et des hypotheses clés.

Les modifications de la politique et de
I'investissement concernant la technologie de
controle des émissions sont intégrées au modéle
pour en déterminer I'incidence sur I’économie et le
rajustement de la demande et de la production. Les
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FIGURE 2.25 Schéma des interactions dans le modéle 3E (Macaluso, 2009)

projections d’émissions du modele 3E comprennent
les mesures provinciales, territoriales et fédérales
relatives aux gaz a effet de serre et aux polluants
atmosphériques au printemps 2012. Ces données
influent & des degrés variables sur les projections
d’émissions de mercure. Les mesures relatives

aux gaz a effet de serre a I'échelle provinciale ou
territoriale comprennent, par exemple, la taxe sur
les combustibles fossiles de la Colombie-Britannique
(mise a jour a 30 $/tonne), I'élimination progressive
de la production d’électricité a partir de charbon en
Ontario et le plafond imposé par la Nouvelle-Ecosse
sur les émissions de gaz a effet de serre du secteur
de I'électricité. Les mesures fédérales relatives

aux gaz a effet de serre comprennent la norme de
rendement pour la production d’électricité a partir
de charbon, les initiatives environnementales telles
I'initiative BcOENERGIE pour I’électricité renouvelable
et I'initiative écoENERGIE Rénovation, ainsi que le
Réglement sur les émissions de gaz a effet de serre
des automobiles a passagers et des camions légers
dont la mise en ceuvre est prévue de 2017 a 2025.
Les mesures relatives aux polluants atmosphériques
correspondent, par exemple, a la Stratégie
pancanadienne sur les émissions acidifiantes et

au plan de réduction des émissions industrielles

de I’Ontario. La liste compléte des mesures et les
références sont présentées au tableau A.1.7 des

« Tendances en matiére d’émissions au Canada

2012 » (Environnement Canada, 2012).

Au moment d’effectuer les projections, le modéle 3E
utilise les données passées sur les émissions de
polluants atmosphériques et I'offre et la demande
d’énergie, ainsi que les hypothéses économiques
pour « démarrer » (c.-a-d. pour préparer les grilles
du modéle avec des données de référence). Les
hypothéses de Finances Canada et de I'Office national
de I'énergie, les prévisions macroéconomiques et

les prévisions de I'offre et la demande d’énergie

sont créées simultanément (Finances Canada, 2012).
Le modele intégre ensuite les mesures provinciales
et fédérales relatives aux gaz a effet de serre et aux
polluants atmosphériques. Les émissions passées de
polluants atmosphériques sont intégrées de maniere
exogene au modéle 3E, par province et par secteur,
pour les émissions liées a des combustibles et a

des procédés.

Les projections d’émissions de polluants
atmosphériques sont créées au moyen de
coefficients d’émission et établies en utilisant les
émissions de la derniére année documentée et les
facteurs appropriés, soit les combustibles utilisés
par province et par secteur ou la production brute
du secteur économique visé. Les émissions liées
a des combustibles sont associées au facteur de
quantité de combustibles utilisés alors que les
émissions liées a des procédés (n’utilisant pas
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de combustible) sont associées au facteur de
production brute. Le coefficient des émissions de
polluants atmosphériques est le rapport entre les
plus récentes émissions de polluants atmosphériques
par province et secteur et la quantité correspondante
de combustibles utilisés. Les coefficients pour

les émissions des polluants atmosphériques sont
ensuite appliqués aux facteurs résultants, tout en
incluant les effets des changements de politique

et de contrdle des émissions, afin d’obtenir une
projection préliminaire des émissions. Ces projections
sont ensuite vérifiées avec les experts en la matiére
d’Environnement Canada et les autorités provinciales
et territoriales par I'intermédiaire du groupe de travail
sur les émissions du Conseil canadien des ministres
de I'environnement afin de s’assurer que toutes les
initiatives et ententes nationales, provinciales et
territoriales ont été correctement prises en compte
dans les résultats du modeéle.

Le modele 3E permet de simuler efficacement les
divers aspects au niveau national et au niveau de
I’ensemble des secteurs. Néanmoins, quand on
divise les résultats au niveau provincial ou a une
échelle inférieure, I'incertitude augmente a cause
des hypothéses posées sur la situation de I’économie
provinciale ou territoriale et des secteurs individuels.
Une analyse de sensibilité est certainement possible
a I'aide du modele 3E, mais elle ne portera pas
exclusivement sur le mercure. Les projections
d’émissions de mercure sont fondées sur le scénario
de référence décrit dans les « Tendances en matiére
d’émissions au Canada 2012 ». D’autres scénarios
d’émissions s’appuyant sur diverses hypotheses
sont présentés dans le rapport des « Tendances en
matiére d’émissions au Canada 2012 » Le manque
de données a rendu impossible I'établissement de
projections des rejets aux Etats-Unis.

Selon les résultats du modele, les émissions de mercure
du Canada devraient étre relativement constantes

a I'avenir (figure 2.26). Aprés 2010, les importantes
réductions prévues des émissions en provenance des
secteurs de la fonte et de I'affinage des métaux non
ferreux, des pates et papiers, de la production d’énergie
électrique seront compensées par les augmentations
prévues en provenance du secteur des déchets et
d’autres secteurs divers. Ces augmentations présument
qu’il y aura peu de changement quant au taux de rejet
du mercure provenant des produits, ce qui engendrera
une hausse. Par contre, il demeure difficile de quantifier
les changements touchant les rejets des produits et

les changements touchant le recyclage parce que les
reglements visant les produits ne sont pas encore
entrés en vigueur. Des protocoles d’entente avec les
associations (p. ex. les dentistes) visant la réduction
des rejets de mercure existent déja, mais aucun

cadre juridique contraignant n’a été mis en place

(ni a I'échelle nationale ni a I'échelle internationale).
Les autres secteurs contribuant de fagon minime
observeront une augmentation de leurs émissions due
a la croissance démographique et a la demande accrue
de matériaux.
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FIGURE 2.26 Tendances passées et projections des
émissions atmosphériques de mercure au Canada
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2.3.9 Incertitudes touchant les inventaires
des rejets du Canada

La quantité de mesures détaillées et d’estimations
disponibles varie en fonction de chacun des secteurs
qui fournissent des données a un inventaire des
émissions. En outre, la méthode utilisée pour générer
les données sur les émissions varie selon la source et
le procédé concernés. Par conséquent, les émissions
décrites comportent un certain nombre d’incertitudes
qui se rapportent notamment a I’exactitude des
méthodes statistiques employées, a I'exactitude des
facteurs d’émission appliqués aux installations qui
sont mal caractérisées, aux estimations relatives

a la disponibilité des dispositifs antipollutions et a
I'efficacité des systémes de captage du mercure,

et a la comparabilité de la collecte et du traitement
des données provenant des divers organismes de
déclaration nationaux et internationaux (PNUE, 2008).

Aucune évaluation quantitative de I'incertitude de
I'inventaire canadien des émissions de mercure

n’a été réalisée. Plusieurs des principaux secteurs
émetteurs (p. ex. production d’électricité a partir

du charbon, fabrication de ciment, sidérurgie) ont
réalisé des controles des émissions de mercure. Le
secteur des métaux communs utilise une approche
fondée sur le bilan massique qui tient compte de la
teneur en mercure du minerai traité et des produits
finis. La poursuite de ces contrdles diminuera le
degré d’incertitude, mais du fait de la variabilité

des concentrations de mercure dans les matiéres
premiéres et les combustibles, il en restera toujours
une certaine part. Le tableau 2.10 présente le
pourcentage d’émissions de mercure évalué au
moyen de diverses méthodes pour chacun des
secteurs. Les émissions de mercure des procédés de
fonte de I'aluminium comprennent le mercure contenu
dans la bauxite et I'utilisation de combustibles

TABLE 2.11 Pourcentage des émissions estimatives de mercure selon diverses méthodes et par secteur.

Toutes les valeurs sont exprimées en pourcentage (%).

SO et e S FERL FEste Goiod
Fonte d'aluminium — 1 82 — 17 — —
Ciment et béton — 3 29 — 12 1 55
Substances chimiques — — — — 100 — —
Industries sidérurgiques — 1 8 — 2 33 56
Minerai de fer — — — — 0 85 15
Exploitation de mines et de carriéres — 8 0 — 42 1 49
][\glrr:gjxet fonderies de métaux non 0 0 . 13 0 . 86
Pates et papiers — — — — 81 0 19
Bois — — — — 100 — —
Pétrole en amont — 48 — — 5 — 47
Pétrole en aval — 4 — — 82 13 0
Autres industries — — 1 — 49 — 50
Combustion de provenance commerciale — 34 — — 0 34 32
Production d'énergie électrique — 22 70 — 3 5 0
Incinération commerciale et industrielle  — — — — — — 100
Incinération municipale — — — — 52 — 48
Incinération et services publics — Autres  — — — — 15 — 85
Manutention de cargaisons maritimes — — — — 100 — —
Déchets — 62 — — 0 — 38

SCE : Surveillance continue des émissions; SPE : surveillance prédictive des émissions; FE pub. : facteurs d'émission publiés; FE site : facteurs d'émission

propres au site.
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fossiles et d’hydrocarbures auxiliaires contenant du
mercure. Les émissions en provenance des fonderies
d’aluminium figurent maintenant comme une source
de mercure dans le récent rapport du Programme des
Nations Unies pour I’environnement (PNUE, 2013).

Dans I'ensembile, le bilan massique correspond a 35 %
des méthodes d’estimation des émissions déclarées,
suivi par les contrdles a la source (33 %), les
estimations techniques (14 %), les facteurs d’émission
propres au site (8 %), les facteurs d’émission publiés
(7 %) et la surveillance prédictive des émissions (2 %).
Seulement 0,003 kg des émissions a été déclaré
selon une estimation par surveillance continue des
émissions. Méme si plusieurs de ces méthodes
d’estimation peuvent ne pas étre aussi précises que la
surveillance continue des émissions, elles conviennent
bien a la caractérisation de la masse du mercure au
moyen de calculs du bilan massique ou de contréle a
la source. Ces méthodes conviennent aussi dans les
cas ou les sources de mercure sont plutdt homogénes
et ot la production demeure relativement constante.
Les autres méthodes d’estimation, qui représentent
32 % des émissions, sont généralement utilisées

pour les nombreuses sources moins importantes. La
probabilité d’erreurs de ces méthodes pour chaque
source individuelle ne devrait pas entrainer de
variations importantes pour le secteur ou les totaux
nationaux. Les estimations des sources diffuses

sont généralement établies a I'aide d’une variété de
facteurs d’émission et de méthodes. Pour la plupart,

il s’agit d’estimations de facteur d’émission de
moindre qualité.

La partie des émissions attribuable aux produits de
I'inventaire des émissions est la plus incertaine, car
ces sources sont fondées sur des données des Etats-
Unis et comprennent les coefficients de partage de
sources d’émissions et de flux de déchets variés.

Ces données ont été équilibrées de maniére générale
selon les quantités de mercure importées et utilisées.
Aucune donnée n’est disponible concernant le nombre
réel d’appareils contenant du mercure en usage

au Canada, de sorte qu’il est difficile d’améliorer

cette partie de l'inventaire. Par exemple, le nombre
d’interrupteurs d’automobile au mercure est basé sur
les modifications d’enregistrement des véhicules par
année modéle (les interrupteurs au mercure font I'objet

d’une élimination progressive depuis 2003 au Canada
et aux Etats-Unis) et le nombre estimatif de retraits
n’est basé ni sur le nombre réel de véhicules retirés
de la circulation pour une année donnée ni sur le
nombre d’interrupteurs retirés. Citons aussi I’utilisation
d’amalgames pour les soins dentaires, dont aucune
nouvelle étude disponible ne caractérise la quantité
par rapport au nombre d’obturations en céramique, de
sorte qu’on a di utiliser d’autres estimations. D’autres
améliorations sont requises pour d’autres groupes

de produits et il faudra obtenir d’autres données afin
de calculer de meilleures estimations.

2.4 LACUNES EN MATIERE DE
CONNAISSANCES ET DIRECTIONS
FUTURES DU CANADA

Les analyses ci-dessus présentent la situation
actuelle des inventaires des polluants du Canada
concernant le mercure (en particulier I'Inventaire
national des rejets de polluants). Les lacunes de
connaissances ci-dessous ont été relevées et
serviront de guide pour améliorer les travaux futurs
dans ce domaine. Le présent chapitre ne tenait pas
compte des émissions naturelles, bien que celles-ci
soient mentionnées afin d’établir le contexte aux fins
d’analyse des inventaires des réémissions.

En ce qui concerne les inventaires des émissions de
1990 a 2010, plusieurs renseignements manquent
encore, notamment les suivants :

¢ Une évaluation du degré d’exhaustivité des
émissions déclarées dans le cadre de I'lnventaire
national des rejets de polluants est nécessaire. A
I’heure actuelle, les installations doivent estimer
leurs rejets selon les renseignements dont elles
disposent. Ainsi, si elles ne disposent d’aucun
renseignement, la source et les émissions peuvent
ne pas étre déclarées.

e || faut obtenir des renseignements détaillés sur
les diverses sources des émissions déclarées a
I'Inventaire national des rejets de polluants afin
d’assurer un rapprochement adéquat avec les
estimations des sources diffuses et de faciliter
I'établissement des projections d’émissions.
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Pour I'instant, peu de renseignements sont
disponibles sur la conformité des émissions aux
reglements (le cas échéant) et la quantité de
mercure émise par unité de produit.

Pour certains secteurs précis, d’autres controles et
des recherches sont nécessaires pour évaluer la
quantité de mercure dans les ressources d’origine
(. ex. les sables bitumineux) afin de déterminer

le risque de rejets et de réaliser une évaluation
scientifique des problémes potentiels.

Des renseignements détaillés sur le nombre

de produits contenant du mercure en usage au
Canada sont requis. A I'heure actuelle, une grande
partie de I'inventaire des produits est basé sur

les estimations d’utilisation de produits des
Etats-Unis.

Il faut caractériser le mercure qui émane des
incendies de forét, y compris les briilages
controlés et le briilage agricoles. Pour I'instant,
trés peu de facteurs d’émission sont disponibles
et ceux qui le sont s’averent d’une qualité et d’une
applicabilité douteuses. Il faut également assurer
la capacité d’utiliser des méthodes plus modernes
pour évaluer les émissions.

I manque de facteurs d’émission canadiens.

La plupart des facteurs d’émission sont élaborés
par les Etats-Unis ou par d’autres pays, trés

peu sont établis pour le Canada. Des travaux
sont nécessaires pour caractériser les sources
canadiennes au-dela de celles qui déclarent leurs
émissions a I'Inventaire national des rejets de
polluants.

Une meilleure caractérisation des quantités
réelles de déchets brillés ainsi que la
caractérisation des déchets eux-mémes sont
nécessaires. Les émissions provenant des
incinérateurs restants sont bien caractérisées,
mais ce n’est pas le cas des incendies accidentels
qui surviennent dans les sites d’enfouissement ni
des autres incidents et installations de combustion
des déchets.
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Il faut acquérir des connaissances et améliorer
notre compréhension concernant les émissions
de mercure issu d’activités antérieures afin de
mieux caractériser leur importante contribution
aux réémissions de mercure. En raison de la
diminution actuelle des émissions anthropiques
au Canada, I'importance relative des émissions de
mercure issu d’activités antérieures augmentera.

Il faut acquérir une meilleure compréhension
des incertitudes inhérentes aux inventaires

des émissions en ce qui concerne le mercure.
Actuellement les ressources sont axées sur les
incertitudes liées aux polluants du smog, mais il
faut étendre ces travaux aux autres polluants et
aux secteurs plus incertains.

La disponibilité de renseignements plus précis
sur la composition des espéces chimiques de
mercure émises en provenance des diverses
sources est essentielle.

Les changements saisonniers des émissions
atmosphériques de mercure doivent étre étudiés
et pris en compte dans les inventaires.

Il faut mettre au point un scénario d’émissions

de mercure supplémentaire fondé sur un scénario
de changements climatiques ou les concentrations
de CO, ne dépassent pas 450 ppm.

Des renseignements de meilleure qualité sur les
rejets de mercure dans 'eau et le sol (p. ex. sur
les dépots de cendres volantes provenant des
centrales électriques et des incinérateurs dans
les sites d’enfouissement) sont essentiels.
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2.5 GONCLUSIONS

Au Canada, de 1995 a 2010, les sources ponctuelles
d’émissions atmosphériques les plus importantes ont
été les secteurs de la combustion de combustibles
fossiles, des fonderies et des déchets. Les données
sur les émissions de la plupart des secteurs
industriels sont déclarées en vertu de I'Inventaire
national des rejets de polluants. Au Canada, les
émissions atmosphériques ont diminué depuis 1990,
en dépit de criteres de déclaration plus restrictifs
(seuil inférieur). De plus, les rejets de mercure

dans I'eau ont diminué. Alors que la diminution des
niveaux de mercure est semblable aux Etats-Unis

et en Europe, les émissions mondiales globales ont
augmenté a cause de la contribution des sources
asiatiques, en particulier, de la Chine. De nos jours,
I’ensemble des régions d’Asie constituent les plus
importantes zones d’émissions de mercure

du monde.

Un nombre considérable d’incertitudes sont
associées aux données disponibles en raison de
différences dans les méthodes, notamment en
matiére de statistiques et d’exigences de déclaration.
En général, les rejets atmosphériques sont mieux
caractérisés que les rejets dans I'eau. Le Canada, a
I'exemple des Etats-Unis et de I'Union européenne,
recueille et communique systématiquement les
données relatives au mercure. Dans les pays comme
la Chine, ou il n’existait aucun inventaire officiel des
émissions en 2011, les estimations sont encore plus
incertaines.

Il est essentiel d’améliorer la caractérisation des
réémissions (y compris les émissions de mercure
issu d’activités antérieures), car celles-ci peuvent
représenter jusqu’a environ 60 % des émissions
mondiales. Les connaissances relatives aux
réémissions canadiennes sont tres limitées dans
les publications actuelles, alors que c’est ce type
d’émissions qui sera le plus touché par les variations
du climat. Une caractérisation améliorée des rejets
de mercure dans I’'eau est nécessaire, y compris
des processus de mesure visant a caractériser les
différentes especes de mercure, comme le mercure
élémentaire gazeux, le mercure gazeux réactif et

le mercure particulaire total. Les émissions issues
de produits sont encore mal caractérisées en

raison du manque de données, des changements
technologiques constants et des modifications

aux cycles de vie des produits. Il faut vérifier les
données de production déclarées ou le rendement
technologique afin de mieux évaluer les émissions
réelles et de les controler de maniéere indépendante.
Une caractérisation améliorée des combustibles

et de leur teneur en mercure ainsi que la mise a
jour des facteurs d’émission propres au Canada,
amélioreraient considérablement la qualité des
données sur les émissions dans le cas des émetteurs
ponctuels a grande échelle tels les centrales
thermiques alimentées au charbon.
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3A.1 INTRODUCTION

Le mercure (Hg) est un contaminant mobile trés
toxique, ce qui en fait une préoccupation tant a
I’échelle régionale qu’a I’échelle mondiale. On

le trouve dans les écosystémes sous différentes
formes, soit en tant que mercure élémentaire gazeux
(Hg® dans ce chapitre), mercure réactif gazeux
(Hg?*), mercure particulaire (MPT), mercure bivalent
dissous (Hg?*) et méthylmercure (MeHg) (Pehkonen
et Lin, 1998). Le méthylmercure a un potentiel de
bioaccumulation et de bioamplification dans des
conditions naturelles et présente un risque pour les
humains, la faune et les organismes des habitats
aquatiques (Mergler et al., 2007).

Le mercure atmosphérique se trouve principalement
(95 2 99 %) sous forme de Hg® (Wangberg 6t al.,
2007), qui est volatil a des températures ambiantes
normales et relativement non réactif. De plus, son
temps de séjour dans I'atmosphére est de I'ordre
d’un an, de sorte qu’il peut &tre soumis a un transport
a grande distance (Lindberg et al., 2007; Munthe et
al., 1995). Le mercure élémentaire peut étre émis par
des surfaces terrestres, oxydé dans I'atmospheére en
Hg?*, dissous et déposé dans la pluie et, finalement,
étre réduit en Hg®, puis réémis dans I'atmosphére a
partir du sol, de I'eau et de la végétation. On trouve
des vapeurs de mercure dans I’espace interstitiel

du sol, principalement sous forme de Hg° et on les

a mesurées a des concentrations allant de 1 a 53

ng m- (Johnson et Lindberg, 1995). Le mercure est
homogeéne de haut en bas dans la tropospheére et ses
concentrations mesurées aux sites de références
varient entre 1 et 4 ng m= (lverfeldt et Lindqvist,
1986; Lin et Pehkonen, 1999). Selon les modéeles du
cycle global du mercure, entre 50 et 70 % du mercure
dans I'atmosphére se retrouverait dans des dépots
secs et humides sur la surface émergée (Lindberg
etal., 2007; Mason et al., 1995; Mason et Sheu,
2002). Il a été estimé que ces surfaces émergées
émettaient de nouveau de 14 a 24 % de la charge
atmosphérique totale (Mason et al., 1995; Mason

et Sheu, 2002); les surfaces émergées constituent
donc une source et un puits importants de mercure
atmosphérique (da Silva et al., 2009; Fitzgerald,
1995; Mason et al., 1995).

Les émissions de mercure dans I'atmosphére
peuvent provenir de nombreuses sources naturelles
et anthropiques; toutefois, les auteurs de publications
scientifiques ne s’entendent toujours pas sur la
mesure dans laquelle chacune de ces sources
contribue au bassin de mercure atmosphérique.
Gustin et al. (2008) ont noté que ces estimations
des émissions mondiales de mercure de sources
naturelles se situaient entre 800 et 3 000 tonnes
par année, ce qui est semblable aux estimations
des émissions mondiales de sources anthropiques
(2 000 a 2 400 tonnes par année). Selon la
modélisation récente, la concentration de mercure
dans I’atmosphére aurait plus que triplée au cours
du siécle dernier (Mason, 2009; Pirrone et al., 2009;
Selin et al., 2007; Smith-Downey et al., 2010).

3a.1.1 Emissions de mercure provenant
des sols

Il a été établi que les émissions de mercure provenant
des sols naturels contribuaient de fagon importante
au bilan mondial du mercure atmosphérique.
Globalement, on estime que les apports de mercure
de sources terrestres sont de 1 850 tonnes par année
et que les émissions des océans, de 2 680 tonnes
par année (Smith-Downey et al., 2010). Du point

de vue de la superficie, les émissions provenant

du sol sont plus élevées que celles provenant des
océans. Les foréts représentent environ 20 % de ces
émissions, et les émissions totales provenant des
régions de végétation comptent pour environ 60 %
de I'apport total des sources terrestres (Gustin et al.,
2008; Lindberg et al., 2007; Pirrone et al., 2009). En
général, les concentrations de fond du mercure dans
le sol varient largement d’un endroit a I'autre, selon
le cadre tectonique et géothermique local. Les sols
enrichis en mercure par les processus géologiques
naturels peuvent présenter des concentrations de
mercure de I'ordre de 100 a 200 pg g™, et il est
généralement admis que les sols de référence

ont une concentration de mercure oscillant entre
0,01 et 0,05 pg g (Gustin et al., 1995; Rundgren

et al., 1992; Schluter, 2000). En Chine, dans une
zone géothermique, les concentrations de mercure
dans le sol inférieures a 60 pg de mercure par
gramme constituaient la concentration de fond, et
les concentrations plus élevées étaient considérées
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TABLEAU 3A.1 Comparaison des flux de mercure mesurés dans divers types de sols de différents pays

Lieu (saison) Type Type Mercure  Humidité Flux de Référence
de site de sol dans le sol (%) mercure
(hgg’) (ng/m?/h)

Alabama, Rural et isolé S.0. S.0. S.0. 1,7 Valente et al.
Etats-Unis (2007)
Alabama, Habitats urbains S.0. S.0. S.0. 1,61 Valente et al.
Etats-Unis (2007)
Alabama, Habitats urbains S.0. S.0. S.0. 5,2 Valente et al.
Etats-Unis (2007)
Alabama, Forestier couvert de S.0. S.0. S.0. S.0. Gustin et al.
Etats-Unis litiere (2008)
Alabama, Flux annuel pendant S.0. S.0. S.0. 0,4 Kuiken et al.
Etats-Unis le jour (2008)
Qéte est des Forestier couvert de S.0. S.0. S.0. 0,2 Zhang et al.
Etats-Unis litiere (2008)
Nevada, Sols de praire S.0. S.0. S.0. 0,53 Stamenkovic et
Etats-Unis couverts de litiere al. (2008)
Maine, Pins blancs, rouges Sable 69 31 1,4 Kuiken et al.
Etats-Unis et gris (2008)
New York, Erables, hétres, Loam 50 23 -0,1 Kuiken et al.
Etats-Unis bouleaux (2008)
I?ennsylvanie, Chénes, pins Loam 33 19 0,5 Kuiken et al.
Etats-Unis (2008)
New Jersey, Pins a courtes feuilles Sable 13 23 -0,1 Kuiken et al.
Etats-Unis (2008)
(}aroline du Nord, Chénes, caryers S.0. 21 10 0,7 Kuiken et al.
Etats-Unis (2008)
(}aroline du Sud, Chénes, gemme, Sable 47 9 -12 Kuiken et al.
Etats-Unis cypres (2008)
Tennessee, S.0. S.0. S.0. S.0. -0,2 Kuiken et al.
Etats-Unis (2008)
Suede (été) Champ et forét de S.0. S.0. S.0. 11 Schroeder et al.

coniféres (1989)
Suede (été) Forét de coniferes S.0. S.0. S.0. -0,02 Lindberg et al.

(1998)

Tennessee, Forét s.0. 110 a 470 S.0. 0,11a0,47  Carpi et Lindberg
Etats-Unis (été) (1998)
Tennessee, Forét S.0. 60 S.0. 12245 Carpi et Lindberg
Etats-Unis (été) (1998)
Québec, Région rurale S.0. S.0. S.0. 2,95 Poissant et
Canada (été) Casimir (1998)
Nevada, Etats-Unis Alluvial désertique S.0. 20a110 S.0. -51a-4 Engle et al.
(automne) (2001)
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Lieu (saison) Type Type Mercure  Humidité Flux de Référence
de site de sol dans le sol (%) mercure
(hgg) (ng/m?/h)

Minnesota, Forestier S.0. 62100 S.0. -02a24 Zhang et al.
Etats-Unis (été) (2001)
Minnesota, Dégagé S.0. 20 S.0. 7,6 Zhang et al.
Etats-Unis (été) (2001)
Nevada, Désertique S.0. 502100 S.0. 2 Nacht et Gustin
Etats-Unis (été) (2004)
Midwest des Etats- Dégagé S.0. <60 S.0. 0,9 Ericksen et al.
Unis (été a automne) (2006)
Bassin du rio Negro, Forestier s.0. 160 a 840 s.0. 0,11 Magarelli et
Amazonie (hiver) Fostier (2005)
Bassin du rio Negro, Déboisé S.0. 50a110 S.0. 13,7 Magarelli et
Amazonie (hiver) Fostier (2005)
Nevada, Etats-Unis Désertique S.0. 10+5 S.0. -0,2 Ericksen et al.
(automne) (2005)
New York, Forestier Loam 160 + 31 7,5 -0,55 Quinones et
Etats-Unis (automne) sablonneux Carpi (2011)
New York, Forestier Alluvial de 260 = 120 S.0. 3a28 Lin et al. (2010)
Etats-Unis (automne) sable fin
Nouvelle-Ecosse, Forestier Loam 330 S.0. 1,4a22,3 Boudala et al.
Canada (été) sablonneux (2000)
Rondonia, Champ dégagé S.0. 57 +3 S.0. 9 Magarelli et
Brésil (été) Fostier (2005)
Rondbnia, Déboisé S.0. 83+19 S.0. 5 Magarelli et
Brésil (été) Fostier (2005)
Ontario, Canada Agricole Loam 400 = 40 S.0. 0,1 Cobbett et Van
(automne) argileux Heyst (2007)
Fruebuel, Suisse Prairies S.0. 100 15 45 4,3 Fritsche et al.

(2008)
Ontario, Canada Schisteux S.0. 358a S.0. 9122135 Schroeder et al.
(automne) 1600 (2005)
Colombie-Britannique, Cinabre S.0. 1,8¢° S.0. 91,8 Schroeder et al.
Canada (automne) (2005)
Ontario, Minéralisé S.0. 1,25€° S.0. 1760 Schroeder et al.
Canada (été) (2005)
Québec, Canada Carriere de sable et S.0. 10 S.0. 59 Schroeder et al.
(automne) de gravier (2005)
Ontario et Nouvelle- Sols de référence S.0. 52250 S.0. -0,03a1,7 Schroeder et al.
Ecosse, Canada (6té) (2005)

S.0. — sans objet
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comme anormales. En Allemagne, dans une zone
minéralisée, des concentrations de mercure allant
jusqu’a 1 800 pg de mercure par gramme ont

été mesurées dans le sol, valeurs qui dépassent
nettement les concentrations de fond type mesurées
dans les autres régions du pays (< 200 ng g™") (During
et al., 2009; Schluter, 2000). Le tableau 1 montre une
comparaison des flux de mercure de différents pays,
y compris le Canada.

Les recherches effectuées au cours des dix derniéres
années ont permis d’établir 'importance des sols
naturels dans le cycle du mercure et montrent

que les émissions des sols peuvent contribuer de
facon substantielle (700 a 1 000 tonnes par année)

a la charge atmosphérique mondiale de mercure
(Coolbaugh et al., 2002; Engle et al., 2001; Engle et
Gustin, 2002; Gustin et Lindberg, 2000; Gustin, 2003;
Zhang et Lindberg, 1999). Selin et Jacob, (2008) ont
estimé les émissions de mercure dans I'atmosphéere
a partir du sol a 2 200 tonnes par année, mais la
valeur utilisée dans d’autres modélisations récentes
est de 2 000 tonnes par année (Lindberg et al., 2007;
Seigneur et al., 2004; Selin et al., 2007). D’aprés

ces études les foréts représentent, en moyenne,

22 % des émissions, les terres agricoles, 8 %, les
autres régions de végétation, 27 %, les déserts et

les sites riches en métaux, 30 % et les volcans, 5 %.
Les régions tropicales sont la principale source des
émissions (53 %), suivies des régions tempérées

(39 %), puis des régions polaires (8 %). La libération
en provenance des océans, qui couvrent 70 % de

la surface de la Terre, s’éléve a 2 680 tonnes par
année. En revanche, la libération en provenance du
milieu terrestre (30 % de la surface) est de 1 850
tonnes par année. Les émissions moyennes de la
terre sont donc supérieures a celles des océans par
unité de surface (Bash et al., 2004; Pirrone et al.,
2009). Les estimations modélisées des émissions
mondiales de mercure de sources naturelles varient
grandement, surtout en raison du manque de
données quantitatives sur la volatilisation du mercure
a partir des surfaces naturelles (Pirrone et al., 2009).
Au Canada, les estimations des apports de mercure
dans I'atmosphére provenant de sources naturelles
sont effectuées pour des lieux précis seulement. Il
est donc impossible de faire des estimations précises
des émissions pour I'ensemble du pays a partir

de données empiriques et en raison de la nature
hétérogéne du mercure dans les systémes terrestres.
Par conséquent, a I'heure actuelle, les estimations

du bilan et du cycle biogéochimique du mercure sont
fondées sur des modéles du cycle du mercure.
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3a.1.2 Spéciation du mercure dans
les sols

Le mercure dans le sol peut &tre divisé en trois
bassins selon son association a la matrice du sol,
soit : (i) mercure minéral (contenu dans la fraction
minérale du sol); (ii) mercure lié aux complexes de
carbone organique; (i) mercure adsorbé a la surface
des particules du sol.

Le mercure minéral provient directement des
matériaux d’origine du sol et, bien que la teneur
totale en mercure de la fraction minérale du sol

soit généralement faible (< 10 ng g™ (Friedli et

al., 2003), la grande quantité de sols minéraux
indique qu’il s’agit du bassin de mercure le plus
important dans I’environnement mondial (Gustin

et al., 2006; Schluter, 2000). La texture du sol et la
minéralogie de I'argile (kaolinite, montmorillonite,
smectite et goethite) sont des facteurs importants

a considérer lorsqu’on cherche a déterminer
I'interaction du mercure avec les minéraux du sol.
Le mercure interagit avec les minéraux par des
réactions d’adsorption-désorption et de précipitation-
dissolution (Schroeder et al., 2005). La sorption

se produit par I'échange d’ions et la liaison a des
sites de sorption sur des colloides d’argile. Dans les
sols, le mercure s’associe également avec I'oxyde
de fer hydraté en formant deux liaisons avec des
groupes hydroxyles et peut également coprécipiter ou
s’adsorber au phosphate, au carbonate et au sulfate
qui contiennent des minéraux (Schuster, 1991). Dans
une étude sur le sol menée dans I'Est du Canada,
les concentrations de mercure les plus élevées ont
été observées dans I’horizon Ah (466 ng g"), suivi de
I'horizon O (415 ng g™') et de I’horizon C (304 ng g7')
(O'Driscoll et al., 2005). La libération du mercure dans
I’atmosphére a partir du bassin minéral est fonction
de I'altération météorique sur des échelles a long
terme et, par intermittence, d’importantes émissions
de I'activité volcanique.

Le deuxieme bassin, soit le mercure lié a des
composés organiques, est associé aux dépots
atmosphériques sur les sols et la végétation. Des
quantités considérables de mercure provenant de
dépdts atmosphériques s’associent a la matiere
organique dans les écosystemes terrestres, et

d’importants bassins de mercure provenant de
I'atmosphére peuvent rester dans la litiere de surface
(Grigal, 2003; Munthe et al., 1995). Le mercure lié
aux composés organiques du sol peut retenir le
mercure des dépdts atmosphériques a des échelles
temporelles allant du mois a I’année. Linteraction
entre le mercure et la matiére organique peut
s’expliquer partiellement par I'attraction du mercure
aux sites d’échange cationique ainsi qu’aux sites
actifs de la matiére organique contenant du soufre,
I'ion sulfate ou de I'oxygéne. Le mercure inorganique
(Hg?) se lie aux groupes surlfatoréducteurs dans la
matiere organique du sol (trés forte affinité) (Haitzer
et al., 2003; Khwaja et al., 2006; Skyllberg et al.,
2000) et est protégé contre la réduction jusqu’a la
décomposition de la matiére organique (Fritsche

et al., 2008; Wickland et al., 2006) ou subit une
volatilisation par le feu (Friedli et al., 2003; Turetsky
et al., 2006).

Le troisieme bassin, soit le mercure légérement
adsorbé a la surface, provient des dépots
atmosphériques de Hg?* et de Hg? sur la surface du
sol et des feuilles. Le Hg?* inorganique peut se lier
faiblement a des particules du sol a charge négative,
mais les processus tels que I’échange cationique et
I'ajout d’eau peuvent facilement déloger le Hg?* du
sol et entrainer sa libération (Farella et al., 2006).

Le Hg?* doit subir une réduction pour étre libéré du
sol sous sa forme élémentaire (Hg®). La réduction du
Hg?* en HgP s’effectue par des processus biotiques
(Barkay et al., 2003; Barkay et al., 1989; Siciliano et
al., 2002) et par des processus abiotiques comportant
des réactions redox et par la lumiére du soleil avec
des acides organiques, comme I'acide fulvique ou
les acides humiques (Allard et Arsenie, 1991; Costa
et Liss, 1999; Gu et al., 2011; Pirrone et al., 2001;
Schluter, 2000; Smith et al., 2002; Terkhi et al., 2008;
Yang et al., 2007). Comme ce bassin de mercure

est labile et de courte durée de vie, il constitue une
source importante d’émissions de mercure a partir
du sol. Le mercure élémentaire n’est pas stocké
dans les sols sur de longues périodes et retourne
dans I’'atmosphere par volatilisation. On estime que
les émissions de ce bassin sont principalement

du mercure provenant de processus de dépots
atmosphériques secs et humides issus de sources
naturelles et anthropiques (Pirrone et al., 2009).
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3A.2 METHODES DE MESURE
DU FLUX DE MERCURE DANS
LES SOLS

Actuellement, deux techniques principales sont
employées pour mesurer les flux in situ entre

le sol et I'air : (i) technique de la chambre a flux
dynamique (Campbell et al., 2003; Carpi et Lindberg,
1998; Poissant et Casimir, 1998); (ii) méthodes
micrométéorologiques ou du rapport de Bowen
modifié (Lindberg et al., 1995; Poissant et al., 2000).
Aucune forme, taille ou durée de renouvellement
normalisée (volume d’air ou débit d’air dans la
chambre) n’a été appliquée dans les chambres
d’essai sur le terrain. Les volumes allaient de 1 a
environ 30 L, et les durées de renouvellement, de

0,1 a environ 15 minutes. De plus, des chambres
d’échange gazeux en laboratoire ont été utilisées pour
produire une estimation du flux minimal et établir une
caractérisation quantitative des facteurs régissant les
émissions de mercure de différents substrats (Gustin
etal., 1997; Gustin et al., 1999; Lindberg et al., 1979).

Dans chacune des grandes classes, on trouve
différentes conceptions analytiques, hypothéses
mathématiques et sources d’erreur. Aucune
méthode de mesure du flux de mercure provenant
des paysages terrestres n’a été avalisée par les

scientifiques du milieu de la recherche sur le mercure.

C’est pourquoi des chambres d’essai sur le terrain de
différentes formes, tailles et matiéres ont été congues
et que différents parametres d’échantillonnage sont
utilisés. Les techniques de la chambre a flux continu
fonctionnent toutes selon le principe décrit par (Carpi
et Lindberg, 1998). Le flux émanant d’une surface
peut étre mesuré a I'aide de la concentration dans
I'entrée d’air et de la concentration dans la sortie d’air
d’une chambre fermée hermétiquement. L'équation 1
est alors utilisée :

(Ci - Co)

F= As

Q 1)

ou F correspond au débit du flux (ng m2 h™"); Co,

a la concentration de mercure a I'extérieur de la
chambre (ng m); Ci, a la concentration de mercure
a I'intérieur de la chambre (ng m); A, a la superficie
du substrat couvert par la chambre (m?); Q, au

débit d’air dans la chambre (m® h™). La répartition
associée a I'analyse du mercure mesuré a I'intérieur
et a I'extérieur est propre a la fagon dont chaque
étude est congue. Un plus grand nombre de réplicats
des mesures intérieures et extérieures permet une
analyse plus pointue de I'écart et réduit la probabilité
de biais découlant des interférences liées aux pieges
d’or. Toutefois, d’autres mesures pour les piéges

d’or permettent de réduire I'intervalle entre les
mesures du flux (passant de 10 a 20 minutesa5a 10
minutes), ce qui accroit la résolution des processus
a petite échelle temporelle (0’Driscoll et al., 2007).
Comme I’équation 1 ne requiert aucune valeur
estimée mathématiquement ni aucune hypothése,
on considere qu'il s’agit d’une technique quantitative
directe, de sorte que c¢’est sa méthodologie,
principalement, qui peut contenir des erreurs
d’artéfact.

Par contre, dans le modéle utilisé dans le cadre de la
méthode du rapport de Bowen modifié, il faut poser
plusieurs hypothéses pour calculer la mesure du flux.
Les méthodes micrométéorologiques sont fondées sur
I’hypothése selon laquelle il existe, dans un champ
de turbulence fixe (constant dans le temps) et un
champ de turbulence homogéne dans I’axe horizontal,
une couche atmosphérique prés de la surface

(d’une profondeur de 10 a 20 m) dans laquelle les
flux verticaux de la conservation des quantités sont
constants dans la direction verticale. Par conséquent,
I’hypothese fondamentale est la suivante : le flux de
surface de la quantité en question est équivalent au
flux vertical mesuré a une certaine hauteur dans la
couche limite de surface (Duyzer et Fowler, 1994;
Griinhage et al., 2000). Cette méthode requiert la
mesure de conditions environnementales précises
(comme la vitesse du vent et le mélange turbulent)
pour I’obtention de données utiles, ce qui donne lieu
a un biais d’échantillonnage et, par conséquent, il

se peut que les données ne soient pas tout a fait
représentatives du site d’échantillonnage (Gustin et
al., 1999). Gustin ef al. (1999) ont montré que les
débits mesurés pendant le jour a I'aide de la méthode
micrométéorologique du rapport de Bowen modifié
étaient approximativement trois fois plus élevés que
ceux mesurés dans les chambres situées aux mémes
endroits.

Plusieurs chambres a flux continu de conceptions
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différentes ont été utilisées dans les recherches

sur le mercure. Lindberg et al. (1999) ont mis au
point une boite rectangulaire de Teflon qui est
actuellement utilisée dans le cadre des études sur
les flux de mercure (O’Driscoll et al., 2003). D’autres
chercheurs utilisent des conceptions sphériques

ou rectangulaires semblables faites de différents
matériaux de plastique (Garcia-Sanchez et al.,
2006) ou de métaux (Schroeder et al., 1989), dont
certaines sont recouvertes de Teflon (Poissant et
Casimir, 1998). Le matériau utilisé pour fabriquer la
chambre est un facteur clé, car il a une incidence
sur la transmission du rayonnement dans le substrat
et la dissipation de la chaleur dans la chambre ainsi
que sur le débit d’air dans la chambre (Cobos et al.,
2002). Bien que les chambres a flux soient peut-étre
plus précises en ce qui a trait aux petites surfaces
controlées, elles ne représentent pas nécessairement
les conditions hétérogenes des champs de fagon

aussi précise que les méthodes micrométéorologiques

(. ex. méthodes aérodynamiques, méthodes du
gradient, méthodes d’accumulation des tourbillons

et méthode du rapport de Bowen modifié). Les
techniques micrométéorologiques fournissent un
moyen de calculer un flux de gaz continu a I'aide

de la mesure des changements de température et
des concentrations de différents gaz sur une courte
période, sans trop de perturbation de la surface a
I'étude. Il convient d’interpréter avec grande prudence
la comparaison des flux de mercure tiréfs de
différentes études. Par exemple, les résultats de I'une

des quelques études ayant utilisé simultanément deux

chambres a flux dynamiques situées a une trés courte
distance 'une de I'autre indiquent une importante
variation (coefficient de variation maximal = 250 %)
des flux de mercure mesurés en double (Magarelli et
Fostier, 2005).

Les mesures du Hg°® in situ sont un processus long,
onéreux et soumis a de nombreuses variables
environnementales. Des chercheurs ont effectué des
études de comparaison corrélative sur les émissions
de mercure dans le sol fondées sur différentes
méthodologies et procédures d’exploitation (p. ex.
méthodes micrométéorologiques et chambres a

flux dynamiques) dans des conditions naturelles et
ont obtenu des résultats mitigés (Carpi et Lindberg,
1998; Kim et Lindberg, 1995; Poissant et Casimir,
1998). Actuellement, il n’existe aucune méthodologie

normalisée pour la mesure des émissions du

Hg? du sol sur le terrain, ce qui rend difficile la
comparaison des émissions du mercure dans le sol
mesurées au moyen de diverses méthodes. Dans les
écosystemes terrestres naturels, on estime que le
comportement du Hg® a I'interface sol-atmospheére
dépend des propriétés fondamentales du sol (teneur
totale en mercure, pH, conductibilité électrique,
carbone organique et texture du sol), des processus
biologiques et des paramétres météorologiques (p. ex.
température, humidité, rayonnement solaire, humidité
relative, vitesse du vent et direction du vent) (Almeida
et al., 2009; Bahimann et al., 2006; Barkay et al.,
1989; Baya et Van Heyst, 2010; Carpi et Lindberg,
1997; Choi et Holsen, 2009; During et al., 2009;
Fritsche et al., 2006; Gu et al., 2011). La combinaison
de tous ces facteurs biotiques et abiotiques est

a Iorigine de I'importante variabilité spatiale et
temporelle des estimations des émissions de mercure.
C’est pourquoi il est impératif d’étudier ces facteurs
dans différents paysages sur une longue période.
L’avantage de la normalisation de la méthodologie

de mesures et des campagnes de mesures des flux
de surface a plus long terme serait une meilleure
compréhension des mécanismes biogéochimiques
qui régissent les processus d’échange air-surface du
mercure, ce qui permettrait d’améliorer notre capacité
d’estimer les émissions naturelles au Canada.

3A.3 ECARTS ENTRE LES
VALEURS DES EMISSIONS DE
MERCURE DANS LE SOL (HG°)

On considere que la volatilisation du mercure de

la Terre est un processus important a I'échelle
mondiale. Toutefois, les émissions varient
grandement, soit de 500 a 3 200 tonnes par année
pour les émissions du sol, de 770 a 2 300 tonnes
par année pour les océans, de 20 a 447 tonnes par
année pour les volcans, de 850 a 2 000 tonnes par
année pour la végétation et de 100 tonnes par année
approximativement pour les incendies (Ebinghaus,
1999; Fitzgerald, 1995; Lindberg et al., 1998; Nriagu,
1989; Pacyna et al., 2001). Selon des estimations
prudentes des émissions mondiales de mercure dans
I'atmosphere, il y aurait, au total, une volatilisation
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de I'ordre de 700 tonnes par année a partir du sol et
de 500 tonnes par année provenant de la ceinture
mercurifére qui comprend des limites le long de
plaques tectoniques ainsi que de zones de flux

de chaleur importants de la crolite terrestre, de la
minéralisation de métaux communs et précieux, de
roches sédimentaires riches en matiére organique
et d’activités volcaniques récentes (Lindqvist et al.,
1991).

Le sol est considéré comme enrichi en mercure
lorsque les concentrations sont supérieures a 0,1 pg

de mercure par gramme (Connor et Schaklette, 1975).

Selon Carpi et Lindberg, (1998), les sols a faible
teneur en mercure représenteraient des émissions
de 1 000 tonnes par année de Hg® dans I'atmosphére
et les émissions totales de Hg° de sources terrestres
pourraient étre égales ou supérieures a celles des
milieux marins. Mason et Sheu (2002) ont estimé
que les émissions mondiales du mercure de sources
naturelles et de dépots anthropiques provenant des
écosystemes terrestres équivaudraient a plus de

1 600 tonnes par année et que leur ampleur serait
comparable aux émissions anthropiques annuelles (2
200 tonnes par année). Bien que le mercure présent
dans I’atmosphére provienne surtout des émissions
anthropiques, les réservoirs les plus importants de
la substance se trouvent dans les sols terrestres,

les sédiments et I'eau sous la surface des océans
(Mason, 2009; Selin et al., 2007; Sunderland et al.,
2009). Des inventaires des émissions anthropiques
mondiales de mercure des principales sources,
telles que la combustion de combustibles fossiles,
I'incinération des déchets et la fonte de métaux,

ont été élaborés (Pacyna et al., 2010); toutefois, on
ne dispose actuellement que d’estimations d’ordre
de grandeur des émissions de mercure provenant
des sols naturels, de la végétation et des plans
d’eau (Schroeder et al., 1989). On remarque donc
des différences considérables quant aux valeurs
publiées qui estiment la contribution du mercure dans
I'atmosphére a partir des surfaces de sols naturels,
ce qui donne lieu a un degré élevé d’incertitude
concernant les émissions de mercure dans les sols
terrestres.

3A.4 VARIABLES AYANT UNE
INCIDENCE SUR LES EMISSIONS
DE MERCURE DANS LES SOLS

Une autre incertitude entourant la recherche sur le
mercure dans les sols concerne les mécanismes
biotiques et abiotiques contribuant a la formation

du Hg° et a I’émission de la substance des sols
naturels. Les caractéristiques physiques et

chimiques du sol (p. ex. texture, matiére organique,
concentration du mercure dans le substrat, pH et
conductivité électrique) ainsi que les parametres
environnementaux (p. ex. température de I’air ambiant
et du sol, rayonnement solaire, rayons ultraviolets A et
ultraviolets B, teneur en eau du sol, vitesse et direction
du vent) sont considérés comme des variables
importantes ayant une incidence sur les émissions

de Hg® a partir du sol (Bahimann et Ebinghaus, 2003;
Bahimann et al., 2006; Barkay et al., 1989; Baya

et Van Heyst, 2010; Choi et Holsen, 2009; Engle et

al., 2001; Ericksen et al., 2006; Feng et al., 2005).
L'examen des études récentes sur les principales
caractéristiques du sol ayant une incidence sur les
flux de mercure est présenté ci-apres.

3a.4.1 Humidité du sol

Pour estimer les émissions de mercure a partir

du sol, il faut comprendre les processus régissant
les émissions et leur potentiel de déclenchement
relatif. De nombreuses études ont été effectuées
pour mesurer les taux d’émission du Hg° et de
dépot au sol en fonction de différents paramétres
environnementaux, tels que la température du sol et
de Iair, ’humidité relative et le rayonnement solaire.
Une augmentation de la teneur en eau du sol peut
favoriser la réduction aqueuse du Hg?* en Hg’, suivie
d’une volatilisation de la substance dans I'atmosphére
(Gillis et Miller, 2000; Johnson et Lindberg, 1995;
Song et Van Heyst, 2005). Des études réalisées dans
le passé ont montré que I'ajout de petites quantités
d’eau (cas semblable a ce qui se produirait pendant
une tempéte de pluie de force moyenne) pouvait
augmenter les émissions de mercure dans le sol de
facon considérable (Gustin et Stamenkovic, 2005).
Des études détaillées portant sur les effets des
événements de précipitation sur les flux de mercure
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dans le sol indiquent que les flux de mercure peuvent
dépendre du bassin de mercure pouvant étre rejeté
dans le sol (Lindberg et al., 1999; Song et Van Heyst,
2005; Wallschlager et al., 2000). Un effet semblable
sur le flux lié a I'humidité a été observé dans le cas
de substances chimiques organiques, comme les
pesticides. Bardsley et Walker (1968) ont observé un
rejet immédiat du pesticide trichlorobenzene lorsque
le sol était mouillé et ont proposé que I'ajout d’eau
facilitait la désorption du trichlorobenziéne des sites
de liaison du sol. Gillis et Miller (2000) ont indiqué
que les flux de mercure d’un sol limoneux-sableux
passaient de -0,4 ng m2h'a0,15ng m?h lorsque
la teneur en eau du sol augmentait, qu’ils atteignaient
un sommet lorsque les deux tiers de I'espace
interstitiel était rempli d’eau, puis diminuaient
légérement jusqu’a saturation. Lindberg et al., (1999)
ont proposé trois mécanismes qui pourraient étre
associés a I'augmentation des rejets de mercure
observés pendant un événement de précipitation

sur un sol désertique sec : (i) déplacement physique
du gaz du sol enrichi en Hg® par I'eau qui remplit
graduellement I’espace interstitiel du sol; (ii)
remplacement du Hg® adsorbé dans le sol par les
molécules d’eau; (iii) désorption du Hg?* lié au sol et
réduction subséquente en Hg® en raison de facteurs
biotiques et abiotiques.

L'augmentation du flux de mercure laisse supposer
qu’elle pourrait étre liée aux interactions chimiques et
physiques du sol. La forme des courbes de réponse
des flux en fonction du temps laisse croire que la
réponse initiale a I'humidité pourrait correspondre a
un comportement de premier ordre, bien qu’aucun
processus précis n’ait été reconnu relativement a
I'effet découlant de I"augmentation de I’humidité

du sol. Song et Van Heyst (2005) ont éliminé la
possibilité de réactions biologiques comme processus
principal a I'origine de I'augmentation des émissions
de Hg® a partir du sol a la suite d’un événement de
précipitation, car le processus d’émission du mercure
est rapide et les processus biologiques nécessitent, en
général, un certain temps afin que les communautés
microbiennes s’établissent, se reproduisent et influent
sur la volatilisation. Des études plus approfondies
sont nécessaires pour déterminer les mécanismes
par lesquels I’humidité du sol influe sur les émissions
du mercure. Plus particulierement, il faut réaliser des
analyses controlées des études de manipulation de

I’humidité du sol et de I'effet des espaces interstitiels
du sol remplis d’eau sur les émissions du mercure
afin de clarifier le role des précipitations relativement
a I'augmentation des flux de mercure dans les sols.

3a.4.2 Température du sol et rayonnement

De nombreuses études ont fait état d’une forte
corrélation entre la température et les taux
d’émission du mercure pour les sols enrichis sur le
plan géologique, contaminés et de référence (Carpi
et Lindberg, 1998; Choi et Holsen, 2009; Engle et
Gustin, 2002; Poissant et al., 1999; Poissant et al.,
2004). Les chercheurs ont constaté que les taux
d’émission de mercure dans le sol les plus élevées
étaient mesurés pendant I’été et I'aprés-midi, et que
les taux les plus faibles étaient mesurés pendant
I'hiver et la nuit. Gustin et al. (2004) et Baya et Van
Heyst (2010) ont émis I’hypothése selon laquelle
ces tendances seraient le résultat des cycles de
température. Toutefois, elles pourraient également
étre causées par les cycles de rayonnement ou les
effets de facteurs biologiques. En outre, Gustin et
al. (2006) et Carpi et Lindberg (1998) ont également
avancé que le rayonnement solaire avait un effet
direct sur les flux entre le sol et I'air; cependant,

ces mesures se sont complexifiées en raison de
corrélations avec la chaleur du sol dans le champ
causée par le rayonnement ultraviolet (UV), dont les
longueurs d’onde de rayonnement ultraviolet A (320
a 400 nm), de rayonnement ultraviolet B (280 a 320
nm) et de rayonnement ultraviolet C (100 a 280 nm).
Le rayonnement solaire de moins de 300 nm n’est
pas puissant a la surface de la Terre en raison de son
absorption par la haute et la moyenne atmosphére
(Woods, 2008).

Le rayonnement solaire devrait entrainer une
augmentation du flux de mercure dans le sol, car il
est fortement lié a la hausse de la température du
sol (Scholtz et al., 2003), qui est un facteur connu
de I'augmentation du flux de mercure dans le sol
(Choi et Holsen, 2009). Ce flux de mercure provoqué
par le rayonnement peut s’expliquer en partie par
les mécanismes de réduction photochimique, mais
le mécanisme exact de la volatilisation du mercure
photo-induit n’est pas connu. De nombreux auteurs
ont formulé I’hypothése selon laquelle il existerait un
mécanisme provoqué par le rayonnement distinct
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de la température du sol qui favoriserait la réduction
photochimique du Hg?* et le rejet subséquent dans
I'atmosphére du Hg® nouvellement formé (Bahimann
et al., 2006; Carpi et Lindberg, 1997; Gustin et al.,
2002). Cette réduction du Hg?* provoquée par le
rayonnement a déja été observée en laboratoire dans
des solutions aqueuses soumises a un rayonnement
simulé (Liu et al., 2000; 0’Driscoll et al., 2007;
0’Driscoll et al., 2006; O’Driscoll et al., 2005; Siciliano
et al., 2002a). Leffet du rayonnement solaire sur la
volatilisation du mercure a partir du sol a fait I'objet
d’études récentes, mais les mécanismes précis n’ont
pas encore été définis et leur importance n’a pas
encore été quantifiée.

L'exposition au rayonnement ultraviolet A aurait un
effet trés limité sur le flux de mercure dans le sol,
semblable a celui observé dans la noirceur (Choi et
Holsen, 2009; Xin et Gustin, 2007). Choi et Holsen
(2009) ont noté que le rayonnement ultraviolet A émis
par un tube ultraviolet de 4 W (365 nm) n’avait pas eu
d’effet significatif (p < 0,001) sur le flux de mercure
d’aucun échantillon de sol. Le rayonnement ultraviolet
B a eu un effet beaucoup plus important sur le flux
de mercure dans les sols (Bahimann et al., 2006; Xin
et Gustin, 2007). Pour expliquer les différences entre
les flux de mercure dans le sol aprés une exposition
a deux longueurs d’onde de rayonnement différentes,
Xin et Gustin (2007) ont proposé que I'exposition

aux rayonnements ultraviolets A favorisait le rejet

du Hg® qui était adsorbé aux particules du sol, alors
que les rayonnements ultraviolets B transformaient
directement le Hg?* en Hg® dans le sol. Le fait que le
rayonnement solaire produisait un flux de mercure
indépendamment de la température du sol est
significatif, car cela signifie que les sols peuvent
libérer du mercure, méme lorsque les températures
sont faibles en hiver et pendant Iété (Gustin et al.,
2002). Bahlmann et Ebinghaus, (2003) ont calculé
les demi-vies du flux de mercure provoqué par le
rayonnement : 20 heures pour les sols secs et 63
heures pour les sols humides. Dans des conditions
environnementales naturelles, les courtes demi-vies
des flux provoqués par le rayonnement solaire ne
sont pas nécessairement un facteur limitatif notable,
car il est fort probable que la charge de mercure se
renouvelle dans le sol, soit par diffusion du Hg® a

la surface du sol soit par dépdt sec ou humide de
complexes de mercure.

Schluter (2000) a avancé que la majeure partie du
mercure émise par le sol provenait sans doute des
couches propices a la formation de Hg® gazeux volatil,
ou les liaisons avec la matrice du sol ne sont pas
importantes, particulierement dans les horizons de
surface. Dans ces couches supérieures, le Hg® peut
subir une désorption par les processus de surface, tels
que la hausse de température du sol, I’échange de
chaleur du Hg? adsorbé par les particules de sol avec
les molécules d’eau ou les réactions rehaussées par la
lumiére du sol qui entrainent la réduction du Hg?" par
les substances humiques, élargissant ainsi le bassin
de Hg® gazeux pouvant étre libéré (Pehkonen et Lin,
1998; Scholtz et al., 2003; Zhang et Lindberg, 1999).
Gustin et al. (2006) ont étudié I'effet de la température
sur les échanges de mercure entre le sol et I'air dans
le cas de sols a faible teneur en mercure (< 0,1 pg

de mercure par gramme de sol) au Nevada et en
Oklahoma (Etats-Unis) dans des conditions naturelles.
lis ont observé de faibles émissions de mercure
lorsque les sols étaient secs et les températures,
basses. Cependant, les émissions de mercure pendant
le jour étaient plus élevées comparativement a celles
de la nuit, car les températures du sol étaient plus
élevées pendant le jour (0,6 + 0,9 ng m2h' par
rapport a 0,2 + 0,5 ng m2 h"). De méme, comme les
températures ont augmenté en avril comparativement
a mars, les flux de mercure dans le sol ont également
augmenté, et une corrélation positive a été observée
avec la température du sol. Méme dans les études de
mésocosme, le flux a augmenté, passant de -0,3 ng
m2 h™' pendant I'hiver a 4,2 ng m?2 h'' pendant I'été,
suivant les hausses de température, puis a diminué
entre juillet et octobre en raison de la baisse de
température, ce qui prouve I'importance des variations
de température saisonniéres pour les émissions de
mercure.

Comme le sol terrestre présentant de faibles
concentrations de mercure couvre une grande partie
de la planéte, méme les faibles flux de mercure ont
une incidence importante sur les calculs d’échelle
(Nater et Grigal, 1992). Dans une autre étude sur

le terrain portant sur des sols (de 5a 10 cm de
profondeur) du nord-est des Etats-Unis, Sigler et
Lee (2006) ont observé des émissions de mercure
élémentaire plus élevées entre le milieu et la fin

de I'été, qui ont diminué en automne, puis qui sont
devenues négatives en hiver. Les chercheurs ont
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proposé que le Hg® lié aux couches de sol sus-
jacentes pouvait étre désorbé par une hausse de la
température du sol, augmentant ainsi le bassin de Hg°
gazeux dans les espaces interstitiels du sol pouvant
étre libéré. Gillis et Miller (2000) ont montré que les
taux d’émission de mercure d’un sol limoneux-sableux
a faible teneur en mercure pouvaient s’expliquer,

en grande partie, par les variations de température
ala surface du sol et le gradient de concentration

du mercure entre I'air du sol et I'air ambiant qui se
trouve au-dessus. lls ont établi qu'il existait une forte
corrélation entre le flux de mercure et la température
du sol sur une période de 24 heures (r> = 0,88) et une
corrélation modérée avec la température de I'air (r?

= 0,58). Poissant et Casimir, (1998) se sont penchés
sur la relation qui existait entre la température et les
flux de mercure a la surface du sol en considérant

la température comme le processus thermique
d’augmentation des émissions et ils ont utilisé
I’équation d’Arrhenius (équation 2).

Ea
K= Ae RT 2)

ou K est le flux de mercure (ng m2 h), R, la constante
des gaz (kcal K' mol™), T, la température en degrés
Kelvin, Ea, I’énergie d’activation (kcal mol-') que le
systéme doit absorber pour qu’une augmentation

du flux du mercure et des émissions se produise et
A, le facteur pré-exponentiel, qui était indépendant

de la température pour de nombreuses réactions.

Les chercheurs ont établi une corrélation solide

(r* = 0,87) entre la représentation graphique de la
réciproque de la température absolue du sol (5 cm de
profondeur) et le log naturel (In) du (flux de mercure),
ce qui a donné une droite de pente E./R dont le point
d’intersection = In(A). Le terme E. de I'analyse de
régression était de 20,5 kcal mol ™, ce qui laisse
supposer que la libération de Hg° a la surface du sol
ne dépend pas des émissions directes de la surface,
mais des mécanismes de transition, car I'enthalpie

de la vaporisation du mercure élémentaire (14,0 kcal
mol™") est plus faible que la E. mesurée. Ces résultats
laissent entendre que la présence de molécules d’eau
dans les sols, qui nécessitent une énergie d’activation
considérable en raison des différentes caractéristiques
de diffusion ou des étapes intermédiaires comme

la réduction biotique ou abiotique du Hg?* en Hg°,
pourrait également intervenir dans le processus
d’émission du mercure.

3a.4.3 Matiere organique dans le sol

Le mercure a une forte affinité avec la matiére
organique (sous forme dissoute et sous forme solide)
dans les environnements terrestres (Schuster, 1991)
et aquatiques (Ravichandran, 2004) en raison des
complexes avec les groupes fonctionnels contenant
OH-, S* et S des molécules organiques qui forment
des liaisons stables avec le mercure. Les groupes
carboxyliques et azotés sont également tres
abondants et ont une faible capacité de liaison avec
le mercure; les groupes sulfatoréducteurs sont peu
abondants, mais ont une forte capacité de liaison avec
le mercure. Contrairement aux résultats mentionnés
ci-dessus, O'Driscoll ef al. (2006) ont mesuré, dans
des échantillons de matiére organique dissoute
prélevés dans des lacs du Québec, une quantité

plus importante de sulfates liés aux esters que les
formes de soufre réduit (cystéine et méthionine). lls
ont proposé que les groupes fonctionnels d’acide
carboxylique jouaient un rdle plus important dans la
dynamique du mercure observée dans les échantillons
des lacs en raison de sites de liaison plus réactifs et
disponibles.

Il est probable que des processus, comme la
chélation, I'échange ionique, la formation de
complexes de sphére interne et externe, I’adsorption
et la coprécipitation, se produisent entre le mercure
et la matiére organique du sol (Celi et al., 1997). Le
type d’interaction sera déterminé en grande partie par
la structure chimique de la matiére organique. Ainsi,
la capacité de sorption du mercure ne dépendra pas
seulement de la quantité de la matiére organique,
mais aussi de sa qualité. Certains ligands organiques
puissants sont importants, car ils peuvent former

des liaisons trés stables avec le mercure (p. ex.
especes sulfurées réduites) qui peuvent diminuer la
disponibilité du Hg?* pour les réactions de redox ou

la méthylation (Dittman et al., 2010; Gu et al., 2011;
0’Driscoll et al., 2005; Reddy et Aiken, 2001). Les
résultats d’une étude sur la complexation du -Hg(ll)
avec la matiére organique du sol menée par Skyllberg
et al. (2006) indiquent que les composés organiques
interviennent davantage dans 'adsorption du mercure
a des concentrations plus élevées de mercure. Ces
résultats ont été attribués a une capacité d’adsorption
accrue de la matiére organique par rapport aux
colloides minéraux. Lindberg et al. (1979) ont
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déterminé que la fraction associée aux composés
organiques (extraite au NaHCO3) comptait 200 fois
plus de mercure que la fraction d’échange cationique
du sol contaminé par le mercure. D’aprés des
preuves expérimentales indirectes, certains émettent
I’nypothese selon laquelle les groupes fonctionnels
thiol contenant du soufre sur la matiére organique
naturelle constitueraient les principaux ligands pour
la formation de liaisons avec le Hg?* (Schuster, 1991).
Ces données concordent avec le fait que le mercure
(I1) est un acide de Lewis mou, qui pourrait donc
former une liaison puissante avec le thiol, qui est une
base de Lewis molle (Xia ef al., 1999). Skyllberg et
al. (2006) ont réalisé une étude portant sur les sols

a haute teneur en matiere organique, mais a faible
teneur totale en mercure, et ils ont constaté que le
mercure formait des complexes avec deux groupes
sulfatés organiques réduits (thiols) et, en moyenne,
20 % du soufre organique réduit constituait des sites
a haute affinité pour la complexation du mercure.
Ces groupes sulfatés a haute affinité étaient les
thiols, les sulfures, les disulfures, les polysulfures

et les tiophénes. Smith et al. (2002) ont compilé

des données tirées de publications scientifiques

et ont indiqué que la tendance de formation des
complexes de ligands organiques et de mercure
diminuait dans I'ordre suivant : thiol > acide aminé
> acide carboxylique a un pH de 7. Xia et al.,

(1999) ont observé que la présence d’atomes de
soufre dans les premiére et deuxieme couches de
coordination du mercure dans I'acide humique était
une indication solide que non seulement les groupes
fonctionnels thiol (R-SH) mais aussi les groupes
fonctionnels disulfure et disulfate (R-SS-R, R-SSH)
dans 'acide humique jouent un réle important dans
la complexation du Hg?*. Les chercheurs ont conclu

que le Hg?* préfére les groupes fonctionnels contenant

du soufre réduit aux autres groupes fonctionnels
(carboxylique, phénolique, etc.) dans I'acide humique.
Selon la recherche effectuée a ce jour, on ne sait

pas avec certitude s’il existe une relation entre

les groupes fonctionnels organiques et le cycle du
mercure dans les sols terrestres, et il existe toujours

des lacunes dans les ouvrages scientifiques quant a la

caractérisation des groupes fonctionnels organiques
qui se lient au mercure et a leur lien a I'égard

de la spéciation du mercure et de la dynamique
d’oxydation-réduction dans les sols.

3a.4.4 Facteurs microbiologiques

Tel qu’il a été décrit précédemment, il existe une
corrélation entre les flux de mercure dans le sol
mesurés sur le terrain a des sites précis et la
température du sol, ’humidité et le rayonnement
solaire. Le taux d’émission du Hg® dans I'atmosphére
est fonction de la taille du bassin de Hg® dans les
sols, du taux de I'apport de Hg® par le substrat
rocheux sous-jacent ainsi que des caractéristiques
du sol, comme la teneur en mercure, la porosité,
I’humidité du sol, la température du sol et le pH
(Gabriel et Williamson, 2004; Siciliano et al., 2002a;
Zhang et Lindberg, 1999). On estime que les facteurs
responsables de la réduction du Hg?* en Hg? sont
principalement de nature abiotique, comme la
photoréduction (Bahimann et Ebinghaus, 2003; Carpi
et Lindberg, 1997; Gustin et al., 2004), la réduction
en présence de substances humiques et fulviques
(Ravichandran, 2004; Schluter, 2000) ou le Fe?*
réactif adsorbé aux surfaces minérales, qui agit
comme un réducteur (Charlet et al., 2002). Outre les
facteurs abiotiques, nombreuses sont les bactéries
qui peuvent détoxifier les composés de mercure
organique et inorganique par la réduction du Hg>

en Hg®, qui s’échappe par la suite sous forme de
vapeur (Bahimann et Ebinghaus, 2003; Summers

et Silver, 1978). Schluter (2000) ont conclu que des
concentrations élevées de mercure biodisponible
semblent nécessaires pour qu’une réduction du
mercure biotique puisse se produire. Bien qu’il existe
d’autres études sur les facteurs abiotiques, on ne
connait toujours pas I'importance relative des facteurs
biotiques.

La réduction du Hg?* en Hg° volatil est un processus
qui peut limiter la concentration de mercure dans

le substrat a I'égard de la réaction de méthylation
(Fitzgerald et Lamborg, 2003; Zhang et al., 2001)

et se produit par I’action d’'un enzyme bactérien, la
réductase mercurique (merA). Comme les processus
photochimiques, I’enzyme bactérien réductase
mercurique (merA) a des effets sur la mobilité

et la biodisponibilité du mercure en raison de la
conversion du mercure inorganique hydrosoluble et
du méthylmercure en Hg®. Il s’agit d’un processus
de détoxication, mis en évidence par la reprise de la
croissance microbienne apres le retrait du Hg® sous
forme gazeuse (Barkay et al., 2003). Poulain et al.
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(2007) ont décelé des produits de la transcription et
des génes de merA dans la biomasse microbienne
du Haut-Arctique qui contenait des microbes vivant
dans des environnements polaires. Cette étude laisse
croire que des organismes résistants au mercure
étaient présents et actifs dans les environnements
cotiers de I’Arctique ou des transformations de

redox importantes du mercure ont lieu et ou le
méthylmercure s’accumule dans la chaine alimentaire
aquatique. En outre, selon certaines modélisations,

la merA procaryote jouerait un role important dans

la production du Hg® dans le Haut-Arctique. Rolthus
et Fitzgerald (2004) ont avancé que la réduction
microbienne pouvait représenter une composante
essentielle du cycle de redox du mercure dans les
systéemes marins cotiers de régions tempérées
(jusqu’a 20 % du bassin de HgP).

Selon Fritsche et al., (2008), les flux de Hg® sont
passés d’émissions de 4 et 0,5 ng m2h™ a des

flux de dépots (ou flux négatifs) de 1,2 et 0,5 ng
m2h(p <0,001) a la suite de la stérilisation des
échantillons de sol en autoclave. La chute de I'activité
microbienne découlant de la stérilisation en autoclave
pourrait avoir entrainé la cessation directe des
émissions de mercure dans les sols. Toutefois, apres
I'inoculation des échantillons de sol stérilisés par
quelques grammes de sol non traité, les chercheurs
ont observé une hausse significative des émissions
de Hg®, passant de valeurs légerement négatives a 30
ng m2h”, indiquant une intensification de I'activité
microbienne suivant le processus d’inoculation. Ils ont
également noté une réduction significative des flux de
Hg° du sol dans les échantillons apres une fumigation
au chloroforme (passant de 5-10 ng m2? h'a 2-3 ng
m2h7). Il se peut que les microorganismes soient

a Iorigine de la réduction du Hg?* soit directement
pour détoxifier leur environnement immédiat, soit
indirectement en décomposant la matiére organique,
qui a une forte capacité de liaison avec le Hg?*, ou en
transformant le substrat en composés qui peuvent
réduire le Hg?* (p. ex. acides humiques ou fulviques)
(Fritsche et al., 2008; Obrist et al., 2010). Dans une
autre étude, Choi et Holsen (2009) ont irradié des sols
de forét de feuillus au moyen de rayons gamma (3,4
mégarads) a un taux de 1,14 mégarads par heure afin
d’éliminer I'activité biologique. lls ont alors observé
que les flux d’émission de mercure dans les sols de
forét de feuillus étaient supérieurs a ceux des sols

de forét de feuillus stérilisés. Les différences entre

les valeurs des émissions des sols stérilisés et non
stérilisés étaient assez constantes, ce qui laisse croire
que les processus biotiques ont un effet relativement
constant sur 'augmentation et la diminution des

flux d’émission du mercure. La réduction biotique
contribue de fagon significative au flux de mercure de
I’eau naturelle ainsi que des sols (Barkay et al., 2003;
Schluter, 2000). Il a été établi que diverses souches de
bactérie intervenaient dans la réduction du mercure
biodisponible par I'enzyme réductase du mercure, qui
est codé par le géne de la merA, et plusieurs études
ont montré que des bactéries hétérotrophes causaient
la réduction du mercure (Mason et al., 1995; Rolfhus
et Fitzgerald, 2004; Siciliano et al., 2002a). Lune des
lacunes dans ce domaine de recherche concerne

les mécanismes biotiques régissant la formation de
mercure volatil et le rejet dans les sols naturels de
référence. A ce jour, le role des microbes résistants au
mercure, tels que Escherichia coli et Saccharomyces
cerevisae, dans le cycle de redox du mercure dans
des sols naturels, non contaminés de référence n'a
pas fait I'objet d’études. Le role de la température du
sol et des processus biotiques visant exclusivement
I’échange de mercure dans les sols terrestres de
référence n’est pas bien défini, et aucune mesure
controlée de ce genre n’a été effectuée dans le

passeé, principalement en raison de I'absence d’une
méthodologie expérimentale faisant consensus.

3A.5 FLUX DE MERCURE
PROVENANT DES SOLS
CANADIENS

Comme différents types de foréts occupent la majeure
partie du Canada, les flux de mercure provenant des
sols forestiers couverts de litiere sont trés variables.
S'il est vrai que des données sur I'échange surface-air
de mercure commencent a étre publiées dans certains
pays (Suéde et Etats-Unis), il n’en demeure pas

moins que le Canada doit se doter d’'un ensemble de
données pour ses environnements et climats distincts.
La superficie totale du Canada est de 997 millions
d’hectares, dont environ 44 % est couverte de foréts,
30,9 %, de toundra et de rocher de surface, 8,2 %, de
zones humides, 7,9 %, d’eau douce, 6,7 %, de prairies
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et de terres cultivables, 2,3 % de glaciers, et une
grande partie de cette superficie est gelée au moins
la moitié de I'année (http://www.pfc.cfs.nrcan.gc.ca).
Compte tenu du peu de données fiables qui existent
sur les flux de mercure provenant de milieux naturels
et de la complexité du cycle du mercure, il convient de
procéder a des activités multidisciplinaires intensives
visant @ mieux quantifier les flux de mercure afin

que nous puissions comprendre les processus a
I'origine de I’échange de mercure entre I'atmospheére
et les surfaces diversifiées sur les plans biologique,
physique et chimique du Canada.

Le mercure peut s’accumuler dans les sols, puis étre
libéré dans I'air ou dans I'eau, selon les conditions
géochimiques et biologiques. Dans le cadre de leur
étude menée au parc national du Canada Kejimkujik
(Nouvelle-Ecosse), Boudala et al. (2000) ont mesuré
des flux de mercure sur la surface du sol allant de
-0,3a2,3ngm?h". Les flux moyens de mercure
dans les sols forestiers variaient entre 0,4 et 2,2 ng
m2 h', et ceux des champs agricoles, entre 1,1 et
2,9 ng m? h™". En Nouvelle-Ecosse, dans un champ
dégagé exposé plein soleil, Beauchamp et al. (2002)
ont observé un flux de mercure moyen quotidien de
0,9 ng m2h" sur un sol de till intact, ce qui était
faible par rapport au flux de mercure élevé de 8,0 ng
m2h” du méme sol mélangé sur une profondeur de
deux metres. L'ampleur de ces flux est comparable

a celle observée par des chercheurs ayant effectué
des études sur d’autres sols en Amérique du Nord. En
Nouvelle-Ecosse, les flux des sols forestiers variaient
entre 0,4 et 2,2 ng m2h' (moyenne de 1,1 ng m?h).
Ces flux sont semblables a ceux mesurés par d’autres
chercheurs pour des sols forestiers de la Suéde et du
Michigan (Etats-Unis) (Lindberg et al., 1998; Xiao et
al., 1991; Zhang et al., 2001), mais plus faibles que
ceux signalés par d’autres (Carpi et Lindberg, 1998;
Ferrara et al., 1998; Kim et al., 1995). Dans le cas de
la Nouvelle-Ecosse, la température du sol était plus
basse lorsque les mesures des flux de mercure ont
été effectuées par rapport a cette derniére étude, et
elles ont été effectuées sous un couvert fermé. Carpi
et Lindberg (1998) ont observé des variations des flux
du sol de la forét, les flux les plus importants ayant été
mesurés en avril sous un couvert ouvert (7,0 ng m2
h") et les moins importants ayant été mesurés en juin
sous un couvert fermé (2,0 ng m2 h'), méme a des
températures de 'air comparables. Les chercheurs

ont expliqué ces variations par les changements des
régimes de rayonnement a la surface du sol de la
forét suivant la densification du couvert.

Schroeder et al. (2005) ont mesuré les flux de
mercure a deux sites agricoles en Ontario et a un site
de paturage au Québec. Les flux moyens relevés dans
les champs de paturage et les champs en jacheére de
I'Ontario et du Québec étaient similaires (1,1 a 3,0 ng
m2 h"), mais plus faibles que ceux signalés par Carpi
et Lindberg (1998) (12,5 ng m2 h) et Zhang et al.,
(2001) (7,6 ng m h") aux sites Nelson et Barnfields,
au Tennessee (Etats-Unis). Comme les concentrations
de mercure dans le substrat des sites Nelson (0,06 g
g™") et Barnfields (0,11 pg g™') ainsi que des champs
de I’Ontario étaient similaires (0,01 & 0,05 pug g™),

les flux plus élevés peuvent s’expliquer, du moins

en partie, par les températures plus élevées (entre

20 et 36 °C) enregistrées aux Etats-Unis (Carpi et
Lindberg, 1998). Les flux de mercure provenant des
substrats sablonneux d’un site isolé du Nord et d’un
site rural au Québec étaient, en moyenne, de 0,44

et de 5,9 ng m2h”, respectivement. Les deux sites
ont fait I'objet d’une surveillance au mois d’aodt,
mais la concentration de mercure dans le substrat au
site isolé n’'a pas été mesurée. On ne sait donc pas

si ces différences sont attribuables aux différences
de concentrations de mercure dans le substrat ou

a d’autres facteurs. Par contre, les flux de mercure
moyens du substrat rocheux non minéralisé (granite/
till) & divers endroits au Québec et en Nouvelle-Ecosse
variaient entre 0,03 et 1,7 ng m2 h', ce qui donne

a penser que le substrat rocheux a ces endroits ne
libére pas de mercure volatil de fagon significative
(concentration dans le substrat allant de 0,005 a
0,250 ug g'). Ces flux sont Iégerement plus faibles
que la plage notée pour des unités géologiques

non perturbées ou non altérées présentant des
concentrations de substrat similaires au Nevada
(Engle et Gustin, 2002; Nacht et Gustin, 2004; Zehner
et Gustin, 2002).

Au Canada, les flux de zones mercuriféres naturelles
étaient beaucoup plus importants que ceux des

sites de référence, qui sont les plus représentatifs

de la masse terrestre du Canada. Pour tous les sites
enrichis en mercure du Canada, les flux variaient entre
91,8 et 1 760 ng m2 h' dans le cas des substrats
présentant des concentrations élevées de mercure
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(de 124,6 ppm [cinabre en Colombie-Britannique]
a179,5 ppm [sol minéralisé en Ontario]). Les flux

des unités de shale mercuriféres exposées au Yukon
(bassin de Selwyn Basin) et en Ontario (formation

de Rove) étaient de 9,1 @ 213,5 ng m2 h™" pour des
concentrations de mercure dans le substrat de 0,358
a1,6 yg g'. Ces observations concordent avec les flux
de mercure du shale mesurés au Nevada (25,7 a 31,9
ng m2h™ pour des concentrations dans le substrat
allant de 0,05 a 0,76 pg g, Nacht et Gustin (2004)).
Les flux de mercure moyens d’un sol riche en cinabre
au centre de la Colombie-Britannique (zone de la faille
Pinchi) étaient de 91,8 ng m2 h™" (substrat =180 g
g™"). Ces flux sont comparés aux valeurs signalées

par Gustin et al. (2002) pour le minerai concassé (2
583 a 5 066 ng m2 h' pour des concentrations de
mercure dans le substrat de 2 67 pg g). La différence
peut s’expliquer par la plus grande superficie de la
roche concassée dans I'étude de Gustin ef al. (2002)
comparativement au substrat rocheux solide in situ
ayant fait I'objet d’une surveillance dans le cadre de
I'étude menée en Colombie-Britannique, ainsi que par
les températures plus basses et la lumiére du soleil
réduite au site canadien.

L'ajout de mercure dans les terres agricoles par
I’épandage de biosolides augmente peut-étre la
quantité de mercure disponible pour la volatilisation

dans I"atmosphére. Cobbett et Van Heyst (2007) ont
adopté une approche micrométéorologique pour
étudier les flux de mercure gazeux provenant de
champs agricoles modifiés par des biosolides dans
le sud de I'Ontario (Canada) sur une période de cing
semaines. Le flux moyen de mercure élémentaire
gazeux était faible, soit de 0,1 + 70,2 ng m2h';
cependant, les concentrations de mercure mesurées
dans le cadre de I’étude variaient selon les différentes
pratiques agricoles. A I'échelle locale, les effets de

la récolte des champs de mais produisaient des
concentrations de mercure élémentaire gazeux

plus élevées dans le champ étudié. L'épandage de
biosolides sur un champ adjacent a entrainé une
augmentation des concentrations de mercure réactif
gazeux. Dans une autre étude sur des sols naturels
de référence menée dans le sud-ouest du Canada,
Bash et al. (2004) ont utilisé un modeéle pour calculer
les émissions de sol, qui allaient de prées de 0 a 2,3
ng m2h”, les taux les plus élevés étant associés aux
sites agricoles a température plus élevée. Dans les
régions agricoles, il a été estimé que les émissions
du sol représentaient jusqu’a 75 % des émissions
terrestres totales de la partie sud du pays et jusqu’a
65 % de celles de la partie nord (Bash et al., 2004).
Dans les foréts, les taux d’émissions des sols étaient
plus faibles que ceux des terres agricoles en raison
de I'effet isolant des couverts forestiers sur le sol de
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la forét. La suppression du couvert végétal des sols

a la suite de pratiques agricoles intensives, comme

le labourage, a des répercussions importantes sur

les environnements terrestres et aquatiques. Les
pratiques de monoculture et le remaniement excessif
du sol affaiblissent les agrégats du sol, qui deviennent
vulnérables a I'eau et a Iérosion éolienne. A I'échelle
mondiale, jusqu’a 106 hectares de terres arables
disparaissent chaque année a cause de I’érosion
(Pickhardt et Fisher, 2007). Lorsque le mercure
pénétre dans le sol par dépot sec ou humide, il se lie
a la matiére organique terrestre (Lucotte et al., 1995).
Ces complexes de mercure et de matiére organique
terrestre peuvent ensuite étre transportés des bassins
versants vers les lacs dans le ruissellement de surface
ou par I’érosion des horizons du sol (Louchouarn

et al., 1999; Mierle et Ingram, 1991; Wiener et al.,
2006). Dans une étude réalisée au Québec, Caron et
al. (2008) ont modélisé le mercure dans les couches
superficielles du sol et dans les couches profondes
du sol aux fins de comparaison (rapports S:V). Les
rapports étaient significativement plus élevés (p

< 0,05) dans les sols agraires (champs de mais)

que dans les sols forestiers. Dans le cas des sols
agraires, les rapports S:V variaient entre 0,38 et
1,13, et dans le cas des sols forestiers, entre 0,19 et
0,40. Les horizons de surface remaniés présentaient
des rapports S:V plus élevés que des horizons plus
profonds. Les chercheurs ont montré qu’une grande
partie du mercure associé a la matiére particulaire en
suspension se trouvant dans les affluents du lac St-
Pierre adjacent était associée a la matiére organique
et transportée vers des environnements aquatiques
apres I’érosion des sols agraires.

Peu de mesures du flux de mercure des surfaces
enneigées ont été effectuées, de sorte que la
dynamique de I’échange air-neige du mercure n’est
pas bien définie. Plus précisément, on dispose de
trés peu de résultats concernant les flux de mercure
in situ de milieux géologiques enneigés riches en
mercure. Comme une partie importante du Canada
est recouverte de neige sur de longues périodes, il
est essentiel de comprendre quels sont les effets
de la présence de neige sur le flux de mercure des
surfaces naturelles. Des flux de mercure d’environ
0,09 + 0,03 ng m2 h' ont été mesurés sur le sol
de référence couvert d’une fraiche couche de neige
d’Elora (Ontario) (Schroeder et al., 2005). Les flux

de mercure d’une surface enneigée étaient trés
semblables a ceux du sud du Québec (0,07 ng m2 h-)
(Poissant et al., 2004). Il n’existe aucune estimation
de la libération du Hg® des sols de I'Arctique canadien,
mais on a acces a un nombre limité de données

sur les substrats couverts de mousse et le substrat
rocheux de deux sites : 1) col Macmillan au Yukon,

ou le shale est naturellement riche en mercure; 2)
Kuujjuarapik au Québec, ou les concentrations de
fond du mercure géologique sont connues (Schroeder
et al., 2005). Les émissions de Hg° provenant du
shale mercurifére couvert de mousse au Yukon
(moyenne : 1,5ng m2h”, plage : -0,60 a 10,63 ng
m2 h") étaient nettement plus élevées que celles

du substrat couvert de mousse prés de Kuujjuarapik
(moyenne : 0,08 ng m2h", plage : -0,58 a 1,3 ng m?
h). Les émissions de mercure élémentaire gazeux
provenant du shale mercurifére exposé étaient encore
plus élevées (9,1 a 213,5 ng m2 h™"). Les substrats
sablonneux exposés de Kuujjuarapik libéraient, en
moyenne, 0,44 ng m2 h™' de Hg’. Selon des mesures
prises a différents endroits au Canada (la plupart au
sud du 60° paralléle), il existe une corrélation positive
entre le flux de mercure gazeux dans I'atmospheére

et la concentration de mercure total dans le substrat
minéral (Schroeder et al., 2005).

Nacht et Gustin (2004) ont constaté que, lorsqu’ils
tenaient compte seulement des substrats de
référence, il n’y avait pas de relation significative entre
la teneur en mercure dans le sol et le flux de mercure,
et les pentes de la relation étaient plus faibles, voire
négatives, par rapport a celles obtenues pour les sols
riches en mercure. De plus, le pourcentage de I'aire
continentale du Canada présentant des concentrations
élevées de mercure est trés faible, comparativement
a I’étendue de I'aire continentale représentée par

des substrats a faibles émissions (concentrations de
fond inférieures a 100 ng de mercure par gramme

de sol). Il serait donc inapproprié d’extrapoler un

flux de mercure pour I'ensemble du Canada a partir
des relations substrat-flux observées dans les zones
mercuriféres. Le manque de données décrivant les
variations des concentrations de mercure (et, plus
important, la spéciation du mercure) dans la couche
superficielle du sol constitue un autre obstacle.
Actuellement, on en sait peu sur le rdle des plantes

et des zones humides au Canada dans I’échange
air-surface du mercure. Un schéma dynamique pour

LEvaluation scientifique sur le mercure au Canada — Chapitre 3a




étudier les effets de la teneur en eau, de la végétation
et des saisons a des échelles plus vastes s’avere
nécessaire.

3A.6 CONCLUSIONS

Les émissions de mercure dans I'atmosphére
provenant des sols naturels constituent une partie
importante du cycle global du mercure. Les études
réalisées au cours de la derniére décennie montrent
que les émissions de mercure dans les sols peuvent
contribuer de fagon substantielle a la charge
atmosphérique mondiale (de 700 a 1 000 tonnes par
année). Toutefois, on ne comprend pas encore bien
I'ampleur des flux de mercure provenant des surfaces
terrestres en raison du manque de données fiables

et précises ainsi que de I'absence de méthodes de
laboratoire et sur le terrain normalisées. Le mercure
dans le sol est divisé en trois bassins selon son
association a la matrice du sol, soit : (i) mercure
minéral (contenu dans la fraction minérale du sol); (ii)
mercure lié aux complexes de carbone organique; (iii)
mercure adsorbé a la surface des particules du sol.
Lorsqu’on évalue les émissions de mercure, il faut
prendre en compte les caractéristiques physiques et
chimiques ainsi que les paramétres environnementaux
a I'intérieur et autour du sol. Ces facteurs sont
notamment I'humidité du sol, la température, le
rayonnement, la teneur en matiéres organiques et
I'activité microbiologique. Les principales techniques
employées pour mesurer les émissions de mercure a
partir des sols sont la technique de la chambre a flux
dynamique et les méthodes micrométéorologiques
ou du rapport de Bowen modifié. Au Canada, en ce
qui concerne le mercure, il est important d’évaluer
I'efficacité des modéles actuels et d’améliorer

les inventaires des estimations des émissions a
I'échelle régionale et mondiale en raison de I'extréme
variabilité temporelle et spatiale des flux de mercure
dans les sols selon les différentes pratiques de
I'utilisation des terres. Les activités de recherche
futures sur le mercure dans le sol devraient mettre
I'accent sur la clarification des paramétres d’entrée (p.
ex. température du sol, teneur en eau, rayonnement
et microbes) pour les modéles globaux actuels au
moyen de techniques de controle et d’expériences sur
le terrain visant a évaluer les effets des changements

climatiques, et ce, afin que nous puissions disposer
d’estimations plus précises des émissions de
mercure.

3A.7 LACUNES EN MATIERE DE
CONNAISSANCES

Les données sur les émissions de mercure dans

les sols naturels au Canada sont insuffisantes pour
quantifier I'échange air-surface de mercure a partir
des surfaces terrestres a I’échelle régionale et
nationale ainsi que de facon temporelle. On doit établir
des limitations réalistes quant aux taux d’échange
air-surface du mercure dans les différents paysages
relativement a la géologie sous-jacente, au couvert
végétal et a la chimie du sol.

L'oxydation du Hg° par des processus biotiques et
abiotiques peut entrainer une réduction des émissions
nettes de HgP des systémes terrestres; toutefois, cet
aspect du cycle biogéochimique du mercure n’est pas
encore élucidé. Afin de mieux comprendre les effets
des changements climatiques sur les émissions de
mercure dans I'air a partir des surfaces du sol au
Canada, il faut effectuer des analyses plus poussées
du flux de mercure par rapport a des données
environnementales selon le site.

Les écosystemes terrestres de I’Arctique canadien
représentent une grande superficie, mais le peu de
données accessibles sur les émissions de mercure
des systemes terrestres de I’Arctique constituent une
autre lacune en ce qui a trait a la compréhension

du cycle biogéochimique du mercure dans les
environnements froids vierges.

En Nouvelle-Ecosse, les sols touchés par des activités
anthropiques (résidus miniers, exploitation aurifere

et extraction) produisent des émissions de mercure a
un taux de deux a trois ordres de grandeur supérieur
au taux d’émission des sols naturels présentant des
substrats géologiques semblables. Des travaux plus
pousseés doivent étre entrepris pour déterminer la
contribution relative des émissions de mercure de
sites de référence a faible teneur en mercure, mais
aussi a haute teneur en mercure a I’échelle régionale
et provinciale, et ce, pour I’ensemble du pays. Compte
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tenu du peu de données fiables dont on dispose sur
les flux de mercure dans les milieux naturels et de la
complexité du cycle du mercure, il faut adopter une
approche de modélisation multidisciplinaire. Il est
recommandé d’examiner les modéles mécanistiques
et de fugacité ainsi que I'intégration de techniques
d’analyse spatiale en vue de brosser un portait
d’ensemble des émissions de mercure dans les sols a
I'échelle nationale.
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3B.1 INTRODUCTION

Le présent chapitre porte sur les profils spatiaux

des concentrations de mercure total (HgT) dans

les sédiments des lacs et des cours d’eau au

Canada, élaborés dans le cadre du Programme

de réglementation de la qualité de I'air en vue
d’atteindre I'un des objectifs du programme, soit de
cartographier I'exposition au mercure dans I'ensemble
du paysage et les risques subséquents pour la santé
et I'environnement. La source d’information consultée
est la base de données ouverte qui comprend une
référence géospatiale de la Commission géologique
du Canada de Ressources naturelles Canada
(Ressources naturelles Canada : RNCan, 2008; voir
également Friske et Hornbrook, 1991, ainsi que Friske
et Coker, 1995). En régle générale, les sédiments sont
transférés des zones séches vers les cours d’eau,

les zones humides et les lacs par I'érosion du sol

et des chenaux des cours d’eau par le vent et I'eau
(Stedma et France, 2000; Mills et al., 2009). Des
sources allochtones et autochtones (roches trouvées
a des endroits ol elles n’ont pas été formées et ol
elles ont été formées, respectivement) contribuent
également a la charge sédimentaire globale des lacs
et des cours d’eau. Il est possible d’établir le profil

de ces sédiments accumulés afin de distinguer les
profils des dépots historiques du mercure et des
autres contaminants par lieu et par région et de
vérifier I'ampleur des échanges de flux biotiques

et abiotiques, notamment a I'interface sédiment-
hypolimnion (Davis et al., 1997; Lockhart et al., 1998;
Rasmussen et al., 1998; Gray et al., 2000; Birkett

et Lester, 2005; Kainz et Lucotte, 2006; Bouffard et
al., 2008; Muir et al., 2009; Scudder et al., 2009;
Selin, 2009; Ethier et al., 2010). Ce chapitre montre

le lien entre le mercure total dans les sédiments et

le site d’échantillonnage dans les lacs et les cours
d’eau partout au Canada selon : (i) 'emplacement,
dans des hautes terres ou des basses terres; (ii) les
processus orogéniques a I’origine de la minéralisation
du mercure dans le substrat rocheux sous-jacent;

(iii) le taux des dépdts atmosphériques de mercure;
(iv) 'étendue du couvert végétal dans les bassins
versants en aval; (v) le climat, des régions tempérées
vers les régions arctiques; (iv) les activités actuelles et
passées comportant du mercure.

Ce chapitre ne traite pas des profils verticaux du
mercure total dans les sédiments des lacs et des
cours d’eau et n’explique pas la dynamique de ces
processus. La question du méthylmercure n’est pas
abordée dans ce chapitre, car cette substance ne
figure pas dans la base de données de la Commission
géologique du Canada. Pour en savoir davantage sur
ces sujets, consulter : Boske et al. (2003); Wanga et
al. (2004); Perry et al. (2005); Kainz et Lucotte (2006);
Skyllberg et al. (2006, 2009); Issaro et al. (2009).

3B.2 TRAITEMENT DES DONNEES

Les données accessibles au public générées dans

le cadre du Programme national de reconnaissance
géochimique du Canada (Friske et Hornbrook, 1991)
ont été compilées et regroupées en 30 régions
d’étude distinctes sur le plan géographique afin de
produire des sommaires et des représentations par
région. Cette compilation a permis de générer, au
total, 254 129 points de données sur le mercure total
pour un nombre équivalent de sites d’échantillonnage
géoréférencés de lacs et de cours d’eau (figure 3b.1).
Les emplacements géographiques sont consignés
par province, région géologique, indice du Systéme
national de référence cartographique (SNRC) et
coordonnées XY. Les emplacements associés a des
données élémentaires sur les substrats du sol et

du till ne sont pas indiqués. Chaque point fournit

des renseignements sur les conditions locales des
sédiments et de I'échantillonnage (p. ex. morphologie
générale du lac ou du cours d’eau, type de substrat
rocheux et couleur des sédiments), les concentrations
élémentaires totales de nombreux métaux (p. ex.

Hg, Ag, Ca, Cd, Cu, Fe, Mg, Mn, Pb, S, Sb, Se, Sn, Zn)
et la perte par calcination. Ces variables n’étaient
pas accessibles pour tous les emplacements, et

les valeurs concernant le calcium, le magnésium

et le soufre (ci-aprés désigné par soufre total)

étaient accessibles pour quelques régions du

Québec seulement. Les concentrations élémentaires
totales analysées se limitaient aux données entrées
concernant les sédiments des lacs et des cours d’eau
totaux, séchés, tamisés et non différenciés (minéral).
Les sédiments totaux comprenaient I’enlévement de
toute I'épaisseur des sédiments accumulés dans les
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cours d’eau, ainsi que la couche supérieure de 30 cm
des sédiments des lacs. Les relations entre le mercure
total et d’autres variables physiques et chimiques,
comme la profondeur des lacs, la région des lacs,

le degré de suspension des sédiments dans I'eau
(aucune, légere, forte), le type de terrain, la couleur
des sédiments, la largeur du chenal, la profondeur du
chenal, I'ordre du cours d’eau ainsi que la latitude et
la longitude (exprimées en degrés décimaux), ont été
étudiées a I'aide d’analyses de régression multiple.
Pour assurer la linéarité et réduire I’nétéroscédasticité,
certaines des concentrations élémentaires totales

X

A

Territoire du Tulcon S

Merowe total, ppb

ont été transformées en log. Les données recueillies
ont également été analysées par référence croisée
géospatiale avec d’autres couches de données,

dont : le modéle de dépdts atmosphériques annuels
de mercure pour le Canada produit par le modele
régional et international du transport et du devenir
du mercure atmosphérique (GRAHM) [chapitre 9;
Dastoor, A. et Moran, M., communication personnelle],
la géologie du substrat rocheux (Wheeler et al., 1997;
Fulton, 1995), les images de surface ainsi que les
données de classification des sites écologiques pour
préciser le couvert végétal et I'utilisation des terres.

FIGURE 3B.1 Vue d’ensemble de la distribution des données de la Commission géologique du Canada (CGC) pour
le mercure total dans les sédiments des lacs et des cours d’eau dans chaque région d’étude (régions numérotées
de 1 a 30 dans cette figure). Les points représentent les coordonnées XY et se chevauchent pour mettre en lumiére
la répartition générale des valeurs de mercure total élevées et faibles de la Commission géologique du Canada

pour les sédiments des lacs et des cours d’eau du Canada. L'arriere-plan de la carte montre les grandes lignes des
caractéristiques de I’eau de surface et des basses terres du Canada générées par le modéle altimétrique numérique
(parties ombrées bleues). Ces données sont fondées sur I'Atlas national des eaux et le modéle altimétrique

numérique (résolution de 300 m).
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Comme la région en amont influe sur chacun des
sites d’échantillonnage des lacs et des cours d’eau,
on a jugé important d’ajouter les caractéristiques
suivantes dans le modéle utilisé pour analyser le
mercure total : (i) site des hautes terres ou des
basses terres; (i) couverture de surface des zones
humides par zone contributive au débit en amont.
La grille du modele altimétrique numérique national
a été réalisée pour la délimitation systématique des
zones seches et des zones humides au Canada a une
résolution de 300 m (RNCan, 2007). Le parameétre
établi pour les basses terres était une différence
d’élévation de 10 m maximale entre les terres et les
chenaux d’écoulement ou les cotes les plus pres.
Des modeles altimétriques numériques provinciaux
d’une résolution générale de 30 m ont été utilisés

SURFACE MAN AV
POINTS D' ELEVATION

CHENAUX
D'ECOULEMENT

pour déterminer la proportion des zones humides
(Ay) dans le bassin versant (Ag) en amont des sites
d’échantillonnage des lacs et des cours d’eau de

la Commission géologique du Canada. Les zones
humides correspondaient aux zones ou le drainage
du sol était entravé a 50 m de la surface du sol et a
des conditions de drainage imparfaites. Ce processus
a été effectué pour deux régions, dont des parties du
bassin de Selwyn au Yukon et des parties du Cap-
Breton. Pour un apergu conceptuel des procédures
de topographie, voir la figure 3b.2, et pour de plus
amples renseignements, se reporter a Murphy et

al. (2011). Pour des détails concernant les analyses
mentionnées précédemment et certains des résultats
obtenus, se reporter a Nasr et al. (2011).

INDEX CARTOGRAPHIQUE DE LA PROFONDEUR
DE LA NAPPE PHREATIQUE, PNP

Y )

FNP DE ZONES
HUMIDES < 1 m
BASSES TERRES < 10m

NIVEAU DE LA NAFPE
PHREATIQUE = MAN-PNP

N8 de 1a CGC

FIGURE 3B.2 Apercu du processus de cartographie des zones humides utilisé pour distinguer les zones humides
des zones séches a I'échelle nationale (résolution de 300 m) et pour les bassins versants en amont des sites
d’échantillonnage du mercure total a I’échelle régionale (résolution de 10 m) [Murphy et al., 2011]
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3B.3 TENDANCES GENERALES

La figure 3b.1 montre la tendance de la présence
du mercure total dans les sédiments des lacs et des
cours d’eau au Canada. La figure 3b.3 indique les
sites d’échantillonnage des lacs ou des cours d’eau
ou le mercure total se situe entre 500 et 1 000 ppb
et ot le mercure total est d’au moins 1 000 ppb.

Le tableau 3b.1 présente un résumé des données
statistiques par région d’étude de la Commission
géologique du Canada (régions numérotées de 1

a 30).

La concentration de mercure total dans les sédiments
varie dans tout le Canada, allant de 5 a 22 900 ppb.
Parmi les régions d’étude, les concentrations
moyennes de mercure total les plus faibles ont été

mesurées sur Iile Bathurst, au Nunavut (HgT =

25 ppb, région 4), et les concentrations les plus
élevées ont été mesurées dans la région de Grenville-
Témiscamingue, au Québec (HgT = 244 ppb,

région 21), ainsi que dans les régions du sud-ouest
de la Nouvelle-Ecosse (HgT = 390 ppb, région 16). Au
total, 462 sites d’échantillonnage (341 cours d’eau et
121 lacs) présentaient des concentrations de mercure
total d’au moins 1 500 ppb. Certains de ces sites
sont des endroits ol I'on note des activités passées
ou présentes d’exploitation miniere et de fonderie.
Des anomalies, correspondant a des concentrations
de mercure total de plus de 1 000 ppb dans les
sédiments, ont été relevées a plusieurs reprises

dans quatre régions : (i) Colombie-Britannique :
chainons Boundary, plateaux Nechako et Fraser

sur I'le de Vancouver (région 1); (ii) Québec : plus

Parametre de sédiments :
Lac

Thoamat

5

B

1d
Henwelle-Ecosse

Pammei,m de zédiments : .é__
Cours d’ean i

Teritodre c Yidoon
"
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’ b
, Québec, 3 ..E.a]m:dm'
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FIGURE 3B.3 Mercure total (ppb) dans les sédiments par type de milieu. La partie supérieure gauche représente les
lacs et la partie supérieure droite, les cours d’eau. La partie inférieure représente les sites d’échantillonnage des lacs
et des cours d’eau de la Commission géologique du Canada ou le mercure total est supérieur a 500 ppb (rouge) et a
1 000 ppb (mauve).
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Des accumulations passées de sédiments riches en
matiére organique dans les estuaires, les dépressions
et les bassins qui se transforment graduellement

en gisements de schiste ampélitique ou de charbon,
de bitume et de pétrole constituent une autre source
de sédiments riches en mercure dans les lacs

et les cours d’eau. A de nombreux endroits, des
soulevements tectoniques exposent ces formations

a I'ablation des zones séches et, par conséquent,

a I’érosion par la glace, I’eau et le vent.

TABLEAU 3B.1 Concentrations de mercure total (ppb) dans les sédiments des lacs et des cours d’eau, selon la

fosse du Labrador et du Témiscamingue; (jii) Nouvelle-
Ecosse : le long de la partie continentale sud-ouest,
monts Cobequid, certaines parties du Cap-Breton;
tectoniques, un soulévement orogénique et un magma
ascendant subséquent causant la minéralisation de
région d’étude et le site (hautes terres ou basses terres)

(iv) Yukon. Ces anomalies sont causées par des
processus géologiques, y compris des mouvements

particulierement a I'est de la baie James, région de la
métaux lourds en un substrat rocheux partiellement
fracturé, en éruptions volcaniques et en panaches.
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En général, la concentration de mercure total dans les
sédiments est de moins de 400 ppb dans le Nord du
Canada, dans I’Arctique (régions 4, 8 et 15) et dans
les zones alpines de la Colombie-Britannique et du
Yukon (régions 2 a 6). Ces faibles concentrations de
mercure total sont vraisemblablement le résultat :

(i) d’une revolatilisation importante provoquée par

la lumiéere du soleil du mercure accumulé sur des
surfaces vierges, gelées et non gelées (Lalonde

et al., 2002; Hammerschmidt et Fitzgerald, 2006;
Kirk et al., 2006); (ii) des faibles apports solides
transportés majoritairement dans le vent provenant
du substrat rocheux exposé au soleil et de régolite a
faible teneur en mercure (Cook et al., 2008); (iii) de
courtes saisons de croissance et d’eau libre, limitant
ainsi le piégeage du mercure atmosphérique par la
végétation aquatique et terrestre (Diamond et al.,
2003; Lahoutifard et al., 2005; Outridge et al., 2007).
Toutefois, un couvert végétal plus important dans le
bassin versant en amont entraine une augmentation
du captage et de la rétention du mercure soumis au
transport atmosphérique. Cette relation s’explique par
la forte liaison du mercure aux groupes de sulfures
organiques. Dans ce cas, le mercure est ensuite
stocké dans les accumulations de matiére organique
sur les sols et dans les sols des zones seches et

des zones humides. En général, le mercure capté
dans la végétation augmente lorsque le couvert de
la surface foliaire par superficie au sol augmente et
la durée d’exposition des feuilles augmente (Bushey
et al., 2008). Par conséquent, la concentration de
mercure total dans les aiguilles des coniféres est plus
élevée que celle dans le feuillage des feuillus, et la
concentration de mercure total dans les sédiments
décroit dans I'ordre suivant : sols de forét, prés, sols
vierges et champs de glace.

En ce qui concerne les lacs, la concentration de
mercure total dans les sédiments varie de moins de
20 ppb a 400 ppb, la moyenne étant de 45 ppb dans
I’ensemble du bouclier boréal, couvrant I’Alberta, la
Saskatchewan et le Manitoba ainsi que le Nord du
Québec et le Labrador (régions 5, 7 et 9). Plus au
sud, en Ontario et au Québec, la concentration de
mercure total dans les sédiments varie également
d’un lac a I'autre, mais la valeur moyenne est de
120 ppb (régions 10 a 30). En ce qui concerne les
sédiments des cours d’eau, la concentration moyenne

de mercure total est |égérement plus faible, mais
plus variable que celle des sédiments des lacs,
particulierement dans les régions 2, 11,13, 14, 16

et 17. Cette différence s’explique probablement par
I'accumulation graduelle et continue de minéraux a
grains fins plutdt que de minéraux a grains grossiers
dans les sédiments des lacs, I'apport progressif

de matiére organique de sources aquatiques et
terrestres ainsi que la décomposition continue et

de I'humification de ces éléments, combinées en
partie a 'insolubilisation accrue liée a la formation du
sulfure mercurique (Gray et al., 2002; Ravichandran,
2004; Sanei et Goodarzi, 2006; Skyllberg, 2009).

Par contre, le mercure total dans les sédiments tend
a étre remis en suspension et remplacé par divers
processus, dont I'action des vagues, la bioturbation
et I'affouillement du lit pendant la débécle et les
périodes de haut débit. Le mercure fixé aux sédiments
reprend sa phase aqueuse tout en demeurant fixé a la
matiére organique dissoute et particulaire (Bengtsson
et Picado, 2008). Selon I'exposition a la lumiére, le
mercure total présent dans la matiére organique
dissoute et la matiére organique particulaire pourrait
subir des réactions photochimiques entrainant une
volatilisation et une libération de Hg*

La concentration moyenne de mercure total dans
les sédiments est généralement plus élevée dans
les lacs (113 ppb) et les cours d’eau (99 ppb) des
hautes terres que dans les lacs (75 ppb) et les cours
d’eau (67 ppb) des basses terres. Ces différences
s'accentuent lorsque la taille de I'échantillon par
région d’étude augmente. En principe, les sédiments
des hautes terres présentent plus de mercure

total que les sédiments des basses terres, car les
sédiments provenant de minéralisations importantes
de mercure a I'échelle locale des hautes terres se
combineraient graduellement aux sédiments des
sources faibles en mercure. On peut donc s’attendre
a ce que le mercure total dans les sédiments
diminue plus 'ordre du cours d’eau augmente. Cet
ordre augmente (1 a 2, 3, etc.) a la confluence des
segments de cours d’eau du méme ordre. Il y aurait
également une rétention accrue des sédiments et
donc une diminution du transfert du mercure total
dans les sédiments vers les paysages lorsque les
composantes des zones humides et des terres
humides gagnent en importance. La figure 3b.4
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montre cet effet par une représentation graphique du
log,, de mercure total en fonction du rapport entre la
superficie de zone humide et la superficie du bassin
versant (Ay/Ag).

log  Mercure total = 4.9- 198 A /A R = 90
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FIGURE 3B.4 Point milieu de chacune des dix strates
de log,,de mercure total (ppb) dans les sédiments de
cours d’eau de la région d’étude détaillée au Yukon en
fonction du rapport entre la superficie de zone humide
et la superficie du bassin versant (A,/Ag) en amont de
chacun des 1 600 sites d’échantillonnage sélectionnés
par la Commission géologique du Canada. La figure
montre également la droite de régression pour les
points ouverts et fermés.

En général, les valeurs du mercure total dans les
sédiments inférieures a 1 500 ppb sont plus élevées
le long des régions peuplées du sud de I’Ontario et
du Québec, mais diminuent vers les régions plus
froides et éloignées de I'est, du nord et de I'ouest.
Ces valeurs présentent une corrélation positive

avec les taux de dépdt atmosphérique du mercure
calculés a I'aide du modéle GRAHM (mercure total,
prévisions de 2005; figure 3b.5, R> = 0,70, valeur
prédictive < 0,0001) aprés I'exclusion des données
des points sensibles pour le mercure total du Québec,
de la Nouvelle-Ecosse, du bassin de Selwyn (région
d’étude 3) et de la région d’étude a I'est du Grand
lac de I'Ours (région d’étude 5). Dans les 30 régions
d’étude, les prévisions du modele GRAHM pour les
sédiments (25 sur 25 km2) sont trop graduelles
pour déceler toute corrélation entre le mercure total

dans les sédiments et le mercure total a I'intérieur
d’une zone définie dans le modele GRAHM. Toutefois,
méme a petites échelles, I'expérience a montré que
les panaches locaux avaient tendance a étre plutot
étroits. Des données doivent donc étre recueillies
sur une période de plusieurs années pour couvrir
les régions en aval du bassin versant de fagon plus
ou moins égale plus la distance entre la source et
le récepteur augmente (Bourque et Arp, 1996). Voici
d’autres variables qui accentuent les variations des
dépdts de mercure total a I’échelle locale : vents
dominants, topographie, étendue du couvert végétal
et schémas de perturbations locaux (utilisation des
terres, incendies, érosion, exploitation miniére).
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FIGURE 3B.5 Concentration moyenne de mercure
total (régions d’étude 1 a 15 de la Commission
géologique du Canada; les régions présentant une
concentration supérieure a 1 500 ppb sont exclues) par
rapport aux prévisions du modele GRAHM 2005 pour
les dépbts atmosphériques totaux de mercure, avec
droite de régression pour toutes les régions d’étude,
sauf les régions 3 et 5.
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3b.3.1 Données détaillées sur la
régression

Les résultats des analyses de régression présentées
au tableau 3b.2 montrent qu’environ de 40 a 50 %
des variations du log,, de mercure total peuvent étre
déduites a partir d’autres variables des sédiments
figurant dans la base de données de la Commission
géologique du Canada. Dans la plupart des cas, la
perte par calcination est la variable de régression

la plus significative pour le mercure total. Il existe
également une corrélation positive entre le mercure
total et les variables comme les substances Ag,

Cd, Cu, Pb, Sh, S, Se et Zn (tableau 3b.3), mais les
corrélations individuelles varient selon les zones et
les régions. Dans certains cas, les concentrations des
métaux lourds et du soufre total peuvent constituer
des variables de régression plus significatives pour

le mercure total, comme le montre le tableau 3b.2
pour les sédiments des lacs situés prés de Sakami,
au Québec. L'ajout de calcium (lorsque présent) a
I’ensemble des variables de régression améliorait
également la qualité de I'ajustement pour le mercure
total, vraisemblablement en raison de la correction
en fonction de la portion calcaire de la perte par
calcination le cas échéant. Toutefois, les données sur
le calcium et le soufre total étaient accessibles pour
quelques régions du Québec seulement. Parmi les
autres corrélations significatives pour le mercure total,
notons les facteurs tels que le site d’échantillonnage
(concentration de mercure total dans les cours d’eau
inférieure a celle dans les lacs), la profondeur du lac
(positive), I'ordre du cours d’eau, le débit, la largeur,
la profondeur (toutes négatives) et le rapport entre

la superficie de zone humide et la superficie du
bassin versant. Au Canada, |a latitude et la longitude
font également partie de la liste des variables

de régression, la concentration de mercure total
diminuant généralement de I'est vers I'ouest et du sud
vers le nord. Cette diminution est liée au passage des
régions tempérées aux régions froides, arctiques et
alpines ainsi qu’a la tendance a la baisse en matiére
de dépdts atmosphériques montrée a la figure 3b.5.
Seules les principales variables ont été retenues pour
les modéles de régression figurant au tableau 3b.2.

La relation entre le mercure total et la perte par
calcination est examinée de fagon plus détaillée par
la représentation graphique du log,, de mercure total

par rapport a la perte par calcination aux figures 3b.6
et 3b.7, qui affichent des tendances curvilignes. Les
résultats montrent que la concentration de mercure
total augmente, passant d’environ 10 ppb a une
concentration se stabilisant & une valeur équivalente
a une perte par calcination supérieure a 50 %. De
plus, les valeurs du mercure total augmentent de
fagon marquée et atteignent un sommet a des valeurs
faibles de la perte par calcination, puis se stabilisent
a la valeur de la perte par calcination supérieure a

50 % approximativement. Les valeurs du mercure
total diminuent lorsque la valeur de la perte par
calcination atteint environ 100 %, dans certains cas.
La relation entre la valeur maximale de mercure total
et les valeurs faibles de la perte par calcination est
plus marquée dans le cas des sédiments de cours
d’eau alpins en Colombie-Britannique et au Yukon.

En ce qui concerne les lacs, les maximums sont
atteints de facon plus graduelle et correspondent a
des valeurs plus élevées de la perte par calcination.
En revanche, les représentations graphiques du log, ,
de mercure total par rapport a la perte par calcination
pour les lacs le long des plaines boréales (de I'Alberta
au Manitoba et plus au nord jusqu’a la presqu’ile
Melville au Nunavut) sont plutdt planes, sauf aux
valeurs faibles et élevées de la perte par calcination.
En ce qui concerne la fréquence, 90 % de toutes les
valeurs de la perte par calcination pour les sédiments
des cours d’eau sont inférieures a 10 %. Dans le cas
des lacs, les valeurs de la perte par calcination sont
réparties plus uniformément (plage de 0 & 100 %),

et le maximum est atteint a la valeur de la perte par
calcination d’environ 35 % (figure 3b.8).

La tendance a la hausse graduelle des valeurs du
mercure total correspondant approximativement

a la valeur de la perte par calcination de 50 % est
vraisemblablement attribuable a 'augmentation de
I'incorporation du mercure lié a la matiére organique
dans les sédiments des lacs et des cours d’eau.

En général, on observe une tendance semblable
lorsqu’on réalise la représentation graphique du
mercure total dans I'eau des lacs et des cours d’eau
par rapport aux concentrations de carbone organique
dissous (Meng et al., 2005). Il se peut que les valeurs
a la baisse correspondant approximativement a la
valeur de la perte par calcination de 100 % dans les
sédiments de certains lacs soient attribuables a un
faible degré d’humification de la matiére organique
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TABLEAU 3B.2 Résultats de I'analyse de régression multiple mettant en relation le mercure total ou le log,, de mercure total
et la perte par calcination, les substances Ca, Cu, Co, Cd, Pb, Sb, Zn et d’autres variables ayant une incidence significative

dans les régions d’échantillonnage des lacs et des cours d’eau sélectionnées par la Commission géologique du Canada

Erreur-

Erreur-

Variables Coeff. type Valeur t| Valeur p Variables Coeff. type Valeur t| Valeur p
log, ,Mercure total Interception  {2.059 |0.0094 | 218.1 |<.0001 |Mercure total Interception | 0.27 |0.01 22.1 <.0001
Lacs ailleurs sauf log, Perte par | 0.2995 | 0.0023 | 130.9 |<.0001 |Lacs du continent, | LOI 0.0021| 0.0003 | 6.3 <.0001
Nouvelle-Ecosse et calcination Nouvelle-Ecosse
Quebéc

log,,Cu 0.2368 |0.0024 |97.8 |<.0001 Pb 0.01 |0.00 |93 <.0001

log,,Zn 0.1343 |0.0032 |41.6 |<.0001 |R?=0.037,n=

3,349

Zone du lac -0.0259|0.0010 |-25.5 |<.0001 |Mercure total Interception |42.90 16.20 |42.9 <.0001

Profondeur du | 0.0028 | 0.0001 | 24.0 <.0001 |Lacs et cours Perte par 185 |0.16 [115 <.0001

lac, m d'eau, Cap-Breton, | calcination

Nouvelle-Ecosse
R?=0.492 Longitude 0.0032 |0.0001 [78.4 |<.0001 Cu 0.57 |0.05 |125 <.0001
n = 102,582 Latitude -0.0184/0.0002 |-119.9 | <.0001 |R?=0.444,n= 354
log, Mercure total Interception | 0.8761 | 0.0141 |62.2 | <.0001 |log, Mercure total | Interception | 0.942 |0.02 | 47.8 <0.0001
Cours d’eau ailleurs log, Perte par |0.4105 | 0.0039 | 106.2 |<.0001 |Cours d’eau, bassin | log, Perte par | 0.304 |0.006 |47.8 <0.0001
sauf Nouvelle-Ecosse et| calcination de Selwyn, Yukon calcination
Quebéc

log,,Cu 0.1046 |0.0043 [24.4 |<.0001 log, Cu 0.224 |0.008 |27.8 <0.0001

log,,Zn 0.3753 |0.0049 |76.6 | <.0001 log,,Cd 0.213 |0.005 [39.6 <0.0001

Coursd'eau | -0.0013|0.0001 |-17.6 |<.0001 log,,Zn 0.182 |0.009 |19.4 <0.0001

largeur, m

Coursd'eau | 0.0038 | 0.0004 | 9.1 <.0001 Coursd'eau | -0.012/0.001 |-10.7 |<0.0001

profondeur, m largeur, m
R?=0.415 Longitude -0.001 |0.0001 |-14.2 |<.0001 |R?=0.488 Coursd'eau |0.131 |0.009 |14.7 <0.0001

profondeur, m
n=51,853 Latitude -0.0093|0.0003 | -31.7 |<.0001 |n=22,327 Cours d'eau | —0.040/ 0.003 |-13.6 |<0.0001
ordre
log, Mercure total Interception | 1.37 1 0.025 |259.4 |<.0001 |log, Mercuretotal | Interception |1.66 |0.03 |48.8 |<.0001
Lacs et cours d'eau, log, Perte par |0.154 |0.001 |169.6 |<.0001 Cours d’eau, log, Perte par | 0.33 |0.02 |20.2 <.0001
Quebéc calcination Temiscamengue, calcination
Quebéc

logPb 0.069 |0.001 [50.9 |<.0001 logNi 0.15 |0.03 |5.1 <.0001

logNi 0.086 |0.001 [53.8 |<.0001 logSh 012 10.02 |6.0 <.0001
R? = 0.427 log,Sb 0.108 |0.001 [91.4 |<.0001 log, Cu 020 |0.03 |7.3 <.0001
n=70,791 logCa -0.077 10.002 [-50.9 |<.0001 |R?=0.467 log,,Zn 013 10.03 |49 <.0001

n=1,621 log,,Sn 013 |0.03 |39 0.0001
log,,Mercure total Interception 1.54 0.04 40.8 <.0001 | Mercure total Interception |17.3 226 |7.7 <0.0001
Lacs et cours d'eau, log, Perte par |0.12 0.02 7.68 <.0001 |Lacs nord-est de Perte par 0.53 |0.04 (142 <0.0001
Sakami Quebéc | calcination Great Bear Lake calcination, %

log, Cu 0.52 0.02 [256 |<.0001 Cu, ppb 033 [0.01 234 <0.0001

R?=0.385,n=1,772 |log,,Sh 0.15 002 |59 <.0001 |R?=0.462 Zone dulac,kmi -3.08 |0.11 |6.8 <0.0001
n=1,296 Profondeur du|0.75 |0.16 |6.8 <0.0001
lac, m
log,,Mercure total Interception  |1.98 | 0.11 17.7 | <.0001 | Mercure total Interception |1.70 [1.20 |1.40 0.17
Lacs seulement avec | log,,TS 0.26 0.03 7.6 <.0001 | Cours d'eau, lle Perte par 0.503 |0.072 |7 <.0001
with TS, Sakami, Bathurst calcination, %
Québec

log. .Cu 0.35 0.05 |71 <.0001 |R*=0.415 Zn, ppb 0.123 |0.006 |16 <.0001
R?=0.526,n= 218 |log Sh 0.15 002 |59 <.0001 |n=418 Co, ppb 144 10.16 (8.8 <.0001
Mercure total Intercept 344 |38 9.1 <.0001 |log, Mercure total | Intercept 211 ]0.02 |98.7 <0.0001
Lacs, Snegamook log, Perte par |1.29 0.10 12.3 <.0001 |Lacs, Fosse du log, Perte par | 0.141 |0.008 |17.4 <0.0001
Lac environnement, calcination Labrador, du Québec | calcination
Labrador

log,.Cu 0.48 0.05 10.1 <.0001 log,Sh 0.301 |0.011 |27.4 <0.0001
R? = 0.685 log, Ag 93.4 4.9 19.2 |<.0001 |R?=0.685 log, Ag 0.273 |0.01 [26.2 <0.0001
n= 1357 log,Cd 38.9 2.2 17.3 |<.0001 | n= 3576 logCr 0.163 [0.008 |21 <0.0001
log,,Mercure total Interception |0.522 |0.079 |6.6 <.0001 |log,,Mercure total Interception |0.87 |0.02 |59.7 <0.0001
Lacs, Laronde - Flin log, Perte par | 0.423 10.037 |11.5 <.0001 | Cours d'eau et lacs, log, Perte par | 0.588 | 0.008 |90.4 <0.0001
Flon calcination Nouveau-Brunswick | calcination

log, Pb 0.426 |0.041 |10.4 |<.0001 logPb 0.115 |0.009 |13.5 <0.0001
R?=0.685 logCu 0.234 |0.049 |48 <.0001 |R?=0.611 logZn 0.072 |0.009 |8.1 <0.0001
n= 615 n= 7746

Unités: Perte par calcination and sulfur total en %; tous Iogw(lmétaux) en ppb. Cours d'eau ordre: augmente de 1 par 1 chaque fois quand les cours d'eau
du meme ordre fusionnes.
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FIGURE 3B.6 Log,, de mercure total (ppb) par rapport a la perte par calcination (%) selon la province et le territoire.
Les données utilisées sont celles des sites d’échantillonnage des sédiments de cours d’eau de la CGC au Canada,
sauf au Québec et en Nouvelle-Ecosse (aucune donnée sur la perte par calcination pour les cours d’eau). Les lignes
pointillées représentent les limites inférieure et supérieure de 75 % de I’enveloppe de données ou la tendance
moyenne. Les lignes supérieures laissent supposer que les sources géogéniques de mercure total seraient plus
importantes que les sources de mercure total provenant principalement de I’'atmospheére (ligne inférieure).
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FIGURE 3B.7. Echantillonnage des sédiments des lacs de la Commission géologique du Canada selon la province et le
territoire au Canada, sauf au Québec. Log,, de mercure total (ppb) par rapport a la perte par calcination (%). Les lignes
pointillées représentent les limites inférieure et supérieure de 75 % de I'enveloppe de données ou la tendance moyenne.
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FIGURE 3B.8 Représentations graphiques de la fréquence a partir des registres de données de la CGC pour la
perte par calcination (panneau de gauche) et le log,, de mercure total (panneau de droite).

LEvaluation scientifique sur le mercure au Canada — Chapitre 3b

102



a la suite duquel la concentration de mercure total
demeure faible. Par contre, les valeurs a la hausse du
mercure total correspondant approximativement a la
valeur de la perte par calcination de 100 % peuvent
s’expliquer par une transformation graduelle et une
accumulation du mercure lié a la matiére organique
dans le HgS minéralisé. Dans les régions ou le log,
de mercure total augmente rapidement au départ
avant de se stabiliser a une valeur de la perte par
calcination d’environ 50 %, on peut croire que des
sources géogéniques de mercure sont présentes
dans les régions du bassin versant du lac ou du cours
d’eau situées en amont des sites d’échantillonnage
de la Commission géologique du Canada (Campbell,
2011). Dans I'ensemble, pour les régions d’étude
relativement plates du nord-est de I’Alberta, du nord
du Manitoba et du Nunavut, la courbe de la relation
entre le log,, de mercure total et le profil de la perte
par calcination est plus plate.

Si on pose I'hypothése selon laquelle la perte par
calcination est en grande partie de la matiére
organique et que la valeur représentative du mercure
total est de 200 ppb lorsque la perte par calcination
est de 20 % ou que le carbone total est de 10 %,

on obtient un rapport entre le mercure total et le
carbone total de 2 ppm. Ce rapport est semblable a
celui entre le mercure total et le carbone total pour la
matiére organique dissoute et la matiére organique
en suspension dans I'eau (matiére organique
particulaire). En général, ce rapport diminue a environ
0,4 ppm lorsque la perte par calcination, la matiere
organique dissoute et la matiere organique particulaire
augmentent et le taux de décomposition de la matiere
organique diminue. Par conséquent, le rapport entre
le mercure total et carbone total pour la matiere
organique transportant du mercure se situe toujours
plus ou moins dans la méme plage, que la matiere
organique soit dissoute, en suspension ou déposée.
Kainz et Lucotte (2006) ont mentionné une tendance
semblable pour le mercure total et la matiere
organique dissoute a I'interface sédiments-eau pour
les lacs dont le bassin versant de zone seéche compte
une superficie de zone humide inférieure a 15 %.
Dans le cas des lacs dont le bassin versant compte
une superficie de zone humide plus importante,

la concentration de mercure total a I'interface
sédiments-eau diminuerait avec I'augmentation des
concentrations de matiére organique dissoute.

TABLEAU 3B.3 Exemple de coefficients de corrélation de Pearson entre des concentrations d’éléments totaux
sélectionnées (apres transformation logarithmique) et des caractéristiques des chenaux de cours d’eau et des
bassins en amont de 1 600 sites d’échantillonnage de la Commission géologique du Canada au Yukon (adapté de

Nasr et Arp, 2011)

Cours Debitdu Gours ~ Gours
log,,(Hg) log, (Cd) log,(Ag) log,,(Cu) log,(Zn) log,,(Sb) log,,(LOI) g'rze:g ﬁfgﬁa largeur, profonde, AJASS
m m
log,(Hg) 1.00
log, ,(Cd) 066  1.00
log,,(Ag) 0.48 0.56 1.00
log,,(Cu) 0.50 0.60 0.50 1.00
log,,(Zn) 0.63 0.82 055  0.65 1.00
log, (Sb) 040 057 039 044 057 1.00
log,,(LOI) 0.40 0.31 0.27 0.27 0.34 -0.09 1.00
Cours d'eau ordre? -0.05 -0.03 -0.08 -0.11 -0.01  0.09 -0.25 1.00
Debit du cours d'eau® -0.22  -0.12 -0.11 -0.11 -0.12  -0.03 -0.42 022 1.00
Cours d'eau largeur,m -0.09 -0.07 -0.09 -0.15 -0.05 0.05 -0.24 0.39 0.33 1.00
Cours d'eau profonde, m -0.18  -0.15 -012 -016 -0.16  -0.14 -0.07 020 0.13 0.23 1.00
(AJA) -0.32 -0.28 -013  -017  -0.31 -0.22 -0.12 0.01 0.03 0.01 0.08 1.00

2 'ordre du cours d’eau augmente de 1, augmente par 1 quand les cours d’eau du meme joint
® | e codage du debit des cours d’eau: stagant 0, lent 1, modérer 2, vite 3, torrentiel 4.
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3B.4 DONNEES PAR REGION

Les sections qui suivent portent sur les régions

du Canada qui présentent des concentrations de
mercure total dans les sédiments élevées ou faibles.
Ces régions sont la Nouvelle-Ecosse, le Nouveau-
Brunswick, diverses régions du Québec et de I'Ontario,
le Manitoba et la Saskatchewan, les trois territoires
ainsi que la Colombie-Britannique.

3b.4.1 Nouvelle-Ecosse : Partie
continentale, Cap-Breton, monts Cobequid

La Nouvelle-Ecosse a un long passé de colonisation,
de foresterie, d’exploitation miniére et d’agriculture.
Le sud-ouest de la province est devenu une

région particulierement préoccupante en ce qui a
trait a la bioaccumulation du mercure en raison

de la sensibilité observée des écosystéemes
aquatiques et terrestres au mercure et aux dépots
atmosphériques acides (0’Driscoll et al., 2005). En
fait, la concentration moyenne de mercure total
dans les sédiments des lacs du sud-ouest de la
Nouvelle-Ecosse est d’environ trois fois supérieure
a celle mesurée dans les sédiments des lacs du

sud du Québec et de I'Ontario et d’environ dix fois
supérieure ou plus a la concentration moyenne de
mercure total dans les sédiments des lacs et des
cours d’eau des régions nordiques et en haute
montagne (tableau 3b.1). Le terrain du sud-ouest est
formé d’un réseau complexe de lacs, de cours d’eau
et de zones humides entrecoupés de sols minces a
texture grossiére provenant de till reposant sur du
grauwacke d’influence tectonique et magmatique
(Cambrien) et des formations de substrat rocheux
d’ardoise (Ordovicien), intercalées de minéralisation
plus marquée associée a des granitoides riches en
biotite (plutons du Dévonien supérieur). Les valeurs
du mercure total sont également élevées dans les
sédiments de certains cours d’eau qui drainent

les monts Cobequid formés de roches de I'age
précambrien a I'dge dévonien riches en minéraux
et complexes sur le plan géologique (Pe-Piper et
Piper, 2003) ainsi que dans les sédiments des lacs
et des cours d’eau provenant des formations de
schiste ampélitique riche en carbone du Cap-Breton
(figure 3b.3). Ici, les concentrations de mercure total

les plus élevées sont généralement associées aux
minéralisations du Dévonien et du Jurassique (Smith
et al., 2005).

’analyse de 2 652 sites d’échantillonnage de lacs

et de cours d’eau au Cap-Breton montre que la
concentration de mercure total dans les sédiments
diminue des cours d’eau d’ordre élevé a ceux
d’ordre faible avec I'augmentation du pourcentage
de superficie de zone humide dans le bassin, en
amont de chaque site d’échantillonnage de la
Commission géologique du Canada (tableau 3b.3).
De plus, les concentrations de mercure total dans

les sédiments des lacs et des cours d’eau étaient
plus élevées en aval des marécages qu’en aval

des marais, des tourbiéres oligotrophes ou des
tourbiéres minérotrophes (valeur prédictive < 0,0001;
figure 3b.9). Toutefois, en régle générale, le mercure
total transporté par le carbone organique dissous
augmentait selon le pourcentage de superficie

de zone humide par bassin (Jutras et al., 2011).

Par conséquent, les portions de zone humide des
paysages piegent les sédiments qui transportent le
mercure, mais transférent une partie de I'apport total
du mercure vers I'aval par le débit des cours d’eau
qui transportent le carbone organique dissous. Ces
données confirment que la concentration de mercure
total dans les sédiments diminue entre les lacs et

les cours d’eau d’ordre faible et ceux d’ordre élevé.
La comparaison des modéles de régression pour

le mercure total dans les sédiments des lacs de la
Nouvelle-Ecosse indique une forte relation entre le
mercure total et la perte par calcination dans les lacs
et les cours d’eau du Cap-Breton, mais seulement une
faible relation entre le mercure total et la perte par
calcination dans les lacs de la partie continentale.
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FIGURE 3B.9 Tracé en rectangle et moustaches des concentrations de mercure total dans les sédiments (ppb) des
cours d’eau du Cap-Breton selon le type de zone humide en amont

TABLEAU 3B.4 Mercure total (ppb), superficie du bassin (AB), superficie de zone humide (AW) et rapports moyens
entre la superficie de zone humide et la superficie du bassin (AW/AB; %) selon la strate du log10 de mercure total
pour certains sites d’échantillonnage des sédiments de lacs et de cours d’eau au Cap-Breton (Nouvelle-Ecosse)

Zone de bassin versant

log,(Mercure total, ppb) A, A, Afhg: %
n ha par bassin & travers le basin
240-2.78 143 6.3 0.6 7.1 8.8
1.85-2.40 887 4.7 0.5 8.2 11.4
1.30-1.85 1,363 6.9 1.2 13.3 17
1.0-1.30 259 10.1 2.2 15.5 21.8
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3b.4.2 Nouveau-Brunswick

Contrairement & la Nouvelle-Ecosse, les
concentrations de mercure total dans les sédiments
des lacs et des cours d’eau du Nouveau-Brunswick
sont faibles, malgré la similarité entre le climat, la
végétation et les taux de dépdts atmosphériques
des deux provinces (figure 3b.3). Cette différence
s’explique en partie par les formations du substrat
rocheux de I'dge cambrien a I’age dévonien plus
récentes des hautes terres du sud et du nord-ouest
du Nouveau-Brunswick. La principale exception a
ces formations est la plaine carbonifére qui couvre
certaines régions du Nouveau-Brunswick, toute
I'lle-du-Prince-Edouard et la Nouvelle-Ecosse. Les
dépdts houillers au centre du Nouveau-Brunswick
présentent des concentrations particuliérement
élevées de soufre et de mercure total. C’est pourquoi
on a décelé des concentrations élevées de soufre et

de mercure dans I'air et des récepteurs biologiques en
aval de la centrale thermique alimentée au charbon,
maintenant démolie, de Grand Lac au Nouveau-
Brunswick (figure 3b.10; Bourque et al., 1996; Jardine
et al., 2008). Ailleurs au Nouveau-Brunswick, les
concentrations de mercure total dépassent rarement
400 ppb. Or, lorsque c’est le cas, ces concentrations
sont mesurées seulement dans des régions touchées
par des activités miniéres (concentrations supérieures
a 1 000 ppb) qui se trouvent en aval d’'une mine

d’or abandonnée a Murray Brook, dans le nord

du Nouveau-Brunswick (Al et al., 2006). Dans les
sédiments des lacs et des cours d’eau, la perte

par calcination était la variable la plus importante
relativement aux variations de mercure total, suivie

du plomb et du zinc. Ces variables combinées (perte
par calcination, plomb et zinc) représentent 61 % des
variations des concentrations de mercure total dans
les lacs et les cours d’eau au Nouveau-Brunswick.
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FIGURE 3B.10 Mercure total (ppb) dans les sédiments des lacs et des cours d’eau en Nouvelle-Ecosse et au

Nouveau-Brunswick
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3b.4.3 Québec

Les sites d’échantillonnage qui présentent des
variations de mercure total semblables dans les lacs
et les cours d’eau du Québec sont aussi nombreux
que ceux du reste du Canada (tableau 3b.1) et
suivent les mémes tendances en ce qui a traita la
relation entre le log,, de mercure total et la perte

par calcination. Ces tendances sont illustrées a la
figure 3b.11 selon le site d’échantillonnage de la
Commission géologique du Canada et la province
géologique (figure 3b.12). Une province géologique est
une région qui possede ses propres caractéristiques
géologiques. Voici ce qu’on observe dans ces

figures : (i) les variations globales du mercure

total augmentent avec I'augmentation du nombre
d’échantillonnages par province géologique; (i) les
parties inférieures des représentations graphiques du
mercure total par rapport a la perte par calcination
s’expliquent vraisemblablement par la présence de

zones sans minéralisation du mercure particulaire
dans les parties du bassin versant en amont des
parcelles d’échantillonnage; (iii) dans les zones

ou il y a minéralisation du mercure, on note des
différences jusqu’a deux ou trois ordres de grandeur
des concentrations de mercure total entre les

sites d’échantillonnage; (iv) dans le cas des zones
d’échantillonnage d’Abitibi-Pontiac et de Grenville,

on note une distinction entre les valeurs faibles et
élevées de mercure total plus nette dans les cours
d’eau que dans les lacs, ce qui est sans doute lié a un
plus grand mélange et a une plus forte persistance
des sédiments des lacs que des sédiments des

cours d’eau; (v) la variation du mercure total dans

les sédiments des lacs est plus importante dans les
provinces géologiques plus anciennes et leurs sous-
provinces (p. ex. lac Supérieur, Churchill) que dans les
formations de substrat rocheux plus récentes (p. ex.
plateformes de Grenville, des Appalaches, de la baie
d’Hudson et du Saint-Laurent). Cette variation est sans
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FIGURE 3B.11 Sites d’échantillonnage des sédiments des lacs de la Commission géologique du Canada au
Québec. Représentations graphiques du log10 de mercure total (ppb) par rapport a la perte par calcination (%) selon
la province géologique ou un ensemble de sous-provinces. Les lignes pointillées représentent les limites inférieure et
supérieure de 75 % de I’enveloppe de données ou la tendance moyenne.
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doute liée a une ablation accrue qui entraine dans

les formations de substrat rocheux plus anciennes
une exposition plus importante des intrusions
magmatiques anciennement d’origine profonde.
Certaines de ces tendances sont illustrées plus en
détail ci-apres pour les régions du Témiscamingue, de
Sakami et de Schefferville ol les plages de mercure
total dans les sédiments des lacs et des cours d’eau
sont de moins de 20 a plus de 1 000 ppb.
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FIGURE 3B.12 Provinces géologiques et échelle géochronologique au Québec. Les sous-provinces sont
également indiquées : province du lac Supérieur (rose; principalement Néoarchéen), Grenville (brun, principalement
Protérozoique moyen) et Churchill (vert; principalement Paléoprotérozoique). Les autres provinces géologiques sont
I’orogéne des Appalaches, ou les Appalaches (jaune, varie entre Cambrien, Ordovicien et Dévonien), la plate-forme
de la baie d’Hudson (bleu foncé, Silurien) et la plate-forme du Saint-Laurent (bleu clair, Cambrien & Ordovicien).
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3b.4.4 Témiscaming et région du
Témiscamingue, Québec et Ontario

La région du Témiscamingue, a I’est de la riviére

des Outaouais, s'étendant de Témiscaming a
Dawson Point, repose sur un substrat rocheux
plutonique (gneiss du Néoarchéen) qui a été soumis
a des processus métamorphiques il y a environ

2,6 milliards d’années causés par un point chaud

de magma sous-jacent (JER Informatique, 2007).
Cette région a été soumise a d’autres soulévements
et apports de magma il y a environ 2,2 milliards
d’années, ce qui a entrainé des minéralisations
considérables de I'argent et du cobalt. Il y a

environ 180 millions d’années, le morcelement du
supercontinent Pangée a mené a la formation du
graben d’Ottawa-Bonnechére rempli de sédiments,
le lac Témiscamingue remplissant une partie du bras
du nord. Tous ces facteurs, combinés a I’ablation de
la surface par I’érosion par la glace, I'eau et le vent,
ont fait remonter a la surface une bonne partie de ces
minéralisations, initialement d’origine profonde. C’est
pourquoi on note dans les sédiments des différents

[ intmsives
[ ] métamorphicques | ]
[ volcaniques ;
I:l sédumentaires

A

o
=l

-

2 — \

cours d’eau de nombreuses concentrations faibles
et des concentrations exceptionnellement élevées
dans le terrain s’étendant de I'est de Témiscaming

a Ville-Marie (figure 3b.13, A) [mercure total =

488 + 588 ppb; min. = 10 pbb, max. = 9 392 ppb;

n = 3 530]. Dans cette région, les concentrations de
mercure total présentent une corrélation significative
avec la perte par calcination, et les variables Ni, Cu,
Zn, Sb et Sn font également partie du modéle de
régression du log,, de mercure total (tableau 3b.2).
Par contre, les concentrations de mercure total dans
les sédiments des cours d’eau ayant fait I'objet
d’études de la Commission géologique du Canada au
sud du lac Simard, qui reposent sur de la jotunite et
de la syénite du Néoarchéen (figure 3b.13, B), sont
plus faibles et varient moins (mercure total = 26 =
20 ppb, min. = 5 ppb, max. = 160 ppb; n = 471).

En comparaison, les valeurs du mercure total dans
les sédiments des cours d’eau, qui reposent sur

des formations de substrat rocheux intrusives
mafiques du Paléoprotérozoique, au sud de Ville-
Marie (figure 3b.13, C), sont de 120 + 53 ppb (min. =
35 ppb, max. = 271 ppb; n = 101).

2 100 - 200
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FIGURE 3B.13 Concentrations de mercure total (ppb) dans les sédiments de cours d’eau dans la région du
Témiscamingue (Québec), a I’est de la riviere des Outaouais. Les régions ou les variations des concentrations sont
élevées, intermédiaires et faibles sont désignées par A, B et C, respectivement.
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3h.4.5 Sakami, Québec

Dans la ceinture volcanique de La Grande, au nord

et immédiatement au sud-ouest de Sakami, les
concentrations élevées de mercure total (figure 3b.14)
mesurées dans les sédiments des lacs et des cours
d’eau s’expliquent vraisemblablement par la formation
de failles du Protérozoique précoce, les extrusions
volcaniques et la minéralisation subséquente (il y

a environ 2,2 milliards d’années; Ciesielski, 1991;
Mercier-Langevin et al., 2012). Dans cette région, il
existe une forte corrélation entre le mercure total et le
cuivre, mais pas avec d’autres éléments lourds ou la
perte par calcination (tableau 3b.2). Lorsque I'analyse
de régression ne tient compte que des sites ayant
des valeurs de soufre total, la perte par calcination ne
fait plus partie de la liste des variables significatives.
Dans ce cas, le soufre total éclipse les variations
provoquées par la perte par calcination lorsque

ces deux facteurs sont utilisés comme variables

de régression. Par conséquent, le mercure total ne
présente pas toujours une forte corrélation avec la

0 30 &0 120 km

1 Mercure
total, pg kg
o<
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& 500 - 1000

= = 1000
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perte par calcination, bien que ce soit généralement le
cas lorsque les sources géogéniques de sulfure sont
plus importantes que d’autres sources de mercure.
Dans le bassin Opinaca plus ancien et relativement
désertique au sud et au sud-est de Sakami, les
concentrations de mercure total dans les sédiments
du lac varient entre 100 et 1 000 ppb, et quelques
sédiments présentent des concentrations supérieures
ou inférieures a ces limites.

3h.4.6 Fosse du Labrador a Schefferville,
Québec

Schefferville (figure 3b.15) et Labrador City

(Ernst, 2007). La fosse se poursuit vers le sud-ouest
jusqu’au cratére d’impact de 100 km, appelé lac
Manicouagan, qui a été formé il y a 214 millions
d’années (Ramezani et al., 2007). Ce rift tectonique
contient des roches volcaniques sédimentaires et
du Protérozoique précoce ayant été soumis a un
métamorphisme intense ainsi qu’a une remontée

Catégorie de roche
[ intrusives

|:! meétamorphigues
[ voleaniques
sedimentaes

FIGURE 3B.14 Mercure total (ppb) dans les sédiments au sud-ouest de Sakami et le long du bassin Opinaca ayant

fait I’objet d’un échantillonnage important
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magmatique il y a 2,2 et 1,9 milliards d’années.
Cette région a fait I'objet d’une vaste exploration
géochimique, comme le montrent les sites
rapprochés des études de la Commission géologique
du Canada a la figure 3b.15. Les concentrations de
mercure total dans les sédiments des lacs au nord
de Schefferville sont les suivantes : valeur moyenne
de 190 ppb, et maximum de 1 400 ppb. Trés peu de
valeurs élevées ont été mesurées, ce qui laisse croire
que I'exposition a la minéralisation des métaux lourds
se produit seulement a I’échelle locale. L'analyse de
régression met en relation le mercure total et la perte
par calcination, I'antimoine, I'argent et le chrome
(tableau 3b.2). Les sites d’échantillonnage rapprochés
du mercure représentés dans la partie inférieure de
la figure 3b.15 montre les faibles valeurs du mercure
total (mercure total = 66,7 ppb, écart-type = 34 ppb,
n = 255). Cette région se trouve sur une formation
de tonalite (granodiorite) plutonique du Néoarchéen
(la figure 3b.16 présente une version agrandie
détaillée), ce qui montre que les roches plutoniques
ont généralement une faible teneur en mercure total.

o e 500 - 1000
e =000

la région ayant fait I'objet de I’échantillonnage a la
figure 3b.15 (Google, TerraMetrics, Digital Globe). Les
détails indiquent une tendance générale de faibles
concentrations de mercure total dans les terres nues
et une tendance de plus faibles concentrations de
mercure total dans les petits lacs et les étangs des
hautes terres. La légende pour les points est la méme
que celle de la figure 3.15.

= Rock type
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FIGURE 3B.15 Mercure total (ppb) dans les sédiments des lacs a I'intérieur et autour de la fosse du Labrador
ayant fait I’objet d’un échantillonnage important a Schefferville (Québec). Les sites d’échantillonnage rapprochés
de mercure total (voir la partie inférieure, illustrée a la figure 3b.17) se trouvent sur une formation de tonalite
(granodiorite) du Néoarchéan. La ligne noire représente la frontiére entre le Québec et le Labrador.
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3b.4.7 Lac Snegamook, Labrador

La ceinture minérale centrale du Labrador

(figure 3b.17) s’est formée a la suite de plusieurs
épisodes de minéralisation de I'dge archéen a I'dge
protérozoique (de 2,7 a 1,2 milliards d’années), qui
ont mené aux séquences de roches métavolcaniques
dominées par la rhyolite ou des roches intrusives
sont disséminées. Les filons de Cu, Ni, U, Fe, Pb et

F les plus minéralisés se trouvent au nord et au sud
de la riviére Kanairiktok, qui s’écoule a I'est du lac

Snegamook (McCuaig et Taylor, 2005). L'analyse de
régression des sédiments des lacs de la région met
en relation le mercure total et la perte par calcination,
le cuivre, I'argent et le cadmium (tableau 3b.2). Les
concentrations moyennes et maximales de mercure
total sont de 116 et 700 ppb, respectivement, et sont
nettement inférieures a celles mesurées au nord de la
région de Schefferville.

FIGURE 3B.17 Mercure total (ppb) dans les sédiments de cours d’eau autour d’un point sensible local pour le
mercure total au sud-est du lac Snegamook dans le sud-est du Labrador
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3h.4.8 La Ronde, Saskatchewan et Flin sédiments (points jaunes, oranges et rouges) sont
Flon. Manitoba généralement associées a des bassins versants de

lacs dont le substrat rocheux est d’ultramafique a
métamafique (Maxeiner et al., 2004). Toutefois, les
valeurs de mercure total plus élevées mesurées au
nord de La Ronde sont associées a des sédiments
du Paléoprotérozoique. Les facteurs de contribution
les plus significatifs en ce qui a trait a la variation
du mercure total dans cette région sont la perte par
calcination, le plomb et le cuivre (tableau 3b.2).

La base de données de la Commission géologique du
Canada contient de nombreux sites d’échantillonnage
de sédiments de lacs le long du paysage du Bouclier
canadien, de partiellement vierge a boisé, allant de

la baie d’Hudson jusqu’en Alberta. La figure 3b.18
montre les concentrations de mercure total de La
Ronde a Flin Flon et plus au nord. Les lacs ou les
échantillons ont été prélevés reposent tous sur des
formations d’age néoarchéen a paléoprotérozoique.
Les valeurs plus élevées de mercure total dans les

B : Catégorie de roche
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FIGURE 3B.18 Mercure total (ppb) dans les sédiments des cours d’eau des régions de La Ronde et de Flin Flon au
nord de la Saskatchewan et du Manitoba. La ligne noire représente la frontiére provinciale.
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3b.4.9 ile Bathurst, Nunavut sédiments de cette région sont, en moyenne, les plus
faibles de celles mesurées dans les sédiments des

L'ile Bathurst fait partie de la cordillére arctique. La autres régions d’échantillonnage de la Commission
majeure partie de Ille est désertique et exposée au géologique du Canada (figures 3b.1 et 3b.19). Méme
soleil pendant les courts étés et elle est couverte a ces faibles concentrations, on note une relation

de neige et de glace pendant les longs hivers. La significative entre le mercure total et la perte par
région recoit des dépdts atmosphériques de mercure calcination des sédiments, le cobalt et le zinc

tous les ans, qui peuvent toutefois étre rejetés de (tableau 3b.2). La perte par calcination des sédiments
la région avant ou pendant la fonte des neiges a serait associée la végétation de la toundra qui pousse
la suite de réactions de réduction photochimique le long des vallées et aux organismes aquatiques, plus
(Southworth et al., 2007; Steffen et al., 2008). particuliérement des algues.

L’ampleur de I'altération et de I'érosion de la roche,
et donc de la production de sédiments, est faible.
Les concentrations de mercure total dans les
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FIGURE 3B.19 Mercure total (ppb) dans les sédiments des cours d’eau de I'lle Bathurst (Nunavut)
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3b.4.10 Grand lac de I’Ours, Territoires du
Nord-Ouest

La zone d’échantillonnage du lac de la Commission
géologique du Canada au nord-est du Grand lac de
I’Ours repose sur des roches métamorphiques et
sédimentaires du Précambrien ou s’insinuent des
intrusions ignées, des dykes et des filons-couches.
Depuis les années 1940, I'exploration géochimique
et I'exploitation miniére dans cette région visaient
I'obtention de matiére fissile. Des études ont montré
qu'il existe une corrélation entre les concentrations
de mercure total dans les sédiments du Grand lac de
I'Ours et d’autres éléments lourds, dont I'uranium. Ces
corrélations étaient plus marquées dans les estuaires
du Grand lac de I'Ours en aval des mines (Moore et
Sutherland, 1981; Lockhart et al., 1998). Dans cette
zone d’échantillonnage de la Commission géologique
du Canada, la concentration de mercure total varie
entre 10 et 400 ppb (figure 3b.20). Les grands lacs
clairs et peu profonds présentaient surtout de faibles

25

concentrations de mercure total dans les sédiments,
alors que les petits lacs profonds aux eaux turbides
et riches en matiére organique présentaient surtout
des concentrations élevées de mercure total dans

les sédiments (figure 3b.21). L'analyse de régression
des données provenant de la région d’étude du Grand
lac de I'Ours (tableau 3b.2) indique qu’il existe une
corrélation positive entre le mercure total et la perte
par calcination, le cuivre et la profondeur du lac,
mais une corrélation négative entre la substance

et la grandeur du lac (tableau 3b.2, R?= 0,46). Les
coefficients de régression trés significatifs du cuivre
et de la perte par calcination a I’égard du mercure
total laissent supposer d’importantes contributions du
mercure sur le plan géogénique et par I'intermédiaire
de la végétation et de I’'atmospheére, respectivement.
Ces contributions varient entre les bassins versants
des lacs, selon si on y trouve une végétation
abondante (perte par calcination importante) ou des
terres nues (faible perte par calcination).
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FIGURE 3B.20 Mercure total (ppb) dans les sédiments des lacs et des cours d’eau au nord-est du Grand lac

de I'Ours
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3hb.4.11 Bassin de Selwyn, Yukon

libération graduelle du mercure du schiste ampélitique
non altéré et altéré stérile peut constituer une source
Le bassin de Selwyn, qui traverse le Yukon du centre- importante de mercure total (Schroeder et al., 2005).
ouest au sud-est, présente des concentrations élevées
de mercure total et d’autres métaux lourds dans les
sédiments reposant sur les formations de schiste données sur le Yukon de la Commission geologique du
ampélitique clastique de I'dge cambrien a I'4ge Canada (Nasr et al., 2011) :

permien (figure 3b.22). On attribue cette anomalie o

Voici les renseignements tirés d’une analyse des

La concentration moyenne de mercure total dans les

répandue a la dispersion et a la sédimentation des
panaches volcaniques sous-marins pendant I'dge
précambrien-dévonien lorsque le bassin de Selwyn

était submergé d’eau océanique. Aprés cette période,

le bassin a subi des soulévements tectoniques

et des activités volcaniques a répétition, donnant
lieu a la formation de son terrain montagneux et a
une minéralisation sulfurée dispersée sur le plan
géospatial (Goodfellow, 2007; YGS, non daté). Les
sommets ainsi que les sommets des crétes sont

désertiques, et les vallées sont dominées par la forét.
Par conséquent, 90 % des sédiments des cours d’eau

présentent une perte par calcination de moins de
20 %. En général, les sommets les plus hauts sont
associés a des plutons granitoides et présentent

tous une faible teneur en mercure (Garrett, 1974). La

cours d’eau qui s’écoulent dans les sols organiques
alluviaux est légérement mais significativement
plus élevée que dans les cours d’eau qui s’écoulent
sur la roche nue ou dans des dépots de till et de
délavage; cette tendance serait liée a une liaison
plus forte de la matiére organique aux particules
des sédiments riches en éléments de transition (Lu
et Jaffe, 2001). C’est pourquoi la teneur en mercure
total tend a étre plus élevée dans les sédiments
foncés que dans les sédiments pales.

Des concentrations de mercure total
significativement élevées ont été mesurées dans
les sédiments de cours d’eau prélevés dans

des marécages et des plaines inondables. En
revanche, les concentrations de mercure total
sont généralement plus faibles dans les sédiments
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prélevés dans des cours d’eau de terrains vallonnés
et ondulés. Ce sont les sédiments des pénéplaines
qui présentaient les concentrations moyennes de
mercure total les plus faibles.

Les terrains ayant un réseau hydrographique en
treillis présentaient des concentrations moyennes
de mercure total significativement plus élevées,
vraisemblablement en raison des surfaces
rocheuses nouvellement exposées le long de
crétes abruptes et de chenaux de cours d’eau. Les
sédiments recueillis dans les cours d’eau ayant
un modele d’écoulement rectangulaire, de bassin
ou a chevron présentaient souvent de faibles
concentrations de mercure total.

Les concentrations de mercure total, de Cd, de Cu,
de Zn et de Sb diminuent avec I'augmentation de
I'ordre du cours d’eau (tableau 3b.3), probablement
en raison de la dilution graduelle de la concentration
des éléments traces dans les sédiments en fonction
de I'éloignement des sources métallogéniques des
zones seches.

Les concentrations des éléments traces sont plus
faibles dans les sédiments des cours d’eau au débit
rapide, sans doute en raison de I'exposition a la
lumiére. Ces sédiments sont donc des particules
qui sont transportées plus facilement et dont la
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FIGURE 3B.22 Mercure total (ppb) autour du bassin de Selwyn (Yukon). La ligne noire indique la frontiere territoriale
entre le Yukon et les Territoires du Nord-Ouest

concentration des éléments traces est plus élevée
est supérieure a celle des particules des sédiments
a grains grossiers (tableau 3b.3; Brandvold et
McLemore, 1998).

La perte par calcination des sédiments diminue
avec I'augmentation de la largeur des chenaux et
de I'ordre de cours d’eau. Ces résultats laissent
entendre que le transfert de matiére organique de la
zone seche au cours d’eau et son dép6t diminuent
selon I'ordre des cours d’eau (plus petit au plus
grand). Cette relation est probablement attribuable a
la diminution des pentes, des débits et des apports
de litiere selon I'élargissement des chenaux et a
I'augmentation de la volatilisation du mercure a
partir des sédiments qui s’accumulent dans les
cours d’eau peu profonds (Byrnea et al., 2010).

Les concentrations de mercure total dans

les sédiments diminuent également avec
I'augmentation de la superficie de zone humide

par superficie de bassin en amont des sites
d’échantillonnage des sédiments de la Commission
géologique du Canada. On peut vraisemblablement
en déduire une efficacité accrue de la rétention dans
les sédiments plus les segments des cours d’eau
s’écoulant dans des zones humides et des terres
humides sont importants.
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e Selon les résultats de I'analyse de régression multiple
figurant au tableau 3b.2, la perte par calcification,
le cuivre, le cadmium et le zinc sont les facteurs qui
contribuent le plus aux variations du mercure total.
La largeur et la profondeur des chenaux des cours
d’eau contribuent également de fagon significative
au mercure total, dans le cas ou tous les facteurs de
contribution représentent environ 50 % des variations
du log,, de mercure total.

3h.4.12 Colombie-Britannique

Les sédiments des cours d’eau qui présentent des
concentrations de mercure total supérieures a

1 000 ppb se trouvent dans différentes régions de

la Colombie-Britannique, dont Iille de Vancouver, la
partie continentale aux alentours de Gold Bridge au
nord-ouest de Lillooet et le lac Pinchie (ancien centre
d’activités minieres de mercure au nord-ouest de
Fort St. James). Dans chaque cas, les concentrations
de mercure total dans les sédiments sont associées
a des formations de substrat rocheux mafique a
ultramafique du Trias, du Jurassique ou du Crétacé.
Les concentrations de mercure total sont présentées a

Mrt.:ul'e -
total, pg kg
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la figure 3b.23 et peuvent étre résumées comme suit :

Les cours d’eau qui drainent les régions alpines
élevées, particulierement celles couvertes de
neige, produisent des sédiments présentant
toujours de faibles concentrations de mercure
total (inférieures a 20 ppb).

Les concentrations de mercure total dans

les sédiments varient considérablement. Les
concentrations de mercure total supérieures a

10 000 ppb sont associées a des exploitations
miniéres actuelles ou passées. Toutefois, les
exploitations miniéres ne figurent pas toutes dans
la base de données de la Commission géologique
du Canada; notons notamment I'absence du
domaine minier de mercure du lac Pinchie au
nord-ouest de Fort St. James et de la région de
Myra Falls a I'ouest de I'extrémité sud du lac
Buttle sur I'ile de Vancouver.

Les régions a forte densité de population
n’étaient pas systématiquement associées

a des concentrations élevées de mercure

dans les zones en aval, et ce, bien que les
émissions de mercure étaient élevées a I'échelle
locale et que les récepteurs forestiers étaient
topographiquement élevés.
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FIGURE 3B.23 Mercure total (ppb) dans les sédiments des cours d’eau au sud-ouest de la Colombie-Britannique
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3B.5 CONCLUSIONS

Les concentrations de mercure total dans les
sédiments des lacs et des cours d’eau varient
largement au Canada selon la région et d’un site

a l'autre. Les variations les plus marquées sont
principalement attribuables aux différents contextes
géologiques locaux. Les variations plus graduelles
sont liées aux dépbts atmosphériques de mercure,

a I'accumulation de mercure dans la végétation et
les sols ainsi qu’au transfert subséquent du mercure
accumulé des zones seches aux zones humides,
aux cours d’eau et aux lacs par le transport solide.

Il a été établi qu’il existe une corrélation entre les
concentrations de mercure total dans les sédiments
et la perte par calcination, ce qui indique une
contribution des sources organiques, telles que le
mercure atmosphérique piégé dans la végétation
aquatique, des zones humides et des zones séches.
Ce mercure total s’accumule ensuite avec la matiére
organique sur et dans les sols de zones séches et
les zones humides. La relation entre le mercure total
et la perte par calcination est curviligne et peut étre
éclipsée dans le cas ou la perte par calcination est
faible et ol les sources géogéniques de mercure
dominent. En général, les concentrations de mercure
total dans les sédiments sont plus élevées en aval
d’activités d’exploitation miniére et de fonderie
présentes ou passées. En outre, les concentrations de
mercure total dans les sédiments les plus faibles ont
été mesurées dans les zones alpines élevées et les
régions arctiques. Ces concentrations résulteraient de
la séquestration limitée du mercure atmosphérique
attribuable a la végétation ainsi que de la volatilisation
du mercure causée par des processus de réduction
photochimique dans les paysages désertiques
exposeés au soleil et les paysages couverts de neige
et de glace.

On a établi une corrélation entre les concentrations
moyennes de mercure total de fond obtenues

en excluant les concentrations de mercure total
supérieures a 1 500 ppb et les taux de dépots du
mercure atmosphérique estimées a 'aide du modéle
GRAHM. Dans les régions d’étude, les concentrations
moyennes de mercure total dans les sédiments des
lacs étaient généralement plus élevées que celles

dans les sédiments des cours d’eau, mais diminuaient
avec l'augmentation de I’ordre de cours d’eau, de

la largeur du chenal d’écoulement, du débit et de

la proportion de la superficie de zone humide par
bassin en amont des sites d’échantillonnage des
sédiments. Ces tendances devraient étre utiles pour
ce qui est de comprendre et de quantifier la fagon
dont le mercure est transféré des zones séches vers
les zones humides, les cours d’eau et les lacs. Les
points suivants présentent les lacunes en matiére
d’information et les étapes a suivre a I'échelle locale
et nationale :

¢ |l est nécessaire de définir et de quantifier le
transport du mercure particulaire et dissous des
zones seches vers les eaux de surface.

e |l faut examiner les voies d’écoulement associées
au transfert du mercure et les processus de
meéthylation le long des zones de transition entre
les zones séches et les zones humides ainsi qu’en
direction des sites anoxiques dans I’eau lacustre.

¢ |l convient d’approfondir I’étude des sédiments
et d’améliorer les stratégies d’échantillonnage
du point de vue environnemental et géochimique,
plus particulierement en ce qui concerne la
quantification des relations entre les sources et les
récepteurs de mercure a I'échelle locale en aval
des principales sources de mercure.

e |l est recommandé d’élargir les études de
cas visant des processus et des activités
d’exploitation miniére passés, actuels et futurs.
Les concentrations de mercure total dans
les sédiments doivent étre utilisées aux fins
d’exploration géochimique pour analyser les
résidus miniers passés, présents et futurs et
empécher leur propagation et pour situer les
sites d’exploitation miniére de fagon a limiter les
sédiments contenant du mercure total accidentels.

e |l faut également prévoir comment le mercure
total et les transformations de mercure connexes
changent dans les cours d’eau et les lacs,
selon les changements apportés aux initiatives
de réduction des émissions de mercure, les
modifications de I'utilisation des terres, le couvert
végetal et les conditions climatiques (Affaires
autochtones et Développement du Nord Canada,
2003).
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Voici les questions d’ordre général concernant le
transfert du mercure total dans les sédiments vers les
cours d’eau et les lacs :
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Le mercure particulaire qui est transféré de fagon

continue des zones séches vers les cours d’eau et
les lacs est sans doute plus facilement bioabsorbé
que le mercure déja accumulé au fond des lacs.

Afin de limiter la remobilisation du mercure, il
faudrait ne pas perturber (aucun dragage) les lacs
pour lesquels il a été établi que le fond est couvert
de sédiments présentant des concentrations
élevées de mercure total.

Il ne faut pas drainer les zones humides en
amont des lacs et des cours d’eau, car il pourrait
s’ensuivre une diminution de la rétention du
mercure avant I'entrée dans le lac ou le cours
d’eau.

Au Canada, la hausse graduelle de la température
de Iair prolongera la saison de croissance et
raccourcira la saison de neige. Ces changements
pourraient entrainer une augmentation de la
séquestration annuelle du mercure atmosphérique
par la végétation, suivie d’'une augmentation des
accumulations de mercure total dans le sol et dans
la litiere.

Le mercure ainsi stocké accroitrait la charge de

la substance dans les sédiments des lacs et des
cours d’eau.

L'expansion progressive du sud vers le nord

et l'intensification des activités d’utilisation

des terres (exploitation miniére, agriculture,
foresterie, urbanisation et loisirs) accentueront
I'érosion des berges et du sol et, par le fait méme,
augmenteront le transfert du mercure total dans
les lacs et les cours d’eau par les sédiments.

La hausse de la température de I'air pourrait
également augmenter la fréquence des incendies
de forét, contribuant ainsi aux émissions de
mercure a I’échelle locale et régionale et a la
séquestration subséquente du mercure dans les
régions en aval. De plus, les incendies de forét

a répétition causeraient une intensification du
transfert du mercure des zones séches vers les
cours d’eau par le ruissellement en surface et
I'érosion du sol.

Tel qu’il a été mentionné précédemment, I'étude
géochimique de la Commission géologique du
Canada fournit une base de données importante
pour I'analyse des concentrations de mercure total
dans les sédiments et des concentrations d’autres
éléments des lacs et des cours d’eau d’un point de
vue géologique a I’échelle locale et régionale au
Canada.

TS AT
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3C.1 INTRODUCTION

La biosurveillance de I'accumulation de mercure et
des concentrations de mercure dans les sols forestiers
et la végétation fournit des données importantes pour
évaluer la quantité de mercure soumise au transport
atmosphérique qui est séquestrée dans les paysages
forestiers, y compris les zones humides (Miller et al.,
2005; Kolka et al., 2011). Il est difficile d’établir une
relation directe entre les dépots atmosphériques de
mercure, comparativement a d’autres sources, et les
concentrations de cette substance dans le paysage,
en raison des divers processus de transfert et de
transformation biophysique et biochimique que subit
le mercure. Ces processus se produisent lorsque

le mercure passe du feuillage de la forét au sol de

la forét, puis vers les couches de sol minéral sous-
jacent et les racines, et ensuite aux organismes qui
se nourrissent des racines et de la matiére organique
du sol (Berg et al., 2006; Gramatica et al., 2006; Bash
etal., 2007; Kos et al., 2012). En général, les lichens,
les mousses, les champignons et les sols constituent
des cibles évidentes pour la surveillance des
substances accumulées provenant de I'atmosphere,
dont le mercure. A titre d’exemple, Bushey et al.
(2008), Selvendiran et al. (2008) et Lacourie (2013)
ont montré que la quantité de mercure total dans

le feuillage augmente entre le début et la fin des
saisons de croissance. Glooschenko et Capobianco
(1978) ont montré que Sphagnum sp. présentait des
concentrations de mercure plus élevées a proximité
de sources géogéniques de mercure qu'ailleurs.

De plus, Gjengedal et Steinnes (1990) et Ruhling

et Tyler (2004) ont indiqué que les concentrations

de mercure dans les mousses augmentaient avec
I'augmentation des dépots de mercure atmosphérique
sous les couverts forestiers ouverts et fermés. Qui
plus est, au Québec, on a observé une augmentation
graduelle de I'accumulation de mercure dans les
lichens et la mousse transplantés a des sites en
altitude, vraisemblablement en raison du mercure
transporté par la dérive des nuages (Evans et
Hutchinson, 1996). En ce qui concerne les sols et les
champignons, des différences marquées selon le site
entre les concentrations de mercure mesurées dans
des substrats contaminés par le mercure et celles
mesurées dans des substrats non contaminés ont
été observées (Svoboda et al., 2000, 2006; Ettler et
al., 2007; Falandysz et al., 2007a, b; Chudzynski et
al., 2009). En fait, Sullivan et al. (2004) ont signalé
des concentrations élevées de mercure total dans
les herbes a proximité d’une centrale thermique
alimentée au charbon.

Ce chapitre, présenté sous forme d’étude de cas,
fournit un apercu quantitatif et qualitatif de la
variation des concentrations de mercure total dans

la végétation et les sols forestiers. Il est fondé

sur I'exemple d’une étude portant sur un transect
traversant le sud-ouest du Nouveau-Brunswick
(figure 3c.1). Des préoccupations concernant
I'accumulation de mercure dans les biotes aquatique
et terrestre de cette région du Nouveau-Brunswick
ont été exprimées par Pilgrim et al. (2000), Evers

et al. (2007), NADP (2009) ainsi que Burt et Wells
(2010). En été, le brouillard persistant qui recouvre
souvent cet endroit amplifie le captage du mercure
par le couvert le long de la cote, plus particuliérement
le long des rivages et des escarpements orientés au
sud-ouest (Weathers et al., 2000; Ritchie et al., 2006).
Dans le cadre de cette étude, les concentrations de
mercure total dans des échantillons recueillis dans
des arbres, des arbustes, des herbes, des graminées,
des fougeres, des mousses, des champignons et des
couches du sol de la forét ont été analysées. Les sites
d’échantillonnage étaient concentrés sur une ile de

la baie de Fundy (Grand Manan), le long de la cote
continentale (de Point Lepreau a New River Beach) et
a 100 km au nord de la cote (Fredericton).
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FIGURE 3C.1 Sites d’échantillonnage dans la forét au Nouveau-Brunswick (végétation, mousse du sol et

fructifications fongiques)

Les questions de recherche suivantes ont été
examinées :

1. Quels facteurs peuvent étre associés a la variation
des concentrations de mercure total dans la
végétation et les sols dans les conditions actuelles
se rapportant aux dépots atmosphériques?

2. Quels facteurs ont une incidence sur la
séquestration du mercure et des substances
contenant du soufre?

3. Quel est le lien entre 'accumulation de mercure
total dans les bassins du sol et de la végétation
et les taux types d’entrée et de sortie des
dépdts atmosphériques, de I'altération du sol,
du lessivage et de la nouvelle volatilisation du
mercure?

Cette étude de cas fournit des données sur les effets
de la végétation, de I'endroit, du type de tissu, du
développement ainsi que de la teneur en soufre total
et en mercure total dans les substrats préférés par

les espéces sur les concentrations de mercure total
dans la végétation et les sols d’un paysage forestier.
De plus, on présente une analyse sommaire des tailles
des bassins de mercure total types selon la végétation

et les couches de sol en lien avec les taux de transfert
et de séquestration du mercure. Pour un examen
détaillé du mercure dans les sols et la végétation, se
reporter a I'étude d’Amirbahman et Fernandez (2012).

3C.2 CONTEXTE

On reconnait que les couverts forestiers séquestrent
le mercure atmosphérique sous formes gazeuse,
humide et particulaire (Frescholtz et al., 2003; Miller
et al., 2005; Bash et al., 2007; Stamenkovic et Gustin,
2009). Pendant les périodes de temps sec, une partie
du mercure gazeux pénétre dans le feuillage de

facon diffuse par les stomates, plus particuliérement
si le mercure entrant est éliminé de I'air interne par
photooxydation. Le mercure particulaire peut se poser
sur la surface des feuilles et d’autres structures du
couvert, y compris sur des organismes allongés et
fibreux, comme Usnea (usnée barbe de vieillard)
[Halonen, 2000; Garty, 2001]. Le brouillard et la pluie
interceptés laissent des résidus de mercure dans le
couvert, ou la substance peut former des complexes
avec des substances organiques. Une grande partie
du mercure qui reste dans le couvert peut ensuite étre
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emportée vers le bas pendant les pluies abondantes
et les brouillards épais, ruisselant du feuillage, des
épiphytes, des brindilles et des branches ou dans la
chute de litiere (Grigal et al., 2000; Grigal, 2003). Une
certaine partie du mercure intercepté dans le couvert
pourrait se volatiliser de nouveau (Mowat et al., 2011;
Blum et al., 2012).

L’écoulement sur écorce, la pluie au sol et la chute
de litiere viennent s’ajouter aux bassins de mercure
dans le sol de la forét (Rea et al., 2001; Ericksen

et al., 2003; Risch et al., 2012), le tapis de mousse
(Sun et al., 2007) et le manteau neigeux. Le mercure
qui s’accumule sur la neige sous certaines formes
peut étre rejeté de nouveau dans I'atmospheére (Kirk
etal., 2006; Fain et al., 2012). De plus, une partie

du mercure accumulé dans les mousses et le sol de
la forét peut également se volatiliser (Moore et al.,
1995; Schetagne et al., 2003). Toutefois, dans les
foréts tempérées et boréales, le taux de libération du
sol de la forét est généralement plus faible en raison
de 'ombrage et des températures moins élevées
(Schwesig et Krebs, 2003; Choi et Holsen, 2009). Une
portion du mercure stocké dans la mousse et le sol
de la forét pénétrerait dans le sol minéral sous-jacent
par mélange de matiéres biologiques et lessivage
(Demers et al., 2007).

Dans I’ensemble, le mercure dans le sol de la

forét et le sol minéral sous-jacent est retenu par

la matiére organique a la suite de la forte liaison

du mercure avec le soufre et de I'adsorption du
complexe de mercure et de matiére organique sur
les surfaces minérales (Gabriel et Williamson, 2004;
Hall et St. Louis, 2004; Chadwick et al., 2006). Voici
d’autres facteurs qui contribuent a cette rétention :
(i) le pH du sol, lorsque le lessivage des complexes
de mercure et de matiére organique augmente avec
I'augmentation du pH; (i) la diminution du potentiel
de redox. Ce dernier facteur facilite la réduction

du Hg? en Hg° volatil et la méthylation du Hg?* en
CH;Hg* en présence de bactéries sulfatoréductrices et
ferroréductrices (Revis et al., 1990; Cai et al., 1999;
Kerin et al., 2006; Ravichandran, 2004; Amirbahman
et Fernandez, 2012). Le mercure qui s’accumule dans
le sol sous forme de HgP® s’échappe en partie par

le déplacement lié & I’humification et a la nouvelle
humification (Johnson et al., 2003). En général, les
concentrations de mercure dans le sol de la forét

augmentent a mesure que I'on passe de I’horizon de
litiére (L), & I’horizon de fermentation (F) et a I'horizon
d’humification (H) en raison de la décomposition

de la matiére organique et de I'humification (Saiz

et al., 2007). Par conséquent, les concentrations

de mercure sont généralement plus élevées dans
I’horizon H ou dans I’horizon Ah sous-jacent riche en
matiére organique, ou il existe un tel horizon. Sous
les horizons Ah, les concentrations de mercure total
tendent a diminuer plus on s’approche du sous-

sol (Davis et al., 1997; Fu et al., 2010). Seule une
petite portion du mercure restant dans le sol atteint
les cours d’eau, les zones humides et les lacs par
I’écoulement souterrain (Meng et al., 2005). Les
incendies de forét peuvent occasionner des pertes
significatives de mercure total de la végétation de

la forét ainsi que du sol de la forét (Navratil et al.,
2009), mais ces pertes sont limitées par les couches
de sol minéral sous-jacent (Mitchell et al., 2012)

et dépendent de I'intensité du feu (Amirbahman et
Fernandez, 2012).

Une partie du mercure accumulé dans le sol peut
provenir de sources géogéniques. En général, les
concentrations de fond de mercure total dans les
matériaux d’origine du sol sont faibles (Parsons et
al., 2008, 2012, 2013) et diminuent dans les dépots
glaciaires plus on s’éloigne des dépdts de minerai
sulfuré (Goodwin, 2005; Campbell, 2006). Il est
possible qu’une portion du mercure lié au minerai
devienne biodisponible a la suite de Ialtération

du sol, mais la majeure partie du mercure rejeté
formerait un complexe avec la matiére organique
(Xia et al., 1999; Liu, 2008). On se préoccupe des
effets potentiellement néfastes de I’absorption de
mercure a partir des bassins de mercure dans le sol,
les lichens et la mousse (Patra et Sharma, 2000) sur
les organismes aquatiques et terrestres exposés a la
bioaccumulation du mercure (Gnamus et al., 2000;
Duffy et al., 2001; Martinez-Trinidad, 2013; analyse
documentaire des études sur le mercure menées dans
des parcs nationaux américains, 2006). Le mercure
est fortement retenu par la litiére contenant du soufre
et la matiére organique. En outre, I'absorption de
mercure par les racines des plantes vasculaires a
tendance a étre faible en général (Adriano, 2001;
Schwesig et Krebs, 2003; Tomiyasu et al., 2005;
Tangahu et al., 2011), ce qui peut s’expliquer, en
partie, par I’absorption et la rétention du mercure
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dans les racines ectomycorhiziennes (Taylor, 2000;
Demirbas, 2001). Par conséquent, les champignons
forestiers fournissent une voie de bioaccumulation
pour le mercure accumulé dans le sol (Hg?* et MeHg*)
chez la faune et les humains par I'intermédiaire de

la consommation de vers de terre se nourrissant de
mycélium, d’oiseaux et de mammiféres ainsi que de
la consommation de champignons dans lesquels le
mercure s’accumule (Kalac et al., 1996; Hinton, 2002;
Isildak et al., 2004; Toljander et al., 2006; Chudzynski
et al., 2009; Zhang et al., 2009; BRI, 2012).

3C.3 METHODES

Des échantillons ont été prélevés dans des parcelles
de 100 sur 100 m?, a différents endroits indiqués

a la figure 3c.1, allant de 'orée de la forét a
I'intérieur de la forét. Les échantillons suivants ont
été recueillis a partir du milieu de I'été jusqu’au
début de I'automne : 504 échantillons de végétation,
84 profils pédologiques donnant 695 échantillons

de sol par horizon [soit les horizons de litiére (L), de
fermentation (F) et d’humification (H) du sol de la
forét, ainsi que I’horizon A sous le sol minéral, allant
de la zone de lessivage (Ae) a la zone enrichie en
matiére organique (Ah)], 170 échantillons de tapis de
mousse (couches), dont quatre espéces communes
(Pleurozium schreberi, Polytrichum juniperinum,
Ptilium crista-castrensis et Sphagnum sp.), et

727 fructifications fongiques (chapeaux et pieds de
29 espéces) ayant poussé dans les horizons de litiére
ou des couches de mousse. Aux fins de référence
générale, des échantillons de sol minéral prélevés
plus profondément que I’horizon A (c.-a-d. Bf, Bm, BC,
C), ainsi que des échantillons de tourbe de tourbiéres
et de sédiments de cours d’eau et de lagunes d’eau
salée cotiéres ont également été recueillis prés des
sites d’échantillonnage. De plus, la profondeur des
horizons, les densités et la biomasse de la couche

de mousse (anhydre, couche de photosynthése
seulement, le reste faisant partie du sol de la forét) ont
été établies. Les échantillons de sol et de végétation
ont été recueillis dans un couvert forestier passant
de forét mixte (coniféres prédominants) a feuillus
tolérants. Le substrat rocheux était principalement de
la roche ignée siliceuse (basalte du Jurassique sur I'le
de Grand Manan, substrat rocheux métasédimentaire
du Précambrien le long de la cote et substrat

rocheux sédimentaire du Carbonifére dans la partie
continentale) et était couvert d’un mélange de fill
d’ablation sur du till de fond. Dans les zones seches,
les sols étaient notamment des podzols minces et des
brunisols et, dans les zones humides, des gleysols
(SISCan, 2008).

Le mercure total a été analysé en laboratoire dans
des échantillons lyophilisés (méthode 7473 de
I’Environmental Protection Agency, a I'aide d’un
analyseur de mercure direct (OMA-80); analyses du
soufre total [ST] et du carbone total [CT, %], a I'aide
de I'analyseur CNS-Leco 2000). De cette fagon,

on a pu mettre en relation le mercure total avec

les différentes concentrations de carbone total et

de soufre total dans les échantillons. Les analyses
statistiques comprenaient des résumés de base, des
analyses de la variance ainsi que des analyses de
régression simple et multiple. Les analyses ont été
effectuées par type de couche de sol (fraction de terre
fine seulement, tamis pour des particules < 2 mm),
par lieu géographique (ile, cote et partie continentale),
par espéce de mousse (tissu vert seulement) et par
espéce de champignon (champignons analysés par
chapeau ou pied, et par stade de développement ou
age [immature, mature, sénescent]). On a estimé la
biomasse et la concentration de mercure total dans
les bassins du sol a partir des valeurs types tirées
des ouvrages scientifiques pour la masse du sol, la
densité ainsi que les concentrations de carbone total
et de mercure total pour chaque type de végétation et
couche de sol forestier importante.

3C.4 MERCURE DANS DIVERSES
COMPOSANTES

3c.4.1 Mercure dans la végétation

Les concentrations de mercure total dans les
composantes de la végétation ayant fait I'objet de
I’échantillonnage sont présentées au tableau 3c.1
et a la figure 3c.2. Dans ces échantillons, les
concentrations variaient grandement, comme suit,
de la concentration la plus faible a la plus élevée :
feuillage de feuillus = fleurs = petits fruits et fruits =
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bois (tiges) < aiguilles des coniféres < fougéres <
végétation aquatique < herbes < graminés et
carex < brindilles ~ écorce < hépatique < mousse <

En général, le feuillage des feuillus a repousse
annuelle contenait moins de mercure total que
les aiguilles des coniféres pérennes, ce qui vient

confirmer les résultats de Grigal (2003) et de Kolka
etal. (1999, 2011). Les concentrations de mercure
total dans le feuillage étaient les plus élevées chez
I'épinette noire et les plus faibles chez le méléze.

Les brindilles et le feuillage présentaient la méme
tendance, mais la concentration de mercure total dans

ganoderme de la pruche (consoles) < lichens <
champignons (sauf Chanterelus, Craterellus et
Russula).

TABLEAU 3C.1 Statistiques sommaires des concentrations de mercure total (HgT) dans divers échantillons de sol,
de sédiments et de végétation recueillis le long d’un transect cotier dans le sud-ouest du Nouveau-Brunswick. Les
concentrations sont exprimées en ng g en poids sec.

Composantes de la végétation n Moy. Min Max E-t
Pois, églantiers 2 3.6 2.2 4.9 1.9
Feuillage de feuillus (aulne, pommier, bouleau blanc) 4 46 1.9 7.1 2.7
Fleurs (aster, pissenlit) 4 4.8 2.0 8.1 2.7
Fleurs (pommier) 2 53 34 7.1 2.6
Petits fruits (quatre-temps, fraisier rampant,
Lo . framboisier, aralie) 18 7.5 1.0 17.5 5.0
Végétation; zones séches et
zones humides diverses Feuillage d'arbustes (Chamaedaphne calyculata,
Gaultheria, Kalmia angustifolia) 17 11.4 25 459 104
Cypéracées 3 14.3 5.2 314 148
Fougéres (stade de crosse) 4 14.9 0.8 378 17.0
Thé du Labrador, feuillage 4 21.5 14.1 34.8 9.2
Graminées 9 25.2 1.4 91.2 277
Hépatiques (Bazzania ptilidium) 7 59.5 41.7 746 134
Végétation aquatique Chagtomonha, Nelggonlum, Cystodonium, Purpureum, 5 164 10 64.0 270
Laminaria, Saccharina
o i . 1* année 30 6.6 0.6 20.3 4.7
AIQUIl!eS (!e _conl ere§ -sapin -, année 30 11.7 5.2 32.0 5.9
baumier; épinette noire, rouge ;
et blanche; thuya 3 année 29 18.3 6.5 48.9 9.3
4° année 18 23.8 8.7 498 109
Bois : thuya, sapin, méléze, ~ 119€S 4 48 07 mi 15
épinette rouge et blanche, pin  Brindilles 19 47.3 13.0 93.7 240
blanc Ecorce 29 460 172 976 211
Ptilium crista-castrensis 46 79 28 137 28
Sphagnum sp. 71 152 91 215 27
Mousses . Lo
Polytrichum juniperinum 28 185 113 258 37
Pleurozium schreberi 25 267 147 400 54
. Lichen des caribous, parmélie a sillons 34 124 10 337 74
Lichens
Usnée barbe de vieillard (Usnea) 99 244 24 635 116
Chair intérieure 2 64.1 61.2 66.9 4
Consoles (polypores)
Surface 7 251 241 552 14
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TABLEAU 3C.1 (la suite)

Composantes de la végétation n Moy. Min Max E-t
. ) Psathyrella foenisecii 4 736 120 578 218
Champignons, champignons .
saprophytes Maramius oreades 5 963 146 2420 970
Entoloma strictius 2 1133 798 1467 473
Cantharellus 30 74 12 249 66
Craterellus 9 133 68 222 53
Russula 92 242 3 2860 406
Hydnum 28 249 76 546 121
Tylopilus 10 297 30 530 156
Chambianons. chammianons Leccinum 66 399 50 2876 489
ecto"r:l';;f:;izi’ens, p:r%enre Suillus 74 414 30 2927 611
Lactarius 71 482 17 2145 443
Amanita 84 712 30 4855 783
Xanthoconium 13 962 200 2025 482
Cortinarius 192 1336 98 10475 1201
Bankera 44 1761 308 3698 853
Boletus 23 2836 459 5805 1653
Sol L 211 141 19 536 80
F 272 260 12 818 120
H 35 299 87 616 138
Ah, Ae 237 105 13 789 81
Bf, Bm, BC, C 277 88 22 296 43
Gravier 4 29 25 3.3 0.5
Tourbe 10 168 141 212 35
Sédiments, minéraux Lagunes d'eau saumatre 4 8.6 71 10 1.7
Cours d'eau douce 4 20.3 19.2 21.3 1.2
Lagunes d'eau saumatre 12 11.6 6.6 15.8 3.9
Sédiments, matiére organique
Cours d'eau douce 4 51.1 38.8 63.4 14.2
les brindilles était environ la moitié de celle mesurée En ce qui concerne les lichens, I'espéce Usnea
dans le feuillage, a I'exception du méléze, dont la affichait la plus importante accumulation de mercure
concentration de mercure total dans les brindilles était total (tableau 3c.1), vraisemblablement en raison
le double de celle du feuillage (figure 2c.2, panneau de sa structure barbue et de sa préférence pour les
central). La concentration moyenne de mercure total branches et les brindilles sans feuille. Jardine et al.
dans les aiguilles des coniferes augmentait avec (2009) ont noté une relation trés significative entre
I'dge : premiére année < deuxieme année < troisieme le mercure total dans Usnea et la distance séparant
année < quatrieme année. De plus, la concentration le champignon d’une centrale alimentée au charbon
mesurée la premiére année dans les aiguilles des située au centre du Nouveau-Brunswick [log, , de
coniféres était supérieure a celle mesurée dans les mercure total (ppm) = -0,422 - 0,0253 log10 de
feuilles annuelles des feuillus. la distance (km); R? = 0,421; p < 0,001]. Dans les
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FIGURE 3C.2 Apercu des concentrations de mercure total (ng g™ en poids sec) dans les échantillons de sol, de
sédiments et de végétation (partie supérieure), dans des échantillons de feuillage et de brindilles (partie centrale) et
des effets des sites sur les lichens, les mousses et les sédiments (partie inférieure)

lichens, I'absorption et la rétention de mercure sont
facilitées notamment en raison de la teneur élevée
en protéines et en acides aminés sulfurés liés au
mercure (Branquinho, 2001).

A I'exception de Cantharellus, Craterellus et Russula,
les champignons présentaient généralement des
concentrations de mercure total plus élevées que le
ganoderme de la pruche (consoles). Cette différence
est probablement liée a une plus grande accumulation
de mercure total dans les sols que dans le bois
(tableau 3c.1). De méme, le feuillage de la flore

basse présentait généralement des concentrations
de mercure plus élevées que le feuillage du couvert,
ce qui pourrait s’expliquer par le fait que I'un recevait
le mercure par voie de précipitations plutdt que par
lessivage provenant du couvert. Moore et al. (19959)
ont observé une tendance semblable. L'absorption du
mercure par les racines et le transport subséquent
dans le feuillage des plantes vasculaires est
normalement faible comparativement a I’absorption
de la substance par le mycélium et le transport
subséquent vers les fructifications fongiques (Nasr et
al.,, 2011, 2012).
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Comme le montre la figure 3c.2, les concentrations
de mercure total dans les lichens et les mousses
étaient plus élevées le long de la cote que dans la
partie continentale. On peut attribuer ce résultat

a la présence plus importante de brouillard et
d’escarpements, qui permettent le piégeage du
mercure atmosphérique. On a pu constater a I'aide
de la végétation aquatique et des sédiments que les
concentrations de mercure total étaient plus faibles
dans I'eau douce qu’aux sites saumatres.

3c.4.2 Mercure dans le sol

Les concentrations de mercure total ont été mesurées
dans des échantillons de sol provenant du sol de

la forét, de tourbe, de sédiments organiques de

cours d’eau, de sédiments et de sols minéraux, de
sédiments de lagunes et de gravier. Les résultats

sont indiqués au tableau 3c.1 et a la figure 3c.2. Les
concentrations de mercure total dans les échantillons
de sédiments organiques, de tourbe et du sol de la
forét étaient plus élevées que celles des échantillons
de sol minéral. Ce sont les échantillons de gravier qui
présentaient les plus faibles valeurs. En moyenne,

les concentrations de mercure total augmentaient
lorsqu’on passait de I’horizon L a I’horizon F puis a
I’horizon H (du haut vers le bas dans le sol de la forét).
Ces tendances peuvent sans doute s’expliquer par

la rétention du mercure par la matiére organique ou
une augmentation des concentrations de mercure
total en fonction de I'état de décomposition de la
matiére organique et de I’humification (p. ex. L a F et
a H et a Ah est causée par une perte plus importante
de carbone par I'intermédiaire de la production

de CO, plutdt que par une perte moins importante

de mercure par la volatilisation). Ces tendances
pourraient également résulter d’une certaine perte par
volatilisation du mercure lié a la matiére organique
sur les plages et les lagunes littorales qui sont
exposeées au soleil dans des zones dégagées. Enfin, en
général, les concentrations de mercure total dans les
matériaux d’origine du sol sont faibles. Une analyse
de régression multiple a été effectuée pour le mercure
total dans le sol a I'aide de I’équation suivante, et le
coefficient obtenu était de R? = 0,49 :

HgT (sol, ppb) = 160,8 + 89,5 horizon F + 137,1
horizon H - 10,9 épaisseur LFH (cm) + 588 ST (sol,
%) + 58,3 Pleurozium + 44 Sphagnum - 1,2 Ct (sol,
%) + 33,8 sites ol chaque horizon (L, F, H ou A) était
codé 1, si applicable, ou 0.
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FIGURE 3C.3 Concentrations de mercure total (ppb)
selon le type de couche du sol et le site, y compris
fle, cote et partie continentale (partie supérieure),
selon I'épaisseur de la couche du sol (partie centrale)
et selon la teneur en soufre total dans le sol (partie
inférieure). Adapté de Nasr et Arp (2011).
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Cette équation sert a quantifier la variation du
mercure total dans le sol selon le type de couche de
sol, I'épaisseur LFH, la concentration de soufre total
(ST, sol) et la teneur en carbone total (CT, sol).

Plus particuliérement, les concentrations de mercure
total dans les horizons F et H dépassaient, en
moyenne, celles dans les horizons L et A de 89,5

et de 137,1 ppb, respectivement. La présence de
couches de Pleurozium et Sphagnum (codés 1, 0u 0
si absents) augmentait les concentrations de mercure
total du sol de 58,3 et de 44 ppb, respectivement.
’augmentation de la profondeur du sol de la forét
(épaisseur LFH) de 1 cm diminuait la concentration de
mercure total dans chacun des horizons L, F, H et A de
10,9 ppb. Par conséquent, les sites dont les horizons
du sol de la forét sont plus épais tendent a présenter
des concentrations de mercure total plus faibles

dans le sol (figure 3c.3, partie centrale). Lorsque

la teneur en soufre total du sol augmentait de 1 %,

on observait une augmentation de la concentration

du mercure total dans le sol de 588 ppb, alors que
cette méme augmentation du carbone total entrainait
une diminution de la concentration de mercure total
dans le sol de 1,2 ppb. La relation positive entre le
mercure total et le soufre total (R? = 0,157; valeur
prédictive < 0,0001; figure 3c.3, partie inférieure)
corrobore I'idée selon laquelle le soufre total contribue
a I'accumulation de mercure en raison de la forte
liaison Hg—SH—matiére organique (Xia ef al., 1999;
Skyllberg et al., 2003). Lorsque le sol (ST, %) était
exclu de I'analyse, le carbone total (sol, %) devenait
un facteur de contribution positif important (HgT, ppb),
car il existait une forte corrélation entre le sol (ST, %)
et le carbone total (sol, %) [sol (ST, %) = 0,0071 CT
(sol, %)0,76, R? = 0,90].

Selon le site, la séquence globale des concentrations
de mercure total dans les horizons L, F, H et A était
la suivante : HgT (ile, codé 1) supérieur a HgT (sol de
la cote, codé 0) supérieur a HgT (partie continentale,
codé -1). Cette séquence peut s’expliquer par
I'exposition fréquente au brouillard au milieu de

I'été le long des escarpements abrupts sur I'lle
Grand Manan. Les résultats obtenus indiquent qu’en
moyenne, la concentration du mercure total sur

I'le et dans la partie continentale différait de celle
mesurée sur les cotes de +33,8 et de — 33,8 ppb,
respectivement.

3c.4.3 Mercure dans les mousses

Les concentrations de mercure total dans plusieurs
couches de mousse ont été mesurées par espece et
sont présentées au tableau 3c.1 et a la figure 3c.4.
Les concentrations de mercure total obtenues sont
les suivantes, de la plus élevée a la plus faible :
Pleurozium schreberi (hypnum), Polytrichum
Juniperinum (polytric), Sphagnum et Ptilium crista-
castrensis (hypne cimier). Dans les régions ayant fait
I'objet de I'échantillonnage, les mousses couvraient
environ le quart du sol de la forét, la hiomasse étant
de 4,4 tonnes ha' dans les secteurs occupés par la
mousse. Selon Carter et Arocena (2000), les couches
de Pleurozium sont soumises a des températures

et a des déficits de pression de vapeur plus élevés
que les couches de Ptilium; la premiére mousse est
plus efficace pour ce qui est de retenir les cations
entrants alors que la derniére augmente la quantité
d’eau enrichie en matiére organique dissoute et en
métaux qui péneétre dans le sol minéral sous-jacent.
Pleurozium est donc plus efficace que Ptilium pour ce
qui est de retenir le mercure. Par contre, Sphagnum
croit rapidement dans des conditions humides et
lorsqu’elle est exposée au soleil et, en général, les
espéces dominantes qui poussent plus lentement
(Foster, 1984) retiennent I’eau qui s’y dépose ainsi
que les cations séquestrés par la matiere organique,
dont le mercure (Matilainen et al., 2001). Toutefois, la
dilution par croissance devrait limiter 'accumulation
de mercure dans Sphagnum. Polytrichum et Ptilium
connaissent généralement une bonne croissance
dans les micro-sites bien drainés (p. ex. roches,
billes, monticules, litiére de la forét). Polytrichum

est « endohydrique » plutdt qu’« exohydrique »,
ayant des structures semblables a des racines

pour faciliter 'absorption capillaire de I'eau et des
cations, y compris les complexes de mercure des
substrats sous-jacents. La chute de litiére sur les
tapis de mousse entrainait une augmentation des
concentrations de mercure total, et ce, pour toutes les
mousses. En général, la mousse croit dans la litiere
fraichement tombée (Frego et Carleton, 1995; Uchida
et al., 2001) et accentue I'absorption de mercure par
I'intermédiaire des processus de minéralisation et de
décomposition de la litiére dans la couche de mousse.
Plus précisément, le mercure total dans la mousse
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TABLEAU 3C.2 Résultats des modéles de régression multiple mettant en relation la variation du mercure total
ou du log10 de mercure total dans le sol, les mousses et les champignons et des variables ayant contribué de
maniére significative a la régression. Dans ce tableau figure également le modéle de régression pour le facteur de
bioconcentration (FBC) = HgT (champignon, ppb)/HgT (horizon F, ppb).

\éggg%eante Variable de régression ggﬁgécrfsnsﬁon Erreurtype Valeurt  Valeurp R? goc;erligg?endpéaprgsggni‘éec

log,, (Hg, ppb) Point d'intersection 206.6 15.3 13.5 <0,0001

dans les mousses ptifium crista-castrensis' ~ —178,8 77 —233  <0,0001 0.556 ~0,90
Sphagnum sp. -112,7 7.7 -14,6 <0,0001 0.693 -0,79
Polytrichum juniperinum? -69,8 7.5 -9,3 <0,0001 0.79 -0,64
HgT (horizon F, pph) 0.17 0.02 6.9 <0,0001 0.879 0.53
ST (mousse, %) 339 76.2 45 <0,0001 0.888 0.37
ST (horizon F, %) —243,2 56 -4.4 <0,0001 0.903 -0,30

log,, (Hg, ppb) Point d'intersection 160.8 12.3 13.1 <0,0001

dans les couches Horizon F (HgT, ppb) 89.5 6.9 12.9 <0,0001 0.221 0.41

de sol Horizon H (HgT, ppb) 137.1 14.8 9.3 <0,0001  0.321 0.31
Epaisseur du substrat (cm) -10,9 1.2 -9,1 <0,0001 0.391 0.3
Emplacement® 33.8 4.2 8.1 <0,0001 0.431 0.27
ST (sol, %) 588.2 76.5 7.7 <0,0001 0.454 0.26
Pleurozium schreberi® 58.3 10.6 5.5 <0,0001 0.468 0.19
Sphagnum sp.” 44 8.2 5.3 <0,0001 0.485 0.18
CT (sol, %) -1,2 0.3 -4,5 <0,0001 0.498 0.16

log,, (Hg, Cortinarius® 0.73 0.04 18.8 <0,0001 0.145 0.77

ppbj dansles  Bankera’ 0.82 0.06 143 <0,0001  0.247 0.67

fructifications g 0.25 003 976 <0,0001 0353 0.53

fongiques : : : ’ : :
Cantharellus® -0,80 0.09 -9,17 <0,0001 0.417 -0,51
log, ,CT (horizon F,%) 0.8 0.11 6.95 <0,0001 0.456 0.11
log, ST (horizon F%) -0,67 0.12 -5,61 <0,0001 0.471 -0,09
log,,ST (champignons, %) 0.47 0.09 5.17 <0,0001 0.753 0.32
log, HaT (horizon F, ppb) 0.4 0.07 5.44 <0,0001 0.764 0.21
Lactarius® 0.26 0.05 473 <0,0001 0.784 0.29
Chapeau, pied® -0,07 0.02 4.28 <0,0001 0.799 0.26

log,, (FBC) pour  Point d'intersection 0.83 0.1 7.99 <0,0001

les fructifications gp¢ 0.25 0.03 7.81 <0,0001 0.114 0.408

fongiques Cantharellus® —0,83 0.11 —7,41 <0,0001  0.245 —0,388
Cortinarius® 0.31 0.05 6.75 <0,0001 0.338 0.358
Russula® -0,41 0.06 -6,69 <0,0001 0.429 -0,355
Bankera® 0.64 0.11 5.94 <0,0001 0.52 0.32
Chapeau, pied® -0,22 0.04 -5,74 <0,0001 0.556 0.31
Emplacement¢ 0.25 0.05 5.31 <0,0001 0.582 0.289
Polytrichum juniperinum® 0.28 0.06 4.92 <0,0001 0.617 0.269
Boletus® 0.85 0.18 4.86 <0,0001 0.641 0.266
ST (horizon F, %) -1,69 0.46 -3,70 0.0003 0.654 -0,205
Pleurozium schreberi® 0.19 0.06 3.41 0.0007 0.666 0.19

a Code pour Ptilium crista-castrensis, Sphagnum sp., Pleurozium schreberi, Polytrichum juniperinum : présent 1, absent 0.

b Code pour Cantharellus, Cortinarius, Russula, etc. : présent 1, absent 0.

c Code pour I'emplacement : continent —1, cdte 0, et ile 1.

d Code pour le stade de développement (SD) : émergent 1, mature 0, sénescent —1.

e Code pour chapeau : 1, pied : 0.
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et le rapport entre le mercure total et le carbone ne 500
variaient pas uniquement selon I'espece (figure 3c.4,

a P. Crista - castrensis

soufre total dans I’horizon F sous-jacent. Ces résultats

s e grs . . . n=21 b Sphagnum.
partie inférieure), mais augmentaient aussi avec 400 o ¢ P juniperinum
I’augmentation du soufre total dans la mousse et avec | @ psctreter
I'augmentation du mercure total et la diminution du 200 n=16 | =

n=12

HgT (ppb)

53
(=3
S

n=26 J D
ont été obtenus a I'aide de I'équation de régression . e .
suivante et donnaient un R? = 0,90 : n=23 D ﬁ N QD R
HgT (mousses, ppb) = 206,0 - 178,8 Ptilium - Al B A
112,7 Sphagnum - 69,6 Polytrichum + 0,15 HgT o O
(horizon F, ppb) + 339 ST (mousses, %) - 243,2 ST O 4 b . c d' a b ¢ d a b

Partie

(horizon F, %) continentale cote ile

P. Schreberi ()

. ) . z 7 y=033+040x;R=0,55
et chaque espece était codée 1 ou 0 selon si elle £ 07 P
était présente ou absente. Par conséquent, les § o o .7 1. Superimm ®
concentrations de mercure total dans la mousse b= g 023+ 028 xR~ 0.69
étaient les plus élevées dans les couches de g 05 5o . » _
Pleurozium. On n’a dégagé aucune corrélation entre le : ‘ b (e casrenin©)
site et le mercure dans les mousses sur la cote, dans o
la partie continentale ou sur I'lle (figure 3c.4, partie g»

supérieure). Cette tendance n’était pas trés claire

y=10,10+0,09 x; R*= 0,20

en raison de la taille d’échantillonnage insuffisante 0 ‘ ‘

des mousses des quatre especes et des trois sites 0 05 1 15 2
d’échantillonnage. En général, les concentrations HgT/C (horizon F, poids sec, ppm)

de mercure total dans la mousse augmentaient plus

on s’approchait des sources d’émission de mercure FIGURE 3C.4 Concentrations de mercure total (HgT,

(Migaszewski et al., 2010; Kos et al., 2012). ppb) selon I'espéce de mousse et le site d’étude, y

. — compris I'lle, la coOte et la partie continentale (partie
supérieure); HgT/CT (ppm) selon I’espece de mousse
comparativement a HgT/CT (ppm) dans I’horizon F du
sol de la forét (partie inférieure). Adapté de Nasr et Arp
(2011).
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3c.4.4 Mercure dans les fructifications
fongiques

Les concentrations de mercure total dans les
échantillons de fructifications fongiques variaient
grandement de plusieurs ordres de grandeur selon

la famille, le genre et I'espéce (tableau 3c.1 et

figure 3c¢.5). L'analyse de régression du mercure total
dans les champignons a produit I'équation suivante
(tableau 3c.2; R? = 0,80) :

log10 (HgT, champignons, ppb) = 0,73 Cortinarius +
0,82 Bankera + 0,26 Lactarius - 0,80 Cantharellus

+ 0,25 SD + 0,07 chapeau/pied + 0,47 log10 de ST
(chair fongique, %) + 0,4 log10 de HgT (horizon F,
ppb) + 0,80 log10 de CT (horizon F, %) - 0,67 log10
de ST (horizon F, %)

Cette équation met en lumiére le fait que Cortinarius,
Bankera, Lactarius et Cantharellus (tous codés 1 si
présents et 0 si absents) présentaient des valeurs

de concentration de mercure total particulierement
élevées. La partie du champignon, soit le chapeau

ou le pied (noté par « chapeau/pied », codé 1 et 0,
respectivement), et le stade de développement (SD;
codé 1, 0 et -1 pour émergent, mature ou sénescent,
respectivement) avaient également une incidence
significative sur le mercure total; la concentration

de mercure total dans le chapeau est supérieure

a celle du pied, et la concentration de mercure

total du champignon émergent est supérieure a

celle du champignon mature, qui est supérieure

a celle du champignon sénescent, Boletus edulis,
Cortinarius armillatus, Cortinarius semisanguineus

et Xanthoconium separans étant des exceptions

dont les concentrations ne variaient pas selon le
stade de développement (Nasr et Arp, 2012). Cette
augmentation des concentrations de la substance

du pied vers le chapeau est vraisemblablement liée
a une répartition plus importante de la structure
d’hydrocarbure vers le pied (Collin-Hansen et al.,
2007; Kojo et Lodenius, 1989; Minagawa et al.,
1980). Cette derniére équation, a I'égard des résultats
relatifs au sol, indique que les concentrations de
mercure total dans les champignons augmentent avec
I'augmentation des concentrations de mercure total
et la diminution des concentrations de soufre total
dans le sol de la forét. Une augmentation du mercure

total dans I'horizon F indiquerait une disponibilité
accrue du mercure pour I'absorption par le mycélium,
et une augmentation du soufre total dans I’horizon F
indiquerait une rétention accrue du mercure total par
rapport a I'absorption par le mycélium. En ce qui a
trait au rapport entre le mercure total (champignons)
et le mercure total (horizon F) comme facteur de
bioconcentration (FBC), I’équation suivante et un

R? = 0,67 ont été générés :

log10 (FBC) = 0,83 + 0,85 Boletus + 0,31
Cortinarius + 0,64 Bankera - 0,83 Cantharellus -
0,41

Russula + 0,25 SD + 0,22 chapeau/pied + 0,28
Polytrichum + 0,19 Pleurozium - 1,69 log10 de ST
(horizon F) + 0,25 site

Les valeurs réelles du FBC variaient entre 0,1 et

45; Bankera, Boletus et Cortinarius présentaient les
valeurs les plus élevées, et Russula sp., Cantharellus
cibarius, Tylopilus plumbeoviolaceus, Craterellus
tubaeformis, Amanita vaginata, Amanita fulva, Suillus
viscidus, Hydnum repandum, Lactarius camphorates
et Leccinum scabrum, les plus faibles. Selon cette
équation, le FBC semble fortement influencé par le
genre de champignon, étant positif pour Boletus,
Cortinarius et Bankera et négatif pour Cantharellus
et Russula. La présence de couches de Polytrichum
et Pleurozium étaient également associée a un FBC
plus élevé, alors qu’une augmentation du soufre
total (horizon F) entrainait un résultat contraire.

Une absorption accrue de mercure total par les
champignons dans les couches de Polytrichum et
Pleurozium découlerait d’une présence significative
de biomasse de mycélium, qui est nettement plus
importante dans les compartiments ou I’on trouve
des couches de mousses non photosynthétiques que
dans ceux ou I'on trouve des couches de mousses
photosynthétiques (Davey et al., 2009).

En ce qui concerne I'absorption de mercure spécifique
a I'espéce et le transport subséquent du mercure
dans le mycélium vers les fructifications fongiques, il
semble exister une relation entre la bioaccumulation
du mercure, 'aire de répartition du mycélium et la
longévité du mycélium. A titre d’exemple, les faibles
accumulateurs de mercure, tels que Cantharellus
cibarius, ont des mycéliums de courte durée de vie
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(moins de deux mois) et se limitent habituellement

a une profondeur de 5 cm du sol de la forét (Danell
et Eaker, 1992). L'aire de répartition du mycélium de
Russula, qui présente également des valeurs faibles
pour le FBC et le mercure total, est quelque peu plus
étendue, allant de 5 a 12 m de la base de I'arbre
symbiotique (apex des racines fin; Peter et al., 2001).
En revanche, Cortinarius et Suillus élaborent des
mycéliums a longue durée de vie et a grande aire de
répartition (Koide et al., 2005) : Cortinarius présente
les valeurs les plus élevées pour le mercure total et le
FBC et son mycélium pousse dans les horizons F a A;
Suillus présente les valeurs les plus faibles pour le

mercure total et le FBC et son mycélium pousse dans
I’horizon B, ou la disponibilité globale du mercure est
plus limitée (Landeweert et al., 2003). De méme, les
mycéliums d’Amanita virosa et d’ Amanita vaginata
poussent dans les horizons F et B, respectivement
(Dickie et al., 2002), I Amanita virosa présentant des
valeurs pour le mercure total et le FBC trois fois plus
élevées que celles de I’Amanita vaginata. Le mycélium
de Boletus pousse habituellement dans I’horizon Ah
enrichi en matiére organique, ce qui contribue sans
doute aux valeurs élevées qui lui sont associées pour
le mercure total et le FBC.
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FIGURE 3C.5. Fructifications fongiques ectomycorhiziennes (ppb) par ordre taxonomique : a) famille (partie

supérieure); b) genre (partie centrale);

c) espece (partie inférieure). Adapté de Nasr et Arp (2011).
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TABLEAU 3C.3 Exemple de valeurs représentatives estimées pour les bassins et les concentrations de mercure
total et de carbone total dans le sol et la végétation selon le compartiment de la biomasse et selon la couche de
sol et de mousse en fonction de I'épaisseur et de la densité apparente. Le tableau montre également la proportion
estimée entre les bassins de mercure total géogénique et de mercure total séquestré de I'atmosphére (« HgT,,, » et

geo

« HgT,, », respectivement), ainsi que le rapport entre le « HgT,,, »/Hg T a0 €t l€ HGT/CT.

Epai b o Masse . "

paisseur>® Densite* Masse,, * CT tonnes  HgT » mn - HgT i HgT/ HgT  /CT

3 otele 4 4 . gha' tonnes g% HgT aim

cm gcm tonnes ha' % ha ppb ha gha atm HOT e~ PP
Feuillage - - 8 53,2 4.3 40 032 - - 0.32 1.0 0.075
Bois - - 100 52¢ 52.0 4.8 048 - - 0.48 1.0 0.009
Ecorce 18 55 9.9 46 083 - - 0.83 1.7
Grosses - - 24 50° 12.0 47 114 - - 1.14 24 0.095
racines
Petites 2 49,5 1.2 300° 0.72 0.72 1.5 0.61
racines
(<5 mm)
Total de la - - 154 51.4 79 - 35 - - 35 7 0.04
biomasse
L 2 0.12 24 49.5 11.9 141 34 - - 34 7 0.28
F 5 0.15 75 44.9 33.7 259 194 - - 19.4 40 0.58
H 3 0.18 54 36.8 19.9 305 165 - - 16.5 34 0.83
Ah 4 1.10 440 5.0 22.0 144 63.4 402 8.0 55.3 115 2.51
Ae 4 1.30 520 0.6 3.1 40 208 515 10.3 10.5 22 3.37
Bhf 10 1.10 1,100 2.8 30.8 102 112.2 1,047 20.9 91.3 190 2.96
Bf 10 1.25 1,250 1.8 22.5 88 110.0 1,211 242 85.8 179 3.81
BC 20 1.40 2,800 0.5 14.0 35 98.0 2,776 55.5 42,5 89 3.03
C 30 1.70 5,100 0.1 5.1 22 112.2 5,091 101.8 10.4 22 2.03
Total dusol 88 - 11,670 - 1629 - 555.8 11,042 220.8 342.0 712 2.10
Mousses - - 19 45.1 0.5 200 02 - - 0.2 0 0.44

- - 0,017¢ 455 0.008 720 0.012 - - 0.012 0.03 1.58
Mycélium - - 0,84 0.38 244° 024 - - 0.24 0.51 0.54

2Ftude étayée par Johnson et Lindberg (1992), Cairns et al. (1997), Li et al.(2003), Xing et al.(2004), Hazlett et al.(2005), Neilson et al. (2007).
®Wang et al. (2012) : HgT a la baisse de ~ 400 ppb, pour les extrémités racinaires fines, a ~200 ppb pour les petites racines d'ordre supérieur.
°Kranabetter et Kroeger (2001); ‘Baath (1980); *Soderstrom (1979); ‘Johanson et al. (2004); *Porada et al. (2013).

" « HgT,,,» fixé & 20 ppb, c.ad. limite inférieure pour le HgT dans les sols forestiers et les sols de till (Clifford et al.,, 2010)." HT,, = HgT - HgT

geo”

Détails pour la biomasse

Johnson et Lindberg (1992) : Moyennes représentatives pour le CT pour la biomasse et la matiére organique du sol dans les types de forét tempérée a
boréale; forét de coniféres, valeur plus élevée; forét de feuillus, valeur plus faible.

Cairns et al. (1997) : Biomasse racinaire souterraine =~ 0,2 hiomasse aérienne; fraction racinaire fine ~ 0,15, plage ~ 0,03 a 0,25, coniféres < feuillus.

Li etal. (2003) : BR (coniferes) = 0,222 BA; BR (feuillus) = 1,58 BA®®'; BRF = 0,354 exp(-0,060 BR) + 0,072 (tout);

BR : Biomasse racinaire, BRF : Biomasse racinaire fine, BA : Biomasse aérienne.

Neilsen et al. (2007) : La biomasse a I'échelle du peuplement augmente avec I'age du peuplement, variant de 180 a 240 t ha™ a™ a la maturité; étude de cas
au NouveauBrunswick.

Porada et al. (2013) : Estimation globale par hectare pour les mousses et les lichens.
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3C.5 TAILLE DES BASSINS,
TAUX DE TRANSFERT ET BILANS
MASSIQUES

Les valeurs types des bassins de biomasse, de
carbone total et de mercure total sont présentées
dans le tableau 3c.3 selon la composante de la
végétation (feuillage, bois, racines) et la couche de
sol en fonction de la profondeur et de la densité. Ce
tableau montre ce qui suit : mercure total dans le sol
minéral >> mercure total dans le sol de la forét >>
mercure total dans la végétation vasculaire >>
mercure total dans la mousse ~ mycélium >>
fructifications fongiques.

En général, les tailles des bassins du sol sont grandes
par rapport aux taux d’entrée et de sortie du mercure
total dans le sol et dans la végétation des zones
seches tirés des ouvrages scientifiques.

1. Aftitre d’exemple, les taux de dépots
atmosphériques du mercure atteignent environ
170 mg ha' a™ (Schelker ef al., 2011).

2. De plus, les taux d’altération du sol pour le
mercure varient entre 0,2 et 3 mg ha' a™
(St. Louis et al., 1996; Grigal, 2003).

3. Les pertes par lessivage du sol de la forét
équivalent a environ 120 mg ha" a, si I'on
suppose une concentration moyenne de matiére
organique dissoute de 50 mg L-1, un taux de
lessivage du sol de la forét de 1 000 mm a
et une valeur de mercure total (gL") =
0,86 matiére organique dissoute (mg L™)0,67
(Meng et al., 2006; Jutras et al., 2011). Ces
valeurs correspondent a I'estimation de 120 -
150 mg ha' a™' de Demers et al. (2007).

4. Les valeurs de la volatilisation du mercure
provoquée par des réactions biologiques et
photochimiques a partir du sol de la forét varient
entre environ 10 et 70 mg ha' a' (Choi et Holsen,
2009; Hartman et al., 2009).

5. Les pertes de mercure des cours d’eau se trouvant
dans des bassins versants de zones forestiéres
seches, causées par I'intermédiaire de la matiére
organique contenant du carbone organique

particulaire et du carbone organique dissous,
représentent 10 % du mercure total présent dans
la chute de litiere, I’écoulement sur écorce et

la pluie au sol (Grigal et al., 2000; Nelson et al.,
2007; Kolka et al., 2011). Dans le cas des régions
exposeées a I'érosion (bassins versants a terrain
découvert et taux de précipitations élevés), cette
proportion grimperait a 50 % (Shanley et al.,
2008). Environ 20 mg ha™ a™' de mercure total
pénétre dans les cours d’eau combiné au carbone
organique dissous (Schelker et al., 2011). Par
conséquent, une grande partie du mercure lessivé
du sol de la forét par le carbone organique dissous
demeure dans le sol minéral sous-jacent.

6. Les zones forestiéres seches stockent la majeure
partie du mercure total provenant des dépots
atmosphériques, mais ce n’est pas le cas dans les
portions humides des zones séches, ou la majeure
partie du mercure total (provenant des régions
environnantes et de I'atmosphére) s’y trouvant
y pénetre dans le débit des cours d’eau et par
volatilisation (Selvendiran et al., 2008).

Le bassin de mercure total géogénique estimé

(« HgTg, ») @ l'aide d’une concentration de

mercure total dans les matériaux d’origine du sol
(principalement du till) de 20 ppb (limite inférieure
selon I’étude de Clifford et al., 2010) donnait une
valeur de 342 g ha™' comme bassin de mercure

total dans le sol provenant de I'atmosphere, tel qu’il
est indiqué au tableau 3c¢.3 (« HgT,, »). Lorsqu’on
compare cette valeur a la valeur du bassin de
mercure total dans le feuillage (0,32 g ha™"), on

peut supposer qu’il faudrait environ 1 000 couches
de feuillage pour obtenir une valeur équivalente a
I'accumulation actuelle du mercure total. La période
est semblable a celle a laquelle on pourrait s’attendre
selon I’age de la matiére organique du sol, qui passe
généralement de quelques années dans I'horizon L a
plus de 1 000 ans plus la profondeur du sol augmente
et plus I'association entre la matiére organique

et les minéraux argileux est importante (Becker-
Heidmann et Scharpenseel, 1992). Laccumulation
correspondante de mercure total dans le sol en
raison de I'altération du sol serait de 0,2 a 3 g ha™
approximativement, et la quantité perdue de la
substance a partir du sol par lessivage et volatilisation
serait de 20 et de 10 a 70 g ha™", respectivement.
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Toutes ces valeurs semblent indiquer que le mercure
de I'atmosphére séquestré dans les foréts s’accumule
et s’ajoute graduellement dans un bassin de mercure
géogeénique de 220 g ha™. Il convient de noter que

le rapport « HgT,., »/CT passe de 0,009 (bois) et de
0,075 (feuillage) a 0,28, a 0,58 et a 0,83 ppm dans
les horizons L, F et H, respectivement, et atteint de
2,0 2 3,8 ppm dans les couches de sol minéral. En
général, ces valeurs correspondent a la page générale
du mercure total/carbone organique particulaire

de 0,5 a 2,0 pour le ruissellement, I'écoulement
hypodermique ainsi que I’eau des tourbiéres et des
cours d’eau, selon les données tirées des études de
Kolka et al. (2001, 2011) et de Shanley et al. (2008).
En outre, une plage similaire s’applique aux sédiments
des lacs et des cours d’eau (Nasr et Arp, PRQA 2013).
Par conséquent, la plupart des bassins de « HgT i, »
séquestré de I'atmosphére figurant au tableau 3c.3
semblent exister sous forme de complexe organique
et sont transférés ainsi aux cours d’eau et aux
sédiments dans des proportions semblables

de HgT/CT.

Les bassins de mercure total dans le feuillage, les
mousses et les champignons sont assez petits. On

y trouve toutefois une accumulation dynamique

de mercure année apres année, de sorte qu’ils
constituent une plateforme d’absorption de mercure
rafraichie annuellement pour les herbivores et les
omnivores. Le dernier rapport du BRI (2013) fournit
des données sur I'ampleur de la bioaccumulation
terrestre chez les invertébrés, les oiseaux chanteurs et
les chauves-souris en mettant en relation le mercure
total dans le sang et les préférences alimentaires
spécifiques des espéces. Comme dans le cas des
données figurant au tableau 3c.1, les concentrations
de mercure total dans le sang augmentent selon

les préférences alimentaires, du couvert (chaine
alimentaire dominée par le feuillage) vers le sol
(chaine alimentaire dominée par les décomposeurs).

3C.6 RESUME ET
RECOMMANDATIONS

Les concentrations de mercure total dans les
échantillons de sol et de végétation recueillies

au cours de cette étude variaient grandement de
plusieurs ordres de grandeur selon la couche de

sol et I'espéce. En général, les tissus des plantes
nouvellement formés, tels que le feuillage, les fleurs
et les petits fruits, présentaient des concentrations de
mercure total faibles, mais les parties des plantes a
durée de vie plus longue, autres que le bois (xyléeme),
présentaient des concentrations de mercure total
plus élevées. Les échantillons de sol et de végétation
contenaient des concentrations de mercure total

plus élevées lorsque les concentrations de soufre
total étaient plus élevées également. Toutefois, une
concentration plus élevée de soufre total dans le sol
semblait entrainer une diminution des concentrations
de mercure total dans la mousse et les champignons.
Dans les champignons, la concentration de mercure
total était plus élevée dans les chapeaux que dans
les pieds et diminuait chez certaines espéces selon
le stade de développement, vraisemblablement en
raison de la dilution par croissance ou des pertes de la
substance liées a I'age.

En ce qui concerne les activités de biosurveillance du
mercure total, il faut cibler les espéces qui se trouvent
également réparties dans les sites d’échantillonnage
de la forét, comme Usnea. Une mousse a croissance
lente qui accumule le mercure, telle que Pleurozium,
serait également une espéce utile dans le cadre

de I'échantillonnage du mercure total lorsque les
sols ne sont pas enneigés. L'échantillonnage des
champignons est possible pendant certaines saisons
seulement; toutefois, chez quelques espéces, comme
mycélium, I’absorption de mercure se produit tout au
long de I'année. En ce qui concerne les champignons,
Boletus, Bankera et Cortinarius représentent les
meilleures espéces a prélever, car les concentrations
de mercure total mesurées dans leur chapeau et leur
pied demeurent stables pendant leur développement,
et leur mycélium mycorhizien a une grande portée

et une longue durée de vie. Il convient de noter que
certains facteurs, comme les effets spatiaux, étaient
significatifs relativement aux concentrations de
mercure total dans le sol, les lichens, les mousses
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et les champignons. La représentativité et la taille
des échantillons doivent donc étre suffisantes pour
quantifier les effets spatiaux propres a des tissus et a
des espéces dans les zones d’échantillonnage.

Les modeles de régression relevaient entre 49 et

90 % des variations du mercure total dans le sol, du
mercure total dans la mousse, du log10 de mercure
total dans les champignons et du log10 du FBC.
Dans chaque milieu (sol, mousse, champignons), on
a établi une corrélation positive entre le soufre total
et le mercure total, mais le soufre total dans le sol
avait une incidence négative sur le mercure dans la
mousse et les champignons. Comme il existait une
corrélation positive entre le mercure total dans la
mousse et les champignons et le mercure total dans
le sol, ainsi qu’une corrélation entre le mercure total
dans le sol et le site (ile > cote > partie continentale),
il est raisonnable de supposer que la concentration
de mercure total dans la mousse et les champignons
peut varier selon le site. En général, la concentration
du mercure accumulé dans le sol et la végétation
diminuait plus on s’éloignait des sources de mercure
(Sullivan et al., 2005; Selin et Jacob, 2008). Bien
qu'il serait possible de limiter I'échantillonnage du
mercure total dans le sol a I'horizon F seulement, le
fait d’inclure des échantillons de I’horizon C a faible
teneur en matiére organique fournirait des données
sur la taille du bassin de mercure total géogénique
dans le sol minéral.

Selon la comparaison des tailles des bassins
provenant de mercure total, I'accumulation graduelle
des dépots de mercure dans le sol se produirait sur
une période d’au moins mille ans en raison du taux
relativement faible d’entrée et de sortie du mercure
entre les couches. Cette accumulation accroitrait le
bassin de mercure total géogénique existant, et on a
estimé qu’elle correspondrait approximativement aux
deux tiers de I'ensemble du bassin de mercure total.
Cette répartition augmenterait, favorisant le bassin
de mercure total géogénique ou : (i) la concentration
des matériaux d’origine du sol, y compris les
minéraux enrichis en mercure, est généralement
supérieure a 20 ppb; (i) le taux de séquestration du
mercure de I’atmosphére est faible en raison des
surfaces dégagées, désertiques et gelées de facon
permanente; (iii) les sols et les substrats rocheux

sont contaminés en raison d’activités passées ou
présentes entrainant la présence de mercure, comme
I'extraction d’or de gisements auriféres (Parsons
etal., 2012, 2013). Des travaux supplémentaires
permettant de savoir la proportion exacte du mercure
total dans la phase minérale du sol par rapport a la
phase organique préciseraient I'analyse mentionnée
précédemment et constitueraient un complément
aux activités actuelles visant a estimer les bilans
massiques et les bassins de mercure total dans les
différents bassins versants et les différents sites.
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4.1 INTRODUCTION : APERGU
DU MERCURE ATMOSPHERIQUE

Le mercure (Hg) se trouve dans I’'atmosphére

sous différentes formes. Les trois formes qui sont
principalement abordées dans le présent chapitre sont
les suivantes : 1) le mercure élémentaire gazeux ou
Hg® 2) le mercure gazeux réactif composé d’espéces
de mercure gazeux inorganique oxydé sous forme de
Hg* ou de Hg?* et 3) mercure associé a des particules
ou au mercure particulaire total'. Parfois, la somme
du mercure élémentaire gazeux et du mercure gazeux
réactif est traitée en tant que mercure gazeux total.
De plus, le mercure qui se dépose de I'atmosphére

a la surface est mesuré en tant que mercure total
(HgT) ou méthylmercure (MeHg), la forme organique
trés toxique du mercure qui s’accumule dans les
organismes.

Les propriétés chimiques et physiques du mercure
élémentaire gazeux, du mercure gazeux réactif

et du mercure particulaire total déterminent leur
comportement dans I'atmosphere. Par exemple, le
mercure élémentaire gazeux est beaucoup moins
réactif sur le plan chimique et moins hydrosoluble
que le mercure gazeux réactif. Par conséquent, il est
présent a des taux beaucoup plus élevés (95 a 98 %
du mercure atmosphérique, a I'échelle mondiale)

et il reste dans I'atmosphére pendant plusieurs
mois, permettant ainsi son transport dans le monde
entier. Le mercure particulaire total et le mercure
gazeux réactif sont généralement éliminés de I'air en
quelques heures ou jours, car le mercure particulaire
total est lié a des particules et parce que le mercure
gazeux réactif est hydrosoluble. En raison de ces
propriétés, ils peuvent étre éliminés de I’atmosphére
beaucoup plus facilement que le mercure élémentaire
gazeux par des précipitations (dépots humides) ou
par contact avec des surfaces (dépots secs) et ils se

T Actuellement, les identités chimiques réelles du mercure
gazeux réactif et du mercure particulaire total ne sont pas
bien définies. Dans le présent chapitre, le mercure gazeux
réactif et le mercure particulaire total sont définis du
point de vue opérationnel comme la fraction du mercure
gazeux qui peut étre séparée de I'air par un décomposeur
recouvert de chlorure de potassium et le mercure associé
aux particules recueillies sur un filtre en quartz, respecti-
vement.

déposent a I’échelle locale ou régionale dés qu’ils
sont émis ou produits par réaction chimique. Par
conséquent, le mercure gazeux réactif constitue
environ 0,2 a 1 % du mercure atmosphérique total
et le mercure particulaire total représente I'excédent
de 0,2 a 2 % (Schroeder et Munthe, 1998; Peterson
et al., 2009; Rutter et al., 2009). Des proportions
plus élevées de mercure gazeux réactif (jusqu’a

13 %) et de mercure particulaire total (jusqu’'a 18 %)
ont été observées dans des secteurs ou ils ont été
directement émis, comme dans des zones trés
polluées telles que la ville de Mexico (Rutter et al.,
2009) ou a des endroits ot des oxydants de mercure
sont anormalement élevés, comme dans les régions
de I'Arctique durant le printemps polaire (Kirk et al.,
2006; Cobbett et al., 2007).

Un schéma du cycle du mercure atmosphérique

est présenté a la figure 4.1. Le mercure est émis
dans I'atmosphére a partir de sources anthropiques
(chapitre 2) et naturelles (chapitre 3). Ce mercure
peut ensuite étre dispersé par des courants
atmosphériques (transport), étre converti entre le
mercure élémentaire gazeux, le mercure gazeux
réactif et le mercure particulaire total par des
processus chimiques et physiques (transformation)
ou étre éliminé de I'atmosphére par des dépots
humides et secs. Une fois déposé sur des surfaces
telles que I’eau, le sol, la végétation ou la neige,

le mercure peut étre rejeté dans I'atmosphére

par d’autres transformations (réémission; se
reporter aux chapitres 5 a 9). Ces transformations
peuvent comprendre des réactions induites par

la lumiére du soleil, des incendies de forét, des
processus biologiques ou la fonte des neiges et sont
généralement considérées comme des émissions
naturelles, mais elles peuvent étre favorisées par des
activités anthropiques passées.

Les Canadiens ont été mis au premier plan de la
recherche sur le mercure atmosphérique au cours
des derniéres décennies. Des progrés dans les
techniques de mesure du mercure atmosphérique
ont permis d’améliorer la compréhension de ses
sources et de son cycle dans I'environnement
depuis le début des années 1990. Cela est en
grande partie di a la technologie et a I'innovation
canadienne dans I’élaboration de I'analyseur de
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FIGURE 4.1 Simple apercu schématique du cycle du mercure atmosphérique

vapeur de mercure Tekran® et de systéemes de
mesure ultérieurs. L'idée selon par cet avancement
technologique a permis aux chercheurs canadiens
d’étre des chefs de file importants dans la recherche
sur le mercure en milieux tempérés et polaires. Par
exemple, ces instruments ont conduit a découvrir
que I'atmosphére polaire fait I'objet d’une oxydation
inhabituellement rapide du mercure élémentaire
gazeux et d’un dépdt du mercure durant le printemps
(Schroeder et al., 1998). Cette découverte, faite

dans I’Arctique canadien, a apporté un nouvel
éclairage sur le temps de séjour dans I’atmosphére
du mercure et sur son cycle global de transport,

de transformation et de dép6t. L'élaboration de
modeles de mercure atmosphérique sophistiqué,
notamment le modéle régional et international sur
les métaux lourds atmosphériques d’Environnement
Canada a permis d’approfondir ces connaissances.
Jumelé aux processus et aux renseignements sur
les mesures, le modele GRAHM a permis de générer
une quantité considérable de renseignements
concernant la répartition et le dép6t du mercure dans
I'atmosphere (Dastoor et Larocque, 2004; Dastoor
et al., 2008; Durnford et al., 2010) bien qu'il soit

encore limité par de nombreux facteurs inconnus
(Subir et al., 2011, 2012). Ce modele compléte les
programmes de surveillance mesurant le mercure
dans I'air et les précipitations dans tout le pays.

Le suivi de la recherche a long terme est essentiel
pour les responsables des politiques et constitue
généralement le point de départ de la recherche et
de la modélisation des processus in situ. Enfin, la
détermination des formes physiques et chimiques
du mercure dans I'atmosphére et des réactions qui
font passer le mercure d’une forme a une autre est
essentielle pour notre compréhension du cycle du
mercure atmosphérique. Les essais en laboratoire et
la conception d’instruments se poursuivent a cette fin.

Le présent chapitre examinera I'état des
connaissances au sujet des concentrations de
mercure atmosphérique, des tendances, des
processus, des modeles et des méthodologies

qui ont été recueillies au Canada au cours des
derniéres années. La section 4.2 se penche sur les
processus chimiques et physiques qui transforment
et finalement éliminent le mercure de I'atmosphére.
La section 4.3 présente le réseau de mesures
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canadiennes et les résultats du modéle afin de
donner un apercu des concentrations de mercure
dans I'air et les précipitations dans tout le pays et
leurs régions sources possibles. La section 4.4.
explique la variabilité des concentrations de mercure
atmosphérique au fil du temps, qu’il s’agisse de
changements rapides au cours d’une journée ou de
tendances a long terme au cours de nombreuses
années, et ce que cela indique au sujet des émissions
et des processus du mercure. Enfin, étant donné que
la plupart des données présentées dans le présent
chapitre n’ont pas été préalablement publiées, les
techniques de mesure et les procédures de controle
de la qualité sont détaillées a la section 4.5.

4.2 TRANSFORMATION ET DEPOT
DU MERCURE ATMOSPHERIQUE

4.2.1 Transformation/réactions chimiques
dans I'atmospheére

Dans I’'atmosphére, les transformations chimiques
entre les trois états d’oxydation du mercure (Hg®,
Hg* et Hg?*) se produisent par oxydation, réduction
et photochimie en phase gazeuse pure. En outre,
des réactions hétérogénes sont observées pendant
la phase aqueuse des gouttelettes de nuage et

aux interfaces air-eau, air-aérosol et air-neige.
Malgré une meilleure compréhension, depuis peu,
de la photochimie, de la thermodynamique et de la
cinétique des composés de mercure, un examen
récent de la surface atmosphérique et des réactions
hétérogénes du mercure a montré que les données
sur les réactions hétérogénes a I'échelle moléculaire
sont trés limitées, ce qui empéche de tirer des
conclusions définitives sur le cycle du mercure (Subir
etal., 2011, 2012). Par conséquent, nous mettons ici
I'accent sur les réactions d’oxydation et de réduction
du mercure en phases gazeuse et liquide.

La chimie de la redox en phase gazeuse est
principalement constituée de I'oxydation de Hg°.

Les oxydants responsables sont notamment, sans
toutefois s’y limiter, I'ozone (0,), les radicaux
hydroxyles (OH), le peroxyde d’hydrogene (H,0,) et les

halogenes réactifs tels que le chlore (Cl, Cl,), le brome
(Br, Br,) et I'iode (I, 1,). Les réactions d’oxydation du
mercure avec 0,, OH et les halogenes et certaines
réactions de réduction sont abordées ci-dessous. Le
tableau 4.1 résume les constantes de la fourchette
des taux actuellement disponibles concernant les
réactions du mercure en phase gazeuse.

4.2.1.1 Réactions d’oxydation du mercure
élémentaire gazeux

Réactions avec 'ozone (Hg° + 0,-> produits) et
radical HO (Hg° + OH - produits)

La réaction en phase gazeuse entre I'0, et le Hg’ a
fait I'objet de nombreuses études théoriques et en
laboratoire. Le tableau 4.1 résume les constantes de
taux de réactions. Les études théoriques (Shepler et
Peterson, 2003; Tossell, 2003) laissent entendre que
la production de HgO(g), qui provient de la réaction
entre le Hgo(g) et I’03(g), semble étre improbable en
phase gazeuse pure. Plusieurs études théoriques et
expérimentales ont porté sur cette réaction (Tossell,
2003; Calvert et Lindberg, 2005; Tossell, 2006;
Hynes et al., 2009). Cependant, dans des conditions
expérimentales, des techniques de microscopie a
haute résolution ont confirmé que le produit principal
de 'oxydation du Hgo(g) par I'ozone est I'oxyde
mercurique solide, le HgO(S) (Ariya et al., 2002a; Pal et
Ariya, 2004a; Snider et al., 2008; Ariya et al., 2009).
Il convient de noter que les études en laboratoire

ont observé le HgO sous forme solide, tandis que les
calculs théoriques existants calculent le HgO en phase
gazeuse, Ce qui n’a jamais été observé dans des
conditions de laboratoire.

Le radical hydroxyle (OH) est un oxydant
photochimique qui joue un role déterminant dans
I’oxydation de produits chimiques gazeux dans la
troposphere. Il existe des données cinétiques limitées
mais uniformes concernant la réaction entre le Hg et
le radical HO et, par conséquent, elle est considérée
comme la réaction dominante dans de nombreux
modeles (si la limite inférieure de la constante du
taux de réaction de I'0, est utilisée) (Lin et al., 2006).
Les constantes du taux disponibles de I'oxydation

du Hgo(g) par les radicaux HO sont résumées dans le
tableau 4.1.
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TABLEAU 4.1 Résume la gamme de constantes de réaction actuellement disponible concernant les réactions du
mercure en milieu gazeux

Oxydation en Gamme des taux de réactions Références
phase gazeuse (cm®molec’'s™)
~1073 8 ~107 (exp.): (Lin et Pehkonen, 1997; Sommar et al., 2001; Bauer et al., 2003,
Hgo 10 H,, 10" (théo) v Tossell, 2003; Goodsite et al., 2004; Pal et Ariya, 2004b; Lin,
) ¢ ' 2006; Snider et al., 2008)
(P’yankov, 1949; Iverfeldt et Lindqvist, 1986; Hall, 1995; Ariya et
0 ~10"%a ~10" (exp.) al., 2002a; Shepler et Peterson, 2003; Slemr et al., 2003; Tossell,
Hg o + 03 (g) (293 K < T < 303 K); ~10° (théo.) 2003; Pal et Ariya, 2004a; Spiceret al., 2005; Sumner et al., 2005;

Tossell, 2006; Snider et al., 2008; Hynes et al., 2009)

~107" & ~109 (exp.);

0 5 . .
Hgm + Cl(g) ~10 (théo) (Ariya et al., 2002a; Donohoue et al., 2005; Hynes et al., 2009)
1024 ~10 (exp.) (Ariya et al., 2002a; Ariya et Ryzhkov, 2003b; Khalizov et al.,
Ho® + Br 123 ! p. 2003; Goodsite et al., 2004; Donohoue et al., 2006; Holmes et al.,
g (@ ~10'23 ~ 103 (théo.)
) : 2006; Shepler et al., 2007; Hynes et al., 2009)
Hg(o} +F,, ARO (exp.); ~10"2 (théo.) (Sumner et al., 2005)
0 .
Hg(g) +1, ARO (exp.) (Greig et al., 1970)
Hg(o S+ BrO(g) ~10"a ~ 10" (exp.) (Spicer, 2002; Raofie et Ariya, 2003, 2004b)
Hg’ +CIO ~10"7 (exp.) (Spicer et al., 2005)
(g) (g)
0 1010
Hg, +HCl, AP théo) (Hal et Bloom, 1993)
HgCl( ) +HCl(g) '
Hg(‘l) +H,0,,, ~107"%to ~10"° (exp.) (Tokos et al., 1998a)
Hg! +F, ~10°5 (exp.) (Sumner, 2005)
. ~1077 & ~107 (exp)) (Calhoun et Prestbo, 2001; Ariya et al., 2002a; Bullock, 2005;
Hg +Cl,,, P Sumner, 2005; Yan et al., 2005; Ariya et al., 2008c)
ARO a < 10 (exp.); " .
Hg?g) +Br,,, 10 (théo) (Ariya et al., 2002b; Balabanov et al., 2005)
Hg(og) +1,, <107 (exp.) (Raofie et al., 2008)
Hgo +NO <107 (exp.) (Sommar et al., 1997a)
@ 3(g)

ARO — Aucune réaction observée; exp. — Expérimental; théo. — Théorique; s.0. — Sans objet
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TABLEAU 4.2 Résumé des réactions en phase aqueuse

Réactions d’oxydation

Constante du taux Référence

0
Hg" 1y + O3 — HEO
0 7
Hg' + OH,,— Hg,,

Hgo(aq) + OH

(aq)

— Hg, + OH

(aq)

+ OH;

(aq)

0 = 2+ _
Hg (g OCIW) — Hg (o + Cly,)

+ OH’

0 - 2+ -
Hg wp * OCI(W — Hg' +CI )

(aq) (aq)

+ 2+ -
Hg (wt Brz(aq) — Hg(aq) + 2Br,

(aq)

+ Br~

(aq)

Hg",+ HOB

(aq)

— Hgfgq) + OH®

(aq)

+ ~ 2+ +
Hg" (,+ OB, = Hg,,+2Br7,,

47(+£2.2) x 10’ M's™ (Munthe, 1992)

2,4 x10°M"s" (Gardfeldt et al., 2001)
2,4 (+0,3) x 10 M s (Lin et Pehkonen, 1997)
2,09 (+ 0,06) x 108 M-'s" (Lin et Pehkonen, 1998a)
1,99 (+ 0,05) x 108 M's™ (Lin et Pehkonen, 1998a)
0,20 (+ 0,03) M5 (Wang et Pehkonen, 2004a)
0,28 (+ 0,02) M5 (Wang et Pehkonen, 2004a)

0,27 (= 0,04) M s (Wang et Pehkonen, 2004a)

Reéactions de réduction

Constante du taux Référence

Hg2+

(aq)

+ HO, — Hg?aq) +0, +H

2(aq) (aq)

2+ - +
Hg o+ Oy = HE 1+ Oy

HgSO

3(aq)

— Hg! + S(VI)

Hg(S0,), > Hg{,,+ S(VI)

Hg(OH)  +UV —Hg; '+ Produits

2(aq)

Ooullx10‘M's’ (Gardfeldt et Jonsson, 2003;

Pehkonen et Lin, 1998)

Ooutl1x10*M's” (Gardfeldt et Jonsson, 2003;

Pehkonen et Lin, 1998)

0,0106 s'or 0,6 s (Van Loon et al., 2000)

(Munthe et al., 1991)
<< 10*s™ (Munthe et al., 1991)

3,7x107s" (Xiao et al., 1994)

Une chimie homogene ou hétérogéne peut se
produire pour les réactions de I'0, et des OH. La
réaction du Hg®  avec I'OH et I'0, devrait, en theorie,
produire le HgO(g), mais ces réactions sont connues
pour étre endothermiques (Tossell, 2003) et leurs
intermédiaires devraient se dissocier de nouveau en
réactifs dans des conditions atmosphériques (Tossell,
2003; Goodsite et al., 2004). Cependant, la matiere
condensée, telle que le HgO(s), s’est révélée étre un
produit de ces réactions dans certaines conditions

de laboratoire, ce qui indique que ces réactions
pourraient survenir de fagon hétérogene en présence
d’aérosols (Pal et Ariya, 2004a; Snider et al., 2008;
Subir et al., 2012). En outre, on a observé que
I'oxydation du Hg® par I'0, et I'OH était plus rapide

en phase aqueuse qu’en phase gazeuse (Iverfeldt

et Lindqvist, 1986; Munthe, 1992; Lin et Pehkonen,
1997; Gardfeldt et al., 2001) et elle est résumée dans
le tableau 4.2.
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Réaction avec des halogenes moléculaires
(Hg® + (Cl /Br /I /F,) = Produits)

Les constantes du taux concernant la réaction du Hg°
avec le chlore moléculaire (Cl,) sont présentées dans
le tableau 4.1. Méme lorsque la limite supérieure

de ces constantes du taux en phase gazeuse est
utilisée, il semble que la contribution de cette réaction
a I'oxydation du HgP est négligeable en raison de la
faible concentration de Cl, dans I'atmosphere. Il en
va de méme pour la réaction du Hg° avec le Br, et
les constantes du taux relatives a la réaction du Hg°
et du Br, (Ariya et al.,, 2002a). L'oxydation du Hg° par
la fraction F, et par I'l, a également fait I'objet d’une
étude (Sumner et al., 2005; Raofie et al., 2008). Bien
que les produits Hgl, et HgOI provenant de I'l, aient
été observés dans des conditions expérimentales, les
coefficients de la réaction apparente semblent étre
trés lents et sont jugés négligeables pour le bassin de
mercure atmosphérique mondial. La mise en garde
relative a cet énoncé est que dans les endroits ou
des sources d’iode trés réactives sont présentes,

p. ex. au-dessus de surfaces biologiques réactives
des océans riches en iode, ces réactions ne doivent
pas étre négligées.

Réaction avec les radicaux des halogenes
atomiques (Hg° + (F/CI/Br/l) = Produits)

Les principaux oxydants du Hg® dans la couche limite
marine et la troposphére supérieure sont les atomes
de chlore et de brome. Les réactions des radicaux

de chlore sont rapides, mais ces radicaux ne sont
pas observés a des concentrations suffisamment
élevées (p. ex. dans les régions polaires) pour que
cette réaction soit un principal facteur contribuant a
I'oxydation rapide observée. L'atome de brome est
considéré comme un principal oxydant du Hg® dans
I'atmosphére, en raison de sa concentration élevée et
d’un coefficient de taux suffisamment rapide (Ariya
et al., 2002a; Ariya et al., 2004). Il est connu comme
un acteur clé dans les épisodes d’appauvrissement
du mercure polaire ainsi que dans la couche limite
marine et la troposphére supérieure (Ariya et Ryzhkov,
2003a; Holmes et al., 2006). Certaines études de
modélisation (Holmes et al., 2006; Holmes et al.,
2010) laissent croire que la réaction du brome est la

principale réaction dans I'ensemble de la troposphére.

Cependant, cela n’a pas encore entierement évalué.

En revanche, la réaction entre le Hg® et les atomes
de F est jugée négligeable (Sumner et al., 2005). La
réaction du Hg? avec les atomes d’iode a été étudiée
(Greig et al., 1970), mais aucun résultat quantitatif n’a
été obtenu, car une quantité insuffisante de Hgl a été
produite. D’aprés ce résultat, les auteurs ont conclu
que la réaction de combinaison entre le Hg® et I'l est
trés lente en raison de la recombinaison rapide des
atomes d’iode. Cependant, les réactions du chlore et
de I'iode, aux endroits ou des sources importantes
d’iode et de chlore sont disponibles, devraient aussi
étre considérées comme des voies d’oxydation
possibles.

Réaction avec des produits halogénes
(Hg’ + (HCI/BrO/CIO) - Produits)

La constante du taux concernant la réaction du Hg°
et le radical d’oxydes de brome a été déterminée par
des méthodes de taux relatives et est considérée
comme étant assez rapide (Spicer, 2002; Raofie et
Ariya, 2003). Des études ont semblé indiquer que

les produits de cette réaction peuvent étre Hg*, Hg?*,
HgBr et HgBrO ou HgOBr (Raofie et Ariya, 2004a),
bien que la formation du HgBr soit similaire a celle
du HgO et que sa formation en phase gazeuse soit
improbable. Les données concernant la réaction avec
le radical CIO_ . se limitent & une étude (Spicer et

al., 2005) et on a rapporté que la constante du taux
était trop petite pour avoir une grande incidence sur
I'oxydation du mercure.

Les réactions du Hg® avec les composés halogénes
sous forme aqueuse tels que le HOCI- et I'OCI- (Lin

et Pehkonen, 1998b) ont également été étudiées,

tout comme les réactions du Hg o AVec le Br2a @’

le HOBr , et I OBr (Wang et Pehkonen 2004b).

Ces études ont permls de conclure que, d’apres les
constantes de taux peu importantes de ces réactions
(tableau 4.2) et les comparaisons avec les constantes
de taux d’autres oxydants, I'oxydation en phase
aqueuse du Hgo(g) par le Br,, le HOBr et 'OBr- n’est pas
une source importante de I'oxydation du Hg® observée
dans les régions polaires.
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Réaction avec le peroxyde et le nitrate
(Hg° + H,0,/NO, = produits)

La seule constante du taux cinétique en phase
gazeuse signalée de la réaction du Hg’+H,0, et celle
de Tokos et al. (Tokos et al., 1998b) et est relativement
lente. En outre, le produit en phase gazeuse de cette
réaction n’est pas encore connu. La constante du
taux d’oxydation du mercure avec le trioxyde d’azote
(NO,) a été étudiée (Sommar et al., 1997b), mais elle
était assujettie aux effets des parois et on a présumé
que la réaction se produisait par la formation du
HgO(g) et du NOZ(Q), ce qui est défavorable sur le plan
thermodynamique (Hynes et al., 2009). D’autres
études ont été menées (Sumner et al., 2005), mais
les produits des réactions n’ont pas été surveillés.
En conséquence, on ignore encore le mécanisme
d’oxydation du Hg‘)@ par le trioxyde d’azote.

4.2.1.2 Réactions de réductions
atmosphériques

La nouvelle réduction du Hg* et du Hg?* au Hgo(g)
constitue une autre composante importante du

cycle du mercure atmosphérique. Etant donné que
ces especes sont solubles, la réduction devrait
généralement avoir lieu en phase aqueuse et elle
entraine le rejet du Hg° volatil dans I'atmosphere.
Ces réactions surviennent dans les lacs et les
océans, mais elles peuvent aussi se produire dans
les nuages, les gouttelettes de pluie, la neige et dans
les particules dont la teneur en eau est importante.
En phase aqueuse, les principaux réducteurs
déterminés sont le HS0;, le HO,,., I'0,,. ou les
intermédiaires organiques et sont résumes dans le
tableau 4.2. D’autres voies de photoréduction du Hg?*
comprennent différents halogénures et complexes
organomercurique (Hg?*). Les ligands organiques,
tels que le formiate, I'acétate et I'oxalate dans I'eau
jouent un réle minime dans la réduction du Hg?* dans
des conditions atmosphériques, car ils nécessitent
une forte irradiation UV (Pehkonen et Lin, 1998). Les
réactions des composés solubles et semi-solubles
sélectionnés, tels que les acides dicarboxyliques,

ont été évaluées. Les effets de la lumiére, du pH,

de I'oxygeéne dissous et de I'ion chlorure sur les

taux de réaction ont également été étudiés (Lin et
Ariya, 2008). Il existe des preuves de photoréduction

dans la neige (Lalonde ef al., 2003; Poulain et al.,
2004). Cependant, on en sait trés peu sur les réactifs
impliqués dans les réactions de réduction ou sur

leurs taux. Par ailleurs, le réle des intermédiaires
organiques dans le transfert d’électrons menant a une
réduction a aussi été proposé. Des réactions ont été
proposées, mais les produits réels des réactions de
réduction du mercure atmosphérique doivent encore
étre caractérisés de maniéere appropriée (Subir et al.,
2011, 2012).

4.2.2 Processus de dépot

Le mercure peut étre éliminé de I’atmosphére par
I'intermédiaire de processus de dépdts humides et
secs. Un dépdt humide a lieu lorsque le mercure

est éliminé par des précipitations et des dépbts a la
surface. Le mercure réactif gazeux et les matiéres
particulaires totales étant des espéces solubles, ils
sont facilement récupérés par les précipitations,
tandis que le dépot humide de mercure élémentaire
gazeux est infime par rapport au mercure réactif
gazeux et au mercure particulaire total. Un dép6t sec
a lieu lorsqu’une espéce chimique, soit un gaz soit
une particule, est éliminée de I'air par contact avec
la surface du sol, des batiments ou la végétation. Les
mécanismes qui contrdlent le dépot sec différent pour
diverses espéces de mercure (Lindberg et al., 2007)
et pour différents types de surface. Lenlévement

par voie séche du mercure élémentaire gazeux

se produit principalement au-dessus de zones de
végétation et est contrlé par I'absorption a la surface
du feuillage (Lindberg et al., 1992; Bash et al., 2007;
Bash et Miller, 2007). Les résultats modélisés issus
du modeéle régional et international sur les métaux
lourds atmosphériques (GRAHM) qui montrent les
dépdts humides, secs et totaux au Canada en 2006
sont présentés a la figure 4.2. Cette figure (partie
inférieure) montre que le dépot de mercure annuel
total le plus élevé se produit autour des zones
cotieres tempérées et prés des zones touchées par
la pollution (p. ex. sud de I'Ontario, Québec, Alberta
et les Maritimes). En outre, un dép6t de mercure
plus élevé a également été observé aux alentours de
certaines zones de sources ponctuelles. Les résultats
tirés du modele GRAHM révélent que le Canada a
recu environ 118 tonnes de dépdt de mercure total
en 2006, dont environ 73 tonnes étaient des dépots
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secs et a peu prés 45 tonnes étaient des dépots
humides. Par comparaison, on a estimé que les dépots
humides représentaient entre 50 et 90 % du mercure
pénétrant dans les eaux de surface (Prestbo et Gay,
2009). Cependant, il convient de noter qu’une partie
importante du dépot sec total dans le modéle est le
dépot sec de mercure élémentaire gazeux, dont une
portion est assujettie a une nouvelle volatilisation

sur diverses surfaces. La nouvelle volatilisation
provenant de la neige et de la glace est supprimée
de ces estimations, mais la nouvelle volatilisation
issue d’autres surfaces ne I'est pas. Par conséquent,
I'estimation des dépots secs de I'ordre de 73 tonnes
est une limite supérieure pour la quantité nette de
dépots secs de mercure.

I est relativement simple de mesurer un dépot
humide en recueillant des précipitations et en
analysant leur teneur en mercure (section 4.5).

Par conséquent, il a été mesuré a plusieurs

endroits au Canada. La couverture spatiale des
dépdts humides dans I'ensemble du pays et une
comparaison avec les résultats modélisés sont
présentées a la section 4.3. En revanche, il est plus
compliqué d’évaluer un dépot sec et les mesures
sont rares. Compte tenu de la rareté de ces données,
les quantités de dépdts secs et totaux dans tout

le Canada sont principalement disponibles par
I'intermédiaire d’'une modélisation a grande échelle.
Actuellement, |a plupart des dépdts secs de mercure
sont déduits (estimés) en utilisant les concentrations
d’espéces de mercure atmosphérique et des mesures
météorologiques ou par I'intermédiaire de méthodes
micrométéorologiques, notamment des techniques
de gradient et du rapport de Bowen modifié (Poissant
et al., 2004). La seule méthode utilisée pour mesurer
directement le dépot sec de mercure sur la végétation
comprend la mesure de flux de mercure sur le
paysage dans la chute de litiére et la pluie au sol et
en comparant cela avec les flux de mercure dans les
précipitations dans les zones dégagées adjacentes.
Ces méthodes et I'état actuel des connaissances
concernant le dépot sec de mercure au Canada sont
abordés dans les sections suivantes. La figure 4.3
montre un schéma global des processus de dépots
humides et secs dans la forét.

Dépéts secs
Hg (pgim2/an)
00 -2,0
B 2.0 -4,0
40-6,0
6,0-8,0
8,0-10,0
10,0 -15,0
15,0 -20,0
20,0 -40,0
B - d00

Dépéts humides
Hg (g/m2/an)

00-30

= . |

Dépot total
Hg (uglmian)
. 00 -20
P 20-40
40-6,0
60-8,0
80-10,0
10,0-12,0
12,0-15,0
15,0-20,0
20,0-250
25,0-30,0
30,0-50,0
Bl > %00

FIGURE 4.2 Cartes de dép6ts secs (carte du haut),
humides (carte du milieu) et totaux annuels (carte du
bas) tirées du modele régional et international sur les
métaux lourds atmosphériques pour 2006
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FIGURE 4.3 Diagramme de I’ensemble des processus de dépdts humides et secs dont fait I'objet le mercure dans

les régions boisées

4.2.2.1 Estimation sur les dépdts secs a I’aide
de la méthode inférentielle

Une approche commune pour estimer le dépot sec
est la méthode appelée inférentielle ou le flux de
dépot sec (F ou flux) d’une espéce de mercure est le
produit de sa concentration atmosphérique (C) et de
sa vitesse de dépots secs (V). Une telle approche a
été utilisée dans le modele GRAHM pour produire une
répartition géographique du dépot sec et dans des
études utilisant une concentration ambiante mesurée
pour fournir des estimations sur les dépots humides
a des endroits particuliers. Plusieurs préoccupations
relatives a cette approche ont été relevées dans

les études existantes. Il s’agit notamment : 1) des
incertitudes de mesure liées aux concentrations
d’espéces chimiques de mercure mesurées (Gustin
et Jaffe, 2010) et de I'exclusion de grosses particules
du mercure particulaire total (Zhang et al., 2012b),

2) de grandes différences entre les concentrations
d’espéces chimiques de mercure dans la couche de
surface modélisées et mesurées (Zhang et al., 2012a;
Kos et al., 2013), 3) d'importantes incertitudes liées
aux valeurs 1, modeélisées (Zhang et al., 2009) et 4)

d’un échange air-surface bidirectionnel fréquent
de mercure élémentaire gazeux. Une bréve analyse
de ces préoccupations est fournie ci-dessous.

Les incertitudes potentielles liées au dépdt sec
estimé peuvent provenir d’incertitudes liées aux
concentrations mesurées. Les instruments qui
mesurent les concentrations d’espéces chimiques de
mercure peuvent contenir des artéfacts analytiques
qui provoquent des erreurs de mesure de I'ordre de
10 a 40 % (Gustin et Jaffe, 2010), le pourcentage
d’erreur le plus important étant constaté dans

des situations ou les concentrations de mercure
gazeux réactif et de mercure particulaire total sont
faibles. On pourrait soutenir qu’étant donné que les
concentrations les plus élevées de ces especes de
mercure dominent le dépdt sec total, les incertitudes
liées a I'estimation des dépdts secs annuels causées
par les incertitudes de mesure des concentrations
doivent étre inférieures a 40 %. L'exclusion de la
fraction grossiére de mercure particulaire total peut
causer une sous-estimation par un facteur de deux
a quatre du dép6t sec de mercure particulaire total,
mais ne peut que donner lieu a des sous-estimations
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peu importantes du budget de dépot sec de mercure
total en raison de petites contributions du mercure
particulaire total comparativement au mercure
élémentaire gazeux et au mercure gazeux réactif
(Zhang et al., 2012b).

Zhang et al. (2012a) ont remarqué que plusieurs
modeles de transport du mercure estimaient des
concentrations de mercure gazeux réactif et de
mercure particulaire total deux a dix fois plus élevées
que les données récentes sur la concentration
d’espéces chimiques mesurées dans la région

des Grands Lacs. Par conséquent, le dépdt sec du
mercure gazeux réactif et du mercure particulaire
total provenant du modéle GRAHM (et d’autres
modeles de transport du mercure) pourrait étre
considérablement surestimé. Cependant, le fait que
les données sur les concentrations mesurées utilisées
pour cette technique soient définies du point de vue
opérationnel et ne soient pas générées a I'aide de
méthodes d’étalonnage standard (Steffen et al., 2008)
devrait étre examiné de fagon sérieuse au moment
de comparer ces deux estimations. Dans une étude
récente, Kos et al. (2013) ont examiné les incertitudes
liées aux estimations mesurées et modélisées de
concentrations d’espéces de mercure. lls ont constaté
des incertitudes de mesure importantes relatives

a I'efficacité de I'échantillonnage, a la composition
des échantillons, aux espéces perturbatrices et aux
erreurs d’étalonnage. En outre, on a remarqué que
les modeles de transport du mercure surestimaient
de fagon importante les concentrations de mercure
oxydé prées de sources d’émissions, probablement

en raison d’estimations inexactes de la spéciation

du mercure dans les émissions ou de I'absence de
processus possibles de réduction a 'intérieur du
panache. La version actuelle du modele GRAHM
utilise une spéciation améliorée du mercure aux
sources qui a permis de réduire les différences

entre les concentrations modélisées et mesurées de
mercure gazeux réactif et de mercure particulaire
total dans les limites d’incertitude des mesures

(Kos et al., 2013).

Les incertitudes liées aux dépdts secs estimés de
mercure gazeux réactif et de mercure particulaire total
causées par les incertitudes liées aux 1/, modélisées
devraient surtout étre comprises dans un facteur

de deux, d’aprés les études d’intercomparaison des

modeles de dépdt sec (voir les références dans Zhang
et al., 2012a). Il est important de souligner que de
nombreuses études précédentes n’incluaient que

le mercure gazeux réactif et le mercure particulaire
total dans le budget de dépdt sec, étant donné que

le mercure élémentaire gazeux est souvent une
espece émise. Cependant, le dépdt sec de mercure
élémentaire gazeux peut étre important ou méme
dominant au-dessus des zones de végétation si les
concentrations ambiantes de mercure gazeux réactif
et de mercure particulaire total ne sont pas trés
élevées. L’échange air-surface bidirectionnel fréquent
et mal caractérisé de mercure élémentaire gazeux
rend difficile I'estimation du dépét sec net de mercure
élémentaire gazeux difficile qui est sujette a des
incertitudes importantes.

Ftude de cas 1 : Modélisation des dépots

secs de mercure a I'aide des concentrations
d’especes chimiques mesurées et de la méthode
inférentielle

L'estimation des taux de dép6t sec de mercure a I'aide
de la méthode inférentielle a été effectuée pour 2008-
2009 a 19 sites de surveillance dans I'est et le centre
de I’Amérique du Nord (Zhang et al., 2012b). Deux des
sites examinés dans le cadre de cette étude étaient
canadiens : la région des lacs expérimentaux, (Ontario)
et Kejimkujik (Nouvelle-Ecosse). Les flux de dépdts
secs de mercure élémentaire gazeux, de mercure
gazeux réactif, de mercure particulaire total et de
mercure total ont fait I’objet d’'une étude. Dans ces
estimations, seul le mercure particulaire fin (< 2.5um)
été inclus comme mercure particulaire total, étant
donné que les données sur les concentrations

de mercure mesurées ne comprenaient que des
particules fines. Les vitesses des dépots secs horaires
(V,) concernant le mercure élémentaire gazeux, le
mercure gazeux réactif et le mercure particulaire total
ont été calculées a I'aide du modele des dépdts secs
d’Environnement Canada qui repose sur les données
météorologiques archivées des couches superficielles
tirées des résultats du modéle de prévisions
météorologiques canadien. Les concentrations de
mercure élémentaire gazeux, de mercure gazeux
réactif et de mercure particulaire total aux deux

ou aux trois heures ont été mesurées a I'aide de
I'instrument Tekran ®. Les flux de dépdts secs aux
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deux ou trois heures ont été convertis en valeurs
annuelles. Les flux annuels ascendant de mercure
élémentaire gazeux qui découlent de la réémission
de mercure déposé précédemment et de I’émission
provenant de sources naturelles ont été générés a
partir du modele GRAHM et soustraits du dépot sec
de mercure élémentaire gazeux annuel estimé pour
obtenir le flux annuel net de mercure élémentaire
gazeux relatif au budget de dépét sec.

Lestimation du dépdt sec de la somme du mercure
gazeux réactif et du mercure particulaire total était

de I'ordre de 0,4 & 8,1 mg m2an™' pour les 19 sites

de I'étude, le mercure gazeux réactif contribuant de
0,3a7,8 mgm2an’ etle mercure particulaire total
fournissant 0,1 a 0,8 mg m2 an™'. L'estimation du flux
de mercure élémentaire gazeux annuel était comprise
entre 13 et 35 mg m2an™ en raison de concentrations
de mercure élémentaire gazeux plus élevées de deux
ordres de grandeur par rapport au mercure gazeux
réactif et au mercure particulaire total. Lorsque I'on
tenait compte de la réémission du mercure élémentaire
gazeux et des émissions naturelles calculées d’apres
le modéle GRAHM, I'estimation du dépot sec net de
mercure élémentaire gazeux était de I'ordre de 4,8 a
23,3 mg m2an' pour la plupart des sites, a I'exception
de Kejimkuijik. L'estimation des taux globaux de dépdts
secs concernant le mercure gazeux réactif, le mercure
particulaire total et le mercure élémentaire gazeux
dans la région des lacs expérimentaux et a Kejimikuijik
était de 0,5, 0,25, 15,6 mgm2an” etde 1,1, 0,3 et

33 mg m2an”, respectivement. Il convient de noter
que les incertitudes liées aux estimations de dépdts
secs de mercure élémentaire gazeux sont beaucoup
plus élevées que celles concernant le mercure gazeux
réactif et le mercure particulaire total, en raison de
mécanismes mal connus de ses échanges gazeux avec
la végétation et des connaissances trées limitées en ce
qui concerne sa réémission et de ses flux naturels.

Les estimations des dépots secs de mercure

gazeux réactif et de mercure particulaire total ont

été évaluées a I'aide de mesures a la surface de
remplacement limitées recueillies dans plusieurs
sites dans le nord-est des Etats-Unis. Les différences
entre les valeurs estimées et mesurées étaient
généralement inférieures a 30 % apres la suppression
des différences entre les concentrations. L'estimation

des dépots secs totaux et de mercure élémentaire
gazeux concordait bien avec les mesures par
égouttement et sur la litiére obtenues dans les sites
américains et canadiens (Risch et al., 2011; Zhang et
al., 2012b), ce qui améliore la fiabilité des estimations
de dépots secs nets de mercure élémentaire gazeux.

Cette étude a conclu que le mercure élémentaire
gazeux domine le budget de dép6t sec total dans la
plupart des sites. Dans les sites proches de sources
ponctuelles importantes ou les concentrations de
mercure gazeux réactif et de mercure particulaire
total sont relativement élevées, le mercure gazeux
réactif avec le mercure particulaire total et le mercure
élémentaire gazeux contribuent de fagon presque
identique au dépdt sec total. En d’autres termes, le
dépdt sec de mercure élémentaire gazeux n’était

pas aussi sensible aux sources locales. Au contraire,
la V, concernant le mercure élémentaire gazeux, et
donc le dépdt sec de mercure élémentaire gazeux,
dépend fortement du type de terre et des conditions
météorologiques. Par exemple, le dépdt sec de
mercure gazeux réactif et de mercure particulaire
total était I'un des moins élevés dans plusieurs sites
ruraux et éloignés (région des lacs expérimentaux,
Kejimkujik), tandis que le dépot sec net de mercure
élémentaire gazeux dans ces sites était parmi les
plus élevés. Par conséquent, les taux plus élevés de
dépdt sec total ne se limitent pas aux sites proches
de sources d’émissions en raison de la dominance de
dépots secs de mercure élémentaire gazeux. Cet effet
est observé dans les estimations de dépdts secs du
modéle GRAHM concernant les régions des Maritimes
et de la cote ouest (figure 4.2).

4.2.2.2 Méthodes d’estimation des dépots
secs de mercure sur la litiére et par
égouttement

La végétation terrestre couvre une partie importante
de la surface de la Terre et peut, par conséquent,
modifier les dépdts de mercure dans le paysage

ainsi que les déplacements au sein de celui-ci. Les
plantes terrestres agissent comme un intermédiaire
du Hg® atmosphérique et du Hg*? dans la biosphére.
Une méthode directe pour estimer le dépdt sec de
mercure dans un paysage forestier consiste a mesurer
les flux de mercure dans la chute de litiére et la pluie
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au sol dans le paysage et a comparer ces mesures
avec les flux de mercure dans les précipitations dans
les zones dégagées adjacentes (Grigal et al., 2000;
St. Louis et al., 2001; Demers et al., 2007; Graydon
et al., 2008). La chute de litiere est composée de
feuilles et d’aiguilles, de brindilles et d’écorce et de
corps reproducteurs (Meier et al., 2006). D’autres
fractions de mercure déposé sec total se déposent
directement dans les sols sous-jacents ou sont
réémises dans I'atmospheére. Le flux de mercure dans
la chute de litiere représente une partie importante du
total des dépdts secs de mercure dans les paysages
boisés (Johnson et Lindberg, 1995; St. Louis et al.,
2001). Cette approche comprend la mesure des
concentrations de mercure dans les échantillons de
chute de litiere et de pluie au sol ainsi que des flux
de masse seche de chute de litiere correspondants

et des volumes d’eau de pluie au sol (Risch et al.,
2011). Le flux de mercure dans les précipitations de
zones dégagées est soustrait du flux brut de mercure
provenant de la chute de litiere afin de déterminer le
flux net de mercure par égouttement. Les flux nets de
mercure par égouttement et sur la litiere sont ensuite
additionnés pour estimer le dépdt sec net de mercure
dans le paysage boisé.

On pense que les bassins de mercure dans les
couverts forestiers sont en grande partie d’origine
atmosphérique (Mosbaek et al., 1988; Fleck et al.,
1999; Ericksen et al., 2003; Frescholiz et al., 2003).
Les surfaces du feuillage (feuille) sont dynamiques
par nature et bien qu’elles fonctionnent comme

des puits globaux pour le mercure atmosphérique,
elles peuvent aussi agir comme une source ou un
puits (Gustin et al., 2008). Les espéces de mercure
atmosphérique qui se déposent sous forme de dépots
secs sur le feuillage sont notamment le mercure
élémentaire gazeux, le mercure gazeux réactif et

le mercure particulaire total. Toutes ces espéces
contribuent probablement a la masse de mercure
dans le feuillage des plantes (et, par conséquent,
dans la chute de litiere) par I'intermédiaire des
stomates (pores de I’épiderme des feuilles et des
tiges servant a I’échange gazeux) et par des voies
ou par une absorption non stomatiques (Risch et al.,
2011). Le mercure gazeux réactif a une vitesse de
dépot élevée (V, variant de 0,5 a 6 cm s (Zhang et
al., 2009)) qui rend son absorption par les surfaces
foliaires rapide. Le mercure particulaire total est

absorbé par les surfaces foliaires aprés s'étre déposé
par des processus d’impaction et de sédimentation.
Le mercure gazeux réactif et le mercure particulaire
total peuvent traverser la cuticule et pénétrer dans
I'’épiderme ou ils peuvent étre retenus. Le mercure
élémentaire gazeux peut étre absorbé par le feuillage
par les stomates et a travers les cuticules des feuilles
(Stamenkovic et Gustin, 2009; Converse et al., 2010).
Bien que le mercure élémentaire gazeux ait une
vitesse de dépot bien inférieure (moyenne annuelle
de I'ordre de < 0,1 cm s™) a celle du mercure gazeux
réactif (> 1 cm s) ou du mercure particulaire total
(~ 0,2 cm s7), les études semblent indiquer que le
mercure élémentaire gazeux peut contribuer de fagon
importante au dépdt sec de mercure total sur des
surfaces végétalisées, en raison de son importance
dans I'atmosphére (> 95 %) (Zhang et al., 2009;
Zhang et al., 2012b).

La méthode sur la litiere et par égouttement net
d’estimation des dépdts secs est loin d’étre simple.
Cette méthode fournit une estimation des dépots
secs nets plutdt que des dépots secs totaux ou bruts
dans les paysages, sous les couverts forestiers, car
la réémission de mercure ayant fait I'objet par la
suite d’une photoréduction sur le feuillage du couvert
n’est pas prise en considération. En outre, le dépot
sec de mercure directement sur le sol de la forét
n’est pas pris en compte. De plus, I'absorption de
mercure élémentaire gazeux émis par les sols sous-
jacents sur la litiére ou par égouttement ne peut
pas étre quantifiée a I'aide de cette méthode. S’il
s’agit d’une absorption importante, cette technique
surestimerait les taux de dépdts secs provenant de
nouvelles sources atmosphériques ((Zhang et al.,
2009) et données expérimentales citées ci-apres).
Enfin, contrairement aux techniques inférentielles

et micrométéorologiques, les mesures de chute

de litiere et de pluie au sol ne fournissent pas de
renseignements indiquant si le mercure sec net
déposé était gazeux (mercure élémentaire gazeux
ou mercure gazeux réactif) ou fixé a des particules
(mercure particulaire total).

Toutes les approches pour mesurer les dépots secs
sont encore considérées comme des recherches
expérimentales et de pointe sur les processus
atmosphériques. En effet, d’importantes incertitudes
associées a I'estimation des dépbts secs de mercure

LEvaluation scientifique sur le mercure au Canada — Chapitre 4




persistent (Lindberg et al., 2007). Pour cette raison, la
meilleure approche recommandée est I'utilisation de
plusieurs techniques dans des sites individuels afin de
simplifier les intercomparaisons qui rendent difficiles
les estimations des flux totaux et nets de dépdts de
mercure Sec.

Ftude de cas 2 : Taux de charge annuels du
mercure total et du méthylmercure dans les
précipitations dans les espaces découverts, au
sol et dans la litiere, dans la région des lacs
expérimentaux

Les dépdts de mercure total (HgT) et de
méthylmercure (MeHg) ont été étudiés dans la région
éloignée des lacs expérimentaux (RLE) dans I'écozone
boréale du nord-ouest de I’Ontario entre 1992 et
2010 (Graydon et al., 2008; Mowat et al., 2011).
Cette étude de cas présente les charges nettes a

long terme de mercure total et de méthylmercure
dans les précipitations de zones dégagées ainsi que
dans la pluie au sol et la chute de litiére, classées
sous quatre différents types de foréts boréales. De
plus, cette étude inclut les estimations des dépots
secs de mercure total et de méthylmercure fondées
sur la différence entre les charges dans les espaces
découverts et celles par égouttement et sur la litiere
combinés. Les taux de dépdts de mercure dans la
chute de litiere dans la région des lacs expérimentaux
ont également été comparés aux taux de dépdts secs
modélisés (Zhang et al., 2012b).

Les charges de dépdts humides de mercure total et de
méthylmercure dans les zones dégagées entre 1992
et 2010 étaient de 3,6+1,7 et de 0,05+0,02 ug m?,
respectivement. Afin de comparer directement les
charges de mercure total et de méthylmercure dans
les espaces découverts avec celles dans la pluie au
sol, seules les données recueillies dans le bassin
versant du lac 658 (site de I'Expérimentation pour
déterminer la charge de mercure atmosphérique

au Canada et aux Etats-Unis; 2001-2007) et dans

le site du Réseau canadien de surveillance de

I'air et des précipitations (RCEPA) de la région des
lacs expérimentaux (2008-2010) ont été utilisées.
Cette stratégie a été utilisée, car ces deux sites
étaient équipés de collecteurs automatisés en plein

air et sous le couvert forestier qui fonctionnaient
simultanément. Au cours de cette période de dix
ans, les charges moyennes annuelles de dépdts

de mercure total et de méthylmercure dans les
espaces découverts étaient de 3,3+1,6 pg m2 et de
0,04+0,02 ug m?, respectivement (figure 4.4).

Les taux de dépdts de mercure total et de
méthylmercure par égouttement étaient généralement
deux a quatre fois et 0,8 a deux fois plus élevés,
respectivement, que les dépdts de ces espéces dans
les espaces découverts (figure 4.4; tableau 4.3), ce qui
indique I'importance des couverts forestiers pour les
taux de dépdts de mercure total dans les paysages.
Dans les sites d’épinettes noires et de sapins
baumiers anciens, les charges moyennes de mercure
total par égouttement étaient quatre fois supérieures
aux dépots de mercure total dans les espaces
découverts. Dans les foréts de jeunes pins gris, les
dépdts moyens de mercure total étaient 1,4 fois
supérieurs a ceux dans les espaces découverts.

Les zones humides ont révélé des taux de charge
intermédiaires de mercure total par égouttement

(2,7 fois les dépots dans les zones dégagées). Bien
que, parmi toutes les foréts étudiées, le couvert de
feuillus caducs présente le taux de charge de mercure
total le plus faible et un couvert végétal relativement
ouvert, on a encore observé des dépdts de mercure
total 1,5 fois plus élevés dans ce type de forét que
dans les foréts ouvertes. Le dépdt annuel moyen de
méthylmercure par égouttement suivait la méme
tendance générale que le dépot de mercure total,

la valeur la plus élevée ayant été mesurée sous le
couvert végétal ancien, suivi du couvert végétal dans
les zones humides (1,4 fois dans le couvert ouvert)

et du couvert de pins gris (1,1 fois dans le couvert
ouvert). Les charges de méthylmercure sous le
couvert de feuillus caducs étaient en moyenne plus
faibles que celles dans le couvert forestier ouvert, ce
qui semble indiquer une rétention ou une perte nette
possible de méthylmercure dans ce type de forét. Ces
dépots plus faibles pourraient provenir de la nature de
ce couvert de feuillus caducs trés ouvert qui peut étre
assujetti a des processus de photoréduction et a la
réémission du Hg° qui existait auparavant sous forme
de dépdt humide en tant que méthylmercure dont les
dépdts sont plus élevés ici que dans les couverts de
coniféres denses.
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FIGURE 4.4 Taux de dépo6ts de mercure total (HgT)
et de méthylmercure (MeHg) dans 1) les précipitations
de zones dégagées, 2) dans la pluie au sol (barres
empilées de couleur uniforme) et 3) dans la chute

de litiere (barres empilées hachurées) en fonction

de quatre différents types de forét dans la région

des lacs expérimentaux, notamment les foréts de
terres humides, de pins gris, les anciennes foréts et
les foréts caducifoliées. La zone grisée représente
I’échantillonnage qui s’est produit en vertu du cadre
du Programme de réglementation de la qualité de Iair
d’Environnement Canada, au sujet du mercure.

La chute de litiere représentait I'apport le plus important
de mercure total et de méthylmercure dans le paysage
chaque année (figure 4.4; tableau 4.3). Les taux de
dépdts de mercure total et de méthylmercure dans la
chute de litiere ne variaient pas de maniére significative
selon les quatre types de couverts forestiers.

En utilisant la méthode directe d’estimation des
dépdts secs (pluie au sol + chute de litiere — dépots
dans des zones dégagées), les quantités annuelles
de dépdts secs de mercure total sous les couverts
forestiers variaient de 9 a 20 pg m=. Le dépot sec de

méthylmercure a aussi été calculé et variait de 0,07
a 0,12 yg m2. Le total des dépdts nets de mercure
total était environ 3 et 8 fois supérieur pour les foréts
caducifoliées et anciennes, respectivement, a celui
des zones dégagées adjacentes. Les charges totales
nettes de méthylmercure dans ces foréts étaient 2 a
3 fois supérieures a celles dans les zones dégagées
situées a proximité. Zhang et al. (2012a) ont estimé
les dépots secs d’especes chimiques de mercure
(mercure gazeux réactif, mercure particulaire total

et mercure élémentaire gazeux) dans la région

des lacs expérimentaux pour les années 2008-

2009 a I'aide de la méthode inférentielle (étude de
cas 1). Cette méthode associait les données sur les
concentrations d’especes chimiques de mercure
mesurées aux vitesses des dépots secs horaires
d’especes chimiques (V) calculées a partir de la
météorologie interpolée du modele de prévisions
météorologiques canadien archivé (comme cela a été
décrit dans le cas 1). Dans le site de la région des lacs
expérimentaux, les dépots secs nets modélisés de
mercure élémentaire gazeux étaient supérieurs par
un facteur de 1,8 aux dépots de mercure mesurés sur
la litiere. Les enregistrements des dépdts humides

a long terme sur la litiére, par égouttement et dans
les zones dégagées relatifs a ce site (Graydon et al.,
2008; Graydon et al., 2009) ont permis a Zhang et al.
d’effectuer une meilleure estimation du budget de
dépdt sec. Les dépdts annuels sur la litiére (8,6 mg
m2 an") concernant la région des lacs expérimentaux
pour les années relatives a I'exercice de modélisation
correspondaient a I’extrémité inférieure de la plage
estimée a long terme publiée précédemment (8

a12 mg m2an) et qui est probablement plus
représentative de I’ensemble de la région. Comme

il a été mentionné ci-dessus, les dépots nets par
égouttement représentaient entre 0,15 et 0,85 fois les
dépdts sur la litiere, en fonction des espéces d’arbres
et de leur &ge. En apportant de légéres modifications
au modeéle par I'utilisation des dépdts médians sur la
litiere et des dépdts nets par égouttement ainsi qu’en
utilisant le total des dépdts sur la litiere et des dépdts
nets par égouttement et en omettant les dépots ou
émissions au sol non mesurés, Zhang et al. sont
parvenus a une estimation des dép6ts secs annuels
d’environ 15 mg m2 an™'. Par conséquent, cette
estimation modélisée des dépots secs concernant

la région des lacs expérimentaux concordait bien
avec les estimations des dépots secs provenant de
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TABLEAU 4.3 Dépodts humides dans une zone dégagée, dépdts par égouttement et sur la litiere de mercure
total (HgT) et de méthylmercure (MeHg) en fonction de quatre différents types de foréts dans la région des lacs

expérimentaux

Site/Type de forét

Flux (g m?) Ouvert Jeune pin gris Epinette et Erable et bouleau Epinette et

+ écart type sapin matures a feuilles aulne des terres
caduques humides

Dépots humides de mercure 33+1,6 47+15 12,6 +3,8 49+0,8 87+26

total

Dépots humides de 0,04 = 0,02 0,05 = 0,01 0,08 + 0,02 0,04 = 0,02 0,06 + 0,02

méthylmercure

Mercure total dans la chute - 9,7+19 10,8 +1,9 7,8+1,6 10,3 +3,2

de litiere

Méthylmercure dans la chute - 0,07 = 0,02 0,08 + 0,02 0,06 + 0,02 0,08 + 0,03

de litiere

mesures a long terme sur la litiere et par égouttement.
Cette estimation concorde bien aussi avec les
estimations du modéle du mercure GRAHM qui simule
des dépots secs a environ 14 mg m2 an™' dans cette
région.

Etude de cas 3 : Concentrations de mercure
et flux atmosphériques ou du feuillage dans un
écosysteme de foréts d’érables a Saint-Anicet
(Québec)

L'objectif de cette étude consistait a mieux
comprendre le devenir du mercure dans les
écosystémes forestiers naturels, a déterminer les
différents processus impliqués, a quantifier les
concentrations atmosphériques de mercure et

les flux dans le couvert forestier afin de mesurer
I'accumulation de mercure dans le feuillage pendant
toute la saison de croissance et a déterminer
I'importance de la pluie au sol et de la chute de
litiere. Le site de référence se trouvait a la station de
recherche de Saint-Anicet (sud du Québec) qui est une
région rurale herbeuse de plaine entourée de fermes
(principalement des cultures de mais en rangs), de
paturages et de quelques terrains boisés (Poissant,
1997). Le site peuplé d’érables a été implanté dans
une zone forestiere séche située a environ 300 m de
la station principale et il est principalement composé
d’arbres de seconde ou de troisiéme pousse dominés
par des érables a sucre (Poissant et al., 2008a).

Une étude préliminaire a montré que le mercure
gazeux total était significativement plus faible

dans la forét (1,03 = 0,21 ng m3) que dans le site
de référence (1,41 £ 0,21 ng m3), ce qui semble
indiquer que I’écosysteme de foréts d’érables est un
agent capteur efficace du mercure atmosphérique.
Les mesures directes ont étayé cette théorie de
I'agent capteur et ont fait état d’'un échange gazeux
air-feuillage de -0,39 + 0,38 ng m2 h™' de juillet a
octobre 2004. Les concentrations de mercure gazeux
total les plus faibles dans cette région proviennent
de réactions chimiques du mercure atmosphérique
ou des dépdts atmosphériques de mercure, tandis
que les valeurs plus élevées découlent de sources et
du transport du mercure atmosphérique (Poissant ef
al., 2008a). A la lumiére de ces résultats, une étude
approfondie a été menée dans ce site en 2006 afin
de mieux comprendre la spéciation et le devenir du
mercure dans les foréts d’érables.

Les concentrations médianes des espéces chimiques
de mercure (mercure gazeux réactif, mercure
particulaire total et mercure élémentaire gazeux)
dans les foréts d’érables sont présentées, de mai a
décembre 2006, a la figure 4.5. Dans I'ensemble,

la somme du mercure gazeux réactif, du mercure
particulaire total et du mercure élémentaire gazeux
était inférieure dans la forét par rapport au site de
référence a 1,406 et 1,503 ng m3, respectivement.
Précédemment, les mesures sur la spéciation du
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FIGURE 4.5 Etude comparative de la spéciation du mercure mesurée dans une forét d’érables et dans un site de
référence, a Saint-Anicet (Québec), en été 2006. Les espéces sont notamment le mercure élémentaire gazeux (partie

gauche), le mercure gazeux réactif et le mercure particulaire (partie droite).

mercure ont montré I'exactitude de cette technique

et établi des seuils de détection trés faibles (Poissant
et al., 2004). Dans le site de référence, des relations
significatives ont été observées entre le mercure
élémentaire gazeux et le mercure particulaire total

(r = 0,66) ainsi qu’entre le mercure élémentaire
gazeux et le mercure gazeux réactif (r = 0,63).
Cependant, la corrélation entre le mercure élémentaire
gazeux et le mercure gazeux réactif était inférieure

(r = 0,32) dans la forét, tandis que celle constatée
entre le mercure élémentaire gazeux et le mercure
particulaire total demeurait similaire (r = 0,58). Cela
semble indiquer une incidence perceptible de la forét
d’érables sur le cycle du mercure. En effet, le feuillage
de la forét peut avoir une incidence sur la pluie au

sol, en entrainant la sédimentation et le piégeage de
la poussiére, du pollen et des gaz provenant de I'air
ambiant, ce qui contribue également au dépot sec.

Pendant la saison de croissance des feuilles, le
mercure dans les feuilles augmentait de 8,7 ng
g'a30,8ng g’ et 'accumulation du mercure
réveélait généralement I'age de la feuille (Poissant
et al., 2008a). Les foréts d’érables semblaient
éliminer efficacement le mercure atmosphérique en
I'absorbant dans leur feuillage. En présumant que
ces arbres sont représentatifs de tous les érables a
sucre en Amérique du Nord (en augmentant I'échelle
jusqu’a environ 12,5 millions d’hectares de forét),
une estimation approximative de I'accumulation du

mercure atmosphérique par cette voie est de 600

kg a'. Cette quantité représente environ 0,5 % des
émissions totales de mercure au Canada et aux Etats-
Unis (de 'ordre de 120 tonnes métriques; (Cohen et
al., 2004)). Cette étude montre que la forét d’érables
est, a I'échelle régionale, un puits important du
mercure atmosphérique qui joue le role de médiateur
biologique, chimique ou physique.

Bien que la forét d’érables ait été considérée comme
un puits de mercure, les questions cherchant a savoir
si le mercure contenu dans la chute de litiére est
rejeté dans I'atmosphére et s'il est un contributeur
important du mercure pour les écosystémes terrestres
et aquatiques subsistaient. En 2006, les mesures sur
le terrain ont principalement révélé des flux négatifs
(c.-a-d. qu'il se produit une absorption du mercure
gazeux total par le sol des foréts d’érables) et ces flux
de mercure gazeux total étaient fortement corrélés

au substrat (figure 4.6). Les flux étaient les suivants :
ancienne chute de litiere (-0,258 + 0,156 ng m2 h);
sol nu (-0,325 + 0,097 ng m2 h™"); nouvelle chute

de litiere (-0,393 + 0,338 ng m2 h™) et neige fraiche
(-0,776 £ 0,102 ng m2 h™"). Une relation entre le flux
de mercure et la température du sol a été signalée

et I'importance statistique de ce lien augmentait
lorsqu’elle était calculée pour un sol nu (a partir de r
= 0,53 2 0,85). Il existait une corrélation entre le flux
de mercure air-sol et la pression de vapeur d’eau pour
I'ancienne chute de litiere (r = 0,63), mais pas entre
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le flux air-sol et le rayonnement solaire, probablement
en raison de la couverture de feuilles sur le sol.

Dans I’ensemble, on a conclu que la chute de litiere
agissait comme un puits de mercure provenant de
I'atmosphére dans la forét d’étables et que le sol de
la forét ne constituait pas une source de mercure
importante.

litigre ancienne

sol nu

litigre frafche

neige

date contre température du sol

Flux de MGT (ng/m%h)

20

Température du sol (°C)

Oct Nov Déc

FIGURE 4.6 Mesures de la concentration des flux

de mercure gazeux total mesurés sur le sol de la forét
d’érables sous différents substrats (ancienne chute
de litiére [orange], sol nu [brun], chute de litiere fraiche
[vert] et neige [gris]) a Saint-Anicet (Québec) du 11
septembre au 12 décembre 2006. La température du
sol est représentée par la ligne de couleur bordeaux.

Etonnamment, il n’existait pas de différence
importante relative a la concentration de mercure
dans le sol entre la forét d’érables et le site de
référence (63 et 59 ng g, respectivement). D’aprés
ces mesures, la chute de litiére n’a pas contribué
de facon significative au mercure dans la terre
végétale a cet endroit. Ce résultat laisse entendre
que le mercure dans la chute de litiére pourrait ne
pas étre retenu dans les écosystemes terrestres,
mais qu’en revanche, le mercure dans la litiére est
extrait par des précipitations humides et que cela
pourrait contribuer au mercure dans les écosystémes
aquatiques (St. Louis et al., 2001). Le tableau 4.4

fournit un résumé des dépdts humides dans la

forét d’érables et dans le site de référence relatifs
aux études menées en 2005 et 2006. Le dépot de
mercure a été estimé directement par des collecteurs
de dépots humides et secs. Le dépdt humide de
mercure était supérieur dans la forét d’érables par
rapport au site de référence et cela peut étre attribué
a une augmentation de 30 a 50 % de I'apport de
mercure dans la forét par égouttement. De plus,

les tendances saisonniéres de dépdt de mercure

ont révélé des phénomenes distincts concernant

les deux sites (figure 4.7). La variabilité des dépots
humides de mercure était supérieure a la fin de I'été
(couverture foliaire maximale) par rapport aux autres
saisons lorsque le couvert végétal faisait défaut
(figure 4.7; partie supérieure). Le transfert de mercure
depuis I'atmosphére et vers la forét d’érables est
illustré dans la concentration de mercure des eaux
interstitielles (entre 13,82 et 19,26 ng L), tandis
que la concentration de mercure dans les eaux de
surface de I'écosystéme aquatique environnant
(entre 1 et 9,9 ng L) et la concentration moyenne
de mercure pondérée en fonction du volume dans la
pluie (7,3 = 3,9 ng L") étaient beaucoup plus faibles.
Les concentrations de mercure dans I'évacuation des
eaux étaient inférieures a celles mesurées dans les
précipitations. Comme cela est illustré a la figure 4.7,
aucune tendance cohérente relative au dépot sec
calculé n’a été observée entre les deux sites. Les
dépbts secs mesurés dans les deux sites étaient
similaires en 2005 et Iégérement supérieurs dans la
forét d’érables en 2006. Les dépdts secs observés
dans la forét augmentaient avec la croissance
foliaire et commencaient a diminuer tout au long de
leur durée de vie. En revanche, les dépdts secs a
I'extérieur de la forét étaient influencés par d’autres
facteurs tels que le labourage du sol nu pendant la
saison de croissance et la combustion a proximité du
sol nu pendant les saisons plus froides (figure 4.7;
partie inférieure).

Dans I’ensemble, cette étude a permis de conclure
que la forét d’érables constitue un puits de mercure
atmosphérique important a I'échelle régionale.
Lorsqu’elles étaient comparées a un site ouvert,
des différences en matiére de comportement
d’absorption du mercure étaient constatées. La
chute de litiere dans la forét d’érables agit comme
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FIGURE 4.7 Etude comparative des dépots humides (pluie au sol) (volet gauche) et des dépdts secs (volet droite)
de mercure mesurés dans une forét d’érables et dans un site de référence a Saint-Anicet (Québec), durant I'été et
I’automne, en 2006

un puits de mercure depuis I'atmosphére et les 4.2.3 Processus atmosphériques

feuilles d’érables a sucre accumulent par des dépots d’appauvrissement du mercure propres 3
humides davantage de mercure que les bassins Ia région de I Arctique

d’eau environnants. Le rdle de la fraction de mercure
qui demeure liée a la matiére organique et qui est
transportée dans les eaux souterraines n’a pas été
étudié et peut étre défini comme une lacune en
matiére de connaissances.

Les régions polaires (notamment la région arctique

et subarctique du Canada) sont réputées pour
connaitre une transformation rapide du mercure
atmosphérique pendant le printemps (Schroeder et al.,
1998; Ebinghaus et al., 2002; Steffen ef al., 2008). Le
mercure élémentaire gazeux est la forme dominante
du mercure qui est transportée vers I'Arctique par
I'atmosphere. Les épisodes d’appauvrissement du
mercure atmosphérique sont caractérisés comme

TABLEAU 4.4 Etude comparative des dépots humides (pluie au sol) et des dépdts secs mesurés dans une forét
d’érables et dans un site de référence a Saint-Anicet (Québec) pendant deux saisons de croissance consécutives,
en 2005 et 2006

Dépot humide (ug m2 an-) Dépot sec (ug m2 an-)
Référence Forét d’érables Référence Forét d’érables
2005 2006 2005 2006 2005 2006 2005 2006
Moyen 3,48 6,21 6,79 8,97 1,59 1,20 1,36 1,06
Médian 2,70 5,20 417 9,49 1,03 1,29 1,15 1,02
Minimal 0,45 1,04 0,05 2,27 0,49 0,26 0,48 0,33
Maximal 9,96 14,64 28,11 20,08 3,74 2,16 410 2,03
Ecart-type 2,45 4,23 6,98 4,85 1,04 0,59 0,80 0,55
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une série de réactions déclenchées de maniere
photochimique dans la basse troposphére qui
entrainent la conversion (oxydation) du mercure
élémentaire gazeux en formes de mercure de courte
durée (mercure gazeux réactif et mercure particulaire
total) pouvant se déposer sur des surfaces terrestres
et aquatiques. Ce phénomene inattendu a été observé
pour la premiére fois a Alert (Nunavut) en 1995
(Schroeder et al., 1998) et coincidait avec les épisodes
d’appauvrissement de I'ozone relevés précédemment
(Barrie et al., 1988). On pense que les épisodes
d’appauvrissement de I’0zone sont causés par une
perte catalytique de I'ozone par I'intermédiaire de
réactions avec les atomes halogénes et ils présentent
des corrélations négatives avec les concentrations
d’oxyde de bromure dans la couche limite et la
colonne d’air totale (Simpson et al., 2007). En 2008,
une synthese des sciences relatives aux épisodes
d’appauvrissement du mercure atmosphérique
résumant les connaissances les plus récentes sur
ces processus a été produite par des experts dans

ce domaine de recherche (Steffen et al., 2008). Les
recherches découlant de cet examen et d’autres
études ont montré que le déclenchement d’épisodes
d’appauvrissement du mercure atmosphérique
nécessite la présence du mercure dans I'atmosphere,
des températures froides, une couche d’inversion
stable, la lumiére du soleil et des halogenes réactifs
(Poissant et al., 2008b; Dommergue ef al., 2009;
Nguyen et al., 2009). Le sel de mer dans la glace ou
la neige fournit une source importante d’especes
halogénées qui, dans certaines conditions, peuvent
réagir pour former des atomes ou des radicaux tels
que le brome (Br), le monoxyde de brome (Br0O),

le chlore (CI) et I'oxyde de dichlore (CIO) afin de
provoquer les réactions photochimiques. Dans ces
réactions, le mercure élémentaire gazeux s’oxyde en
mercure gazeux réactif qui se lie aux aérosols (comme
le mercure particulaire total) ou qui se dépose sur des
surfaces, principalement la neige et la glace durant le
printemps polaire, lorsque ces réactions se produisent.
Un schéma simplifié du cycle du mercure au cours du
printemps arctique est présenté a la figure 4.8. Des
schémas plus détaillés de ce processus sont présentés
a un autre endroit (Lindberg et al., 2002; Poissant et
al., 2008b; Steffen et al., 2008; AMAP, 2011b).

2
(]
i
{1
1
i

L -3
i

FIGURE 4.8 Schéma simplifié du processus
de I’épisode d’appauvrissement du mercure
atmosphérique.

La figure 4.9 illustre le changement de la répartition
du mercure pendant un épisode d’appauvrissement
du mercure atmosphérique a Alert. Le mercure
élémentaire gazeux (bleu) diminue a mesure qu’il
est oxydé par des atomes halogénes. Par la suite, les
niveaux de concentration du mercure particulaire total
(vert) et du mercure gazeux réactif (rose) augmentent.
A la fin de Iépisode, les concentrations de mercure
élémentaire gazeux augmentent tandis que celles

du mercure particulaire total et du mercure gazeux
réactif diminuent. Comme cela a été abordé a la
section 4.2.1, des preuves directes d’oxydation du
mercure en phase gazeuse ont été recueillies par
I'intermédiaire de mesures en laboratoire (Ariya et
al., 2002a; Raofie et Ariya, 2003; Pal et Ariya, 2004a;
Donohoue et al., 2006) et de calculs théoriques
(Khalizov et al., 2003; Goodsite et al., 2004; Shepler
et al., 2005) des taux de réaction et des produits

de réaction. Ces conclusions sont examinées plus

en détail a un autre endroit (Ariya et al., 2008b;
Ariya et al., 2009), mais un résumé de conclusions
sélectionnées est présenté au tableau 4.5. Ce tableau
illustre comment chaque réaction d’oxydation est
dépendante de la concentration d’oxydants et du
coefficient de taux pour une réaction donnée. Par
exemple, la réaction du Hg® avec le brome est plus
lente que la réaction avec le chlore par un facteur
de 2 a 25, mais étant donné que la concentration de
brome pendant des « explosions de brome » peut
étre environ 100 a 2 000 fois plus élevée que celle
du chlore (Cavender et al., 2008), la réaction avec

le brome est jugée plus importante. En effet, les
modeles de la composition chimique du mercure
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atmosphérique laissent entendre que I'oxydation par
les radicaux de brome seuls peut étre a I'origine de
I'oxydation rapide du mercure élémentaire gazeux qui
survient pendant des épisodes d’appauvrissement du
mercure atmosphérique, lorsque les concentrations
de mercure élémentaire gazeux peuvent parfois
baisser par un facteur de dix en quelques heures
(Ariya et al., 2004; Goodsite et al., 2004; Skov et

al., 2004; Holmes et al., 2006; Holmes et al., 2010).
D’apres le tableau 4.5, il apparait aussi clairement
qu'il existe beaucoup d’incertitudes associées a de
nombreux coefficients de taux. Certains écarts entre
les différents essais ont été attribués a des réactions
sur les parois de chambres de réaction, ce qui semble
indiquer non seulement que les taux de réactions

en phase gazeuse pourraient étre inexacts, mais
également que des réactions supplémentaires sur la
surface des particules, de la neige, de la glace et des
eaux océaniques pourraient contribuer a I'oxydation
du mercure élémentaire gazeux dans I'atmosphére
polaire (Subir et al., 2011). De plus, les données
concernant la thermodépendance de ces réactions
sont limitées (Goodsite et al., 2004; Donohoue et

al., 2005; Donohoue et al., 2006). Quelle que soit
leur origine, ces incertitudes importantes relatives
aux taux de réaction doivent étre atténuées afin

de modéliser précisément I'oxydation du mercure
pendant des épisodes d’appauvrissement du mercure
atmosphérique et tout au long de I'année. Enfin, bien
que Ariya et al. (2002a) aient relevé du chlorure de
mercure (HgCl,) et du bromure de mercure (HgBr,)
comme produits des réactions Hg*Cl et Hg*Br en
laboratoire, les produits réels des réactions de
mercure dans I’environnement ambiant n’ont pas
encore été caractérisés.
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FIGURE 4.9 Exemple de spéciation du mercure
atmosphérique pendant des épisodes d’appauvrissement
du mercure atmosphérique en avril (volet supérieur) et en mai
(volet inférieur). Le bleu représente le mercure élémentaire
gazeux, le rose correspond au mercure gazeux réactif

et le vert désigne le mercure particulaire total.

Le dép6t de mercure durant des épisodes
d’appauvrissement du mercure atmosphérique a
récemment fait I'objet d’une étude et il a été démontré
que la quantité et le moment des dépots les plus

TABLEAU 4.5 Résumé des coefficients sélectionnés de taux de réaction expérimentale et théorique relatifs a
I’'oxydation du mercure élémentaire gazeux et de I'estimation de la durée de vie du mercure élémentaire gazeux
d’aprés les concentrations d’oxydants estimées (Ariya et al., 2008a; Ariya et al., 2009) durant le printemps polaire.

Coefficient de taux de réaction

Durée de vie des produits chimiques

Oxydant Concentration estimée avec le mercure élémentaire a base de mercure élémentaire
(molécules cm) gazeux (cm® molécules' s) gazeux avec des oxydants

Br 107108 4x10"-3x10" <1ha3jours

cl 104 5x10"-1x10™" 115 jours a 5,9 ans

BrO <5x108 10" -10"° >5ha>23jours

OH 10°—106 9x10™-3x10" 36 jours a 3,6 ans

0 < 10" 10%-107® 11 jours a 4 ans

3

La durée de vie correspond au temps requis pour oxyder 63 % du HgO initial avec chaque oxydant (temps de réponse é).
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importants de mercure sur le manteau neigeux
dépendent des conditions atmosphériques et de la
spéciation du mercure (Steffen et al., 2013a).

Une fois éliminé de I'atmosphére, le devenir

du mercure déposé durant des épisodes
d’appauvrissement du mercure atmosphérique est
moins évident (chapitre 5). Il a été signalé qu’une
augmentation de la concentration de mercure dans

la neige a peu prés au moment ou des épisodes
d’appauvrissement se produisent peut étre observée
(Steffen et al., 2008)(et références dans le document).
De plus, des études ont permis de conclure qu’une
partie du mercure gazeux réactif déposé est réduite
en mercure élémentaire gazeux qui peut étre
partiellement réémis dans I'atmosphére, tandis qu’une
certaine quantité subsiste ou est oxydée de nouveau,
a la surface du manteau neigeux ou a I'intérieur de
celui-ci (Durnford et Dastoor, 2011b; Steffen et al.,
2013b). Des études sur la photochimie du mercure
dans le manteau neigeux ont révélé que des réactions
se produisent dans les quelques premiers centimétres
de la surface de neige et des mesures des flux
indiquent I'existence de dépots nets de mercure sur
la neige au début du printemps suivis d’'une émission
nette de mercure a partir du manteau neigeux durant
I'été (Lalonde et al., 2002; Dommergue et al., 2003;
Poulain et al., 2004; Ferrari et al., 2005; Cobbett et
al., 2007; Constant et al., 2007; Dommergue et al.,
2007). Les modéles mondiaux et régionaux intégrent
maintenant les épisodes d’appauvrissement du
mercure atmosphérique dans leurs mécanismes
chimiques