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Avant-propos

Ces deux études complémentaires ne sont pas
déstinées 3 étre un examen exhaustif de toutes les publica-
tions qui peuvent porter directement ou non sur le rdle des
particules dans le devenir des contaminants, mais plutdt a
montrer I'état actuel des techniques, les facteurs et les
' processus qui participent 3 ce role dans les écosystémes
aquatiques et & proposer 3 la vérification les points con-
troversés ou les hypothéses. La grandeur du domaine fait
que les chercheurs et méme les réseaux de spécialistes a
I'échelle du globe doivent se contenter de prospecter les
domaines qu’ils peuvent. 1l subsiste des lacunes importantes
dans les connaissances, notamment au point de contact des
diverses disciplines de la reéherche.

Les deux études ont été sollicitées pour donner le
ton & une conférence sur le role des particules dans le
devenir des polluants, tenue a IInstitut de technologie
Chisholm, & Melbourne, en Australie, les 21 et 22 novembre
1983. Le présent rapport (contribution 84-16 de I'INRE)
comprend toutes les figures et tous les tableaux présentés
en diaporama a la conférence. A cause de contraintes
_inévitables, les communications plus courtes, qui ne peuvent
comprendre que quelques figures et tableaux, paraitront
dans les comptes rendus de la conférence, préparés par
B.T. Hart, Directeur administratif du centre des études de
I’'eau, Institut de technologie Chisholm,

Foreword

These two companion papers are not meant to be
exhaustive reviews of all the published literature that may
have direct or indirect bearing on the role of particulates
in the fate of contaminants. The intention here is to illus--
trate the overall state of the art, the factors and processes
ifivolved in the role of particulates in the fate of contami-
nants in aquatic ecosysteris, and to Highlight points of
contention or hypotheses for testing. The vast subject area
involved restricts individual researchers, or even global net-
works of experts, to manageable units of investigation.
There are still major gaps in knowledge, especially at the
interfaces between various research disciplines.

These two papers were invited Keynote presentations
at a conference entitled ‘“The Role of Particulate Matter in
the Fate of Pollutants,” held at the Chisholm Institute of
Technology in Melbourne, Australia, November 21 and 22,
1983. This report (NWRI Contribution 84-16) contains all
the figures and tables presented as slides at the conferénce,
By necessity, shorter papers, in which only a few figures
and tables can be included, will appear in the Proceedings
of the Conference, edited by Dr. B.T. Hart, Executive
Director, Water Studies Centre, Chisholm Institute of
Technology, Melbourne, Australia.
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Résumeé

Une étude réalisée en 1978 avait montré qu’une

grande partie des renseignements: sur la chimie des particules
en suspension se limitait au phosphore et 3 ses composés.
Pour les sédiments de fond, en plus des données sur le
phosphore, on disposait de nombreuses données sur les
métaux toxiques mais de trés peu d’informations sur les
substances organiques toxiques. Au cours des cing dernidres
années, des progrés importants ont été réalisés dans I’étude
de la spéciation des métaux dans les écosystémes aqua-
tiques, grdace en particulier 3 I'application aux sédiments de
fond des méthodes d’extraction sélective. Au Canada, des
recherches détaillées ont été faites sur le transport et
I'enfouissemenit afin d'étudier le sort des substances
organiques et organométalliques toxiques dans les rividres
et les lacs pollués. Deux sites canadiens ont été essentielle-
ment utilisés pour les démonstrations de la présente étude,
ce sont : 1) le réseau constitué par la riviere Niagara et le
lac Ontario pour les métaux toxiques.et surtout les sub-
stances organiques toxigues et 2) le réseau des riviéres
English et Wabigoon pour le mercure et le mercure
méthylique. Pour I'examen préliminaire du transport et de
I'enfouissement des contaminants dans ces réseaux, I'étude
fait une description des progrés récents dans : 1) la spécia-

tion des métaux toxiques dans les écosystémes aquatiques;

et 2) la sorption des substances chimiques organiques

toxiques par les substances particulaires. Les données

présentées ici sur la chimie en phases agueuse et particulaire
ont été obtenues en partie grice & la mise au point et 3
I'utilisation sur le terrain de centrifugeuses a grande vitesse
et d’extracteurs de liquide/substance aqueuse de grande
capacité. Ces derniers ont permis de mieux é&valuer
I'importance de la phase aqueuse dans le transport des
substances chimiques organiques toxiques. L’enfouissement
des métaux et substances organiques toxiques est présenté
ici en insistant sur : 1) la spéciation des métaux toxiques
dans les sédiments de fond; 2) lutilisation des carottes
de sédiments datés pour illustrer I’évolution dans le temps
des concentrations de contaminants organiques.

Abstract

A review in 1978 revealed that much of the
information on suspended particulate chemistiy was
limited to phosphorus and its forms. For bottom sediments,
in addition to phosphorus data, there was much infor-
mation on toxic metals but scant information on toxic
organics. In the last five years, major steps have been taken
in understanding speciation of metals in aquatic ecosystems,
especially by application of selective extraction procedures
to bottom sediments. In Canada, study of the fate of toxic
organometallics and organics in polluted rivers and lakes
has involved detailed investigations of transport and burial
processes. In this review, two Canadian sites were. selected
for demonstration purposes: (1) the Niagara River-Lake
Ontario system for toxic metals and organics, especially
the latter, and (2) the English-Wabigoon River system for
mercury and methylmercury. As a preliminary to the
examijnation of transport and burial of contaminants in
these systems, the state of the art in (1) toxic metal specia-
tion in aquatic ecosystems and (2) sorption of toxic organic
chemicals by particulate matter is reviewed. The data
presented on particulate and aqueous phase chemistry
rely partly on the development and recent field use of
high-speed centrifuges and large-volume aqueous liquid/
liquid extractors. The latter have enabled better estimates
of the importance of the aqueous phase in the transport
of toxic organic chemicals. Burial of toxic metals and
organics is discussed with emphasis -on (1) bottom sedi-
ment toxic metal speciation and (2) the use of age-dated
sediment cores to réflect historical changes in organic
contaminant loadings.




Introduction

Nous avions eu I'occasion, en 1978, de présenter une
étude des progrés réalisés sur la transmission des con-
taminants par l'intermédiaire des sédiments fluviaux {Allan,
1979)7. La plupart des exemples cités alors concernaient le
phosphore contenu dans les charges en suspension ou les
composés du phosphore dans les sédiments de fond. Les
doninées sur les métaux toxiques étaient rudimentaires et
concernaient surtout les concentrations totales de métaux
dans les charges en suspension et les sédiments superficiels
de fond. On disposait bien a I’époque d’une quantité con-
sidérable de données sur la distribution des métaux dans les
carottes de sédiments, mais les données provenaient souvent
de zones non polluées. En ce qui concerne les substances
chimiques organigues toxigues, on connaissait surtout les
concentrations dans les sédiments superficiels de fond.
Cette étude concluait que les sédiments jouaient un role
important dans le transport du phosphore, probablement
des métaux toxiques et possiblement des substances orga-
niques toxiques hydrophobes. Nous avions A cette occasion
fait remarquer qu’'il faudrait s’efforcer de résoudre le pro-
bléme des interactions dans les écosystémes aquatiques entre
substances particulaires et métaux toxiques et plus enhcore
entre substances particulaires et contaminants organiques.

Au cours des cing années qui se sont écoulées depuis,
la quantité de renseignements sur les métaux dans les éco-
systémes aquatiques a énormément augmenté. Trois con-
férences internationales ont eu lieu, portant toutes sur les
métaux lourds dans I'environnement. Il existe déja un
ouvrage intitulé Metal Pollution in the Aquatic Environ-
ment (Forstner et Wittmann, 1981). Des recherches ont
été faites sur la spéciation des métaux dans les sédiments de
fond a divers endroits en Europe. Depuis 1979, le bassin
des rivieres Wabigoon et English est devenu le réseau hydro-
logique ayant fait I'objet du plus grand nombre d’études
portant sur le sort d’un produit chimique (le mercure)
(Allan et call., 1984). La contamination du fleuve Hudson
et de la riviere James aux Etats-Unis a été étudiée en détail
{Baker, 1980). Au Canada, le sort des substances chimiques
organiques a fait l'objet d'études nombreuses et appro-

10n trouvera 3 la fin de ce rapport les références se rapportant 3 la
partie 1. ' '

CHAPITRE 1

fondies, surtout dans la zone orientale des Grands lacs. La
riviere Niagara et le lac Ontario constituent le premier site
canadien pour I'étude de substances chimiques toxiques et
de miljeux trés variés {Allan et coll., 1983).

Les recherches entreprises au Canada sur les métaux
toxiques, les métaux organiques et substances chimiques
organiques ont entrainé des dépenses considérables, potr
des instruments d’analyse uitramodernes, -ainsi que des
dépenses en fonds de recherche opérationnelle. Pour
étudier le lien entre les progrés récents et nos connaissances
de l'influence des particules sur le sort des contaminants,
hous nous servons dans cette étude de la base de données
recugillie au Canada sur le réseau constitué par la riviére
Niagara et le lac Ontario et le réseau des rividres English et
Wabigoon. Nous utilisons également des exemples pris dans
des ouvrages publiés, surtout des prévisions de laboratoires
concernant des facteurs et processus critiques,

Le role des particules sur le sort des contaminants
couvre pratiquement tous les domaines. Les particules
peuvent étre biotiques ou abiotiques; leur taille peut se
situer entre une limite arbitrairement grande, comme les
grains de sable et le zZooplancton, et une limite inférieure
arbitraire définie par filtrage, centrifugation ou méme pré-’
cipitation de colloides. Les particules font partie intégrante
des cycles géochimiques et biologiques des lacs et des
rivigres. Elles affectent et sont affectées par les processus
chimiques, physiques et biologiques et sont étroitement
liées a la phase aqueuse. Elles influencent et sont influencées
par de nombreux processus d'évolution des contaminants,
Nous avons divisé ce vaste domaine en deux parties.

La partie | étudie :

a) Les propriétés fondamentales des particules en
association avec les métaux toxiques et substances
chimiques organiques

b)  Les propriétés fondamentales des substances chi-
miques organiques en association avec des particules

c) L’importance relative des particules en tant que
moyen de transport des métaux toxiques et con-
taminants organiques
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d) L’enfouissement des métaux toxiques et contaminants
organiques dans les sédiments de fond d'un systéme
aguatique. '

La partie Il étudie :

a) Les méthodes chimiques et biologiqdes directes
visant 3 évaluer la biodisponibilit¢ des substances
chimiques organiques toxiques

b) Le recyclage des cor‘itaminan‘_ts organiques toxiques
par des processus biologiques et physiques

c) L‘évaluation indirecte de la biodisponibilité par
analyse de la bioaccumulation de contaminants
organiguies persistants et hydrophobes dans les
écosystémes aquatiques pollués.

Tout au long de ce rapport, nous nous sommes
efforcé de faire le point sur nos connaissances actuelles et
de faire des recommandations concernant ce qu’il nous faut
découvrir. Pour que certaines de ces lacunes soient com-
blées, il suffit parfois d’augmenter la base de données, ou
de faire des études d’évolution, mais pour beaucoup d’entre
elles certaines recherches doivent étre entreprises. Il a fallu
proposer des hypothéses pouvant définit des domaines de
vérification lors d'études ultérieures plus approfondies. II
est certain qu'il existe beaucoup de documents sur les
" mesures et la prévision du sort de nombreuses substances
chimiques organiques toxiques. Sous d’alitres aspects, nous
en sommes encore au stade de définition du probléme et
nous commengons donc seulement & pouvoir prédire avec
précision quel sera le sort de nouvelles substances chimiques
organiques dans les écosystémes aquatiques réels.

SOURCES D'INFORMATION

Les titres de nombreux ouvrages, collections d’articles
ou revues spécialisées parus au cours des cing defniéres
années semblent indiquer qu'il existe une vaste base de
données publiées sur les interactions entre particules et
contaminants, Ce n’est pourtant pas le cas. En fait, un grand
nombre de ces ouvrages contiennent des articles de nature
philosophique; des rapports ou études reprises par les
mémes auteurs; des articles analysant essentiellement les
premiers stades d’étude et n'ayant que trés peu de nouvelles
données 3 offrir. Toutes ces publications ont bien sOr une
certaine valeur et parmi elles peuvent se trouver d’excellents
articles.

Le nombre limité des renseignements disponibles dans
les ouvrages publiés est d’abord d( au codt des recherches
sur les contaminants, et en particulier sur les substances
chimiques organiques. De nombreux laboratoires environne-
mentaux qui faisaient de la recherche approfondie sur les
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substances nutritives ont orienté leurs recherches vers les

‘métaux lourds; quelques-uns d’entre eux seulement peuvent

investir les fonds nécessaires pour certaines techniques
d’étude des substances chimiques organiques et organo-
métalligues, comme la chromatographie en phase gazeuse
par capillarité, la spectrométrie de rmasse/chromatographie
en phase gazeuse par capillarité, la chromatographie liquide
a haute pression, la chromatographie gazeuse/absorption
atomique. De plus, pour recueillir les échantillons appro-
priés, il est parfois nécessaire de disposer d'un service de
mise au point technique capable de construire ou modifier
les dispositifs de prélévement des carottes de sédiments, les
appareils permettant d’extraire I'eau de porosité des sédi-
ments de fond, les centrifugeuses et extracteurs liquide/
liguide. La plupart des études biologiques concernant le
sort des contaminants exigent un travail intensif. Avant
I'analyse, il faut laborieusement recueillir de grands échan-
tillons et les séparer physiquement; citons par exemple la
séparation des divers organismes benthiques ou I'analyse du
contenu des estomacs de poissons pour suivre la chaine
alimentaire.

Le nombre limité de renseignements est peut-étre
également dO au fait que la plupart des données sur les
contaminants sont recueillies pour les contrdles de con-
formité et non pas pour vérifier des hypothéses. Ces infor-
mations sont en général stockées dans de grands fichiers
informatiques anonymes qui sont rarement consultés, sauf
lorsque les objectifs ou directives sur la qualité de I'eau ne
sont pas respectés. Une grande partie de ces données,
utilisée pour les analyses d’évolution, n’est souvent pas
publiable, Ce dernier probléme est en partie résolu avec les
nouveaux types de revues qui insistent sur Iiimporta,nce
de linterconnexion des informations alors que les revues
plus anciennes ont tendance 3 se spécialiser; il est rare de
trouver, par exemple, des articles concernant le sort des
contaminants dans cette vaste documentation de recherche
moins orientée vers les problémes de pollution.

En étudiant les nombreux travaux a partir desquels il
est possible d’extraire des renseignements sur I'influence des
particules sur le sort des contaminants; on s'apercoit qu’au
moins quatre des meilleurs ouvrages parmi les plus récents
ont &té publiés par des Canadiens travaillant sur les rives
du lac Ontario, notamment au Centre canadien des eaux
intérieures (CCEl). Ce fait n'est pas trop surprenant, le
CCE| étant I'établissement de recherche sur I'eau douce le
plus important d’Amérique du Nord et probablement du
monde occidental. Le CCEI est situé dans la zone orientale
des Grands lacs, la source d'eau douce la plus importante
au monde. Mais cette source est aussi contaminée par
divers métaux et substances chimiques organiques toxiques.
La riviere Niagara, & 50 km du Centre, transporte une
variété de métaux toxiques et plus de 400 substances
chimiques orgariigues dont un grand nombre ne sont encore




que des pics non identifiés sur les chromatogrammes. Les
quatre ouvrages mentionnés plus haut sont :

1) MacKay, D. (rédacteu_r)'. 1982, Physical Behaviour
of PCBs in the Great Lakes. Ann Arbor Science Pub.
Inc., Ann Arbor, Mich., 442 p.

2) Leppard, G. (rédacteur). 1983. Trace Element Specia-
tion in Surface Waters and Its Ecological Implications.
Plenum Pub. Corp., 320 p.

3) Allan, R.J., A. Mudroch et M. Munawar (rédacteurs).
1983. The Niagara River-Lake Ontario Pollution
Probiem. Special Issue, J. Great Lakes Res. 9(2) :
109-340. '

4)  Nriagu, J. et M. Simmons. {rédacteurs). 1984. Toxic

Contaminants. in the Great Lakes. Wiley and Sons,
550 p.

Plusieurs articles, en particulier dans (3) ci-dessus, et
dans une certaine mesure dans (4) et (1), traitent directe-
ment ou indirectement de I'influence des particules sur le

sort des substances chimiques. L'ouvrage sur le lac Ontario

{(4) comprend 19 articles,'_ dont six traitent des aspects des
contaminants organiques mais dont aucun ne traite exclu-
sivement des interactions contaminants-particules. L'ouvrage
. de la conférence de I'OTAN sur la spéciation des métaux
(2), qui comprend 17 articles, contient des renseignements
importants, mais seulement sur les métaux toxiques. Les
articles les plus intéressants pour ce qui nous concerne ici
sont. ceux de Batley (1983), Leppard (1983), Smies (1983),
et celui de Forstner et Salomons (1983b). L’ensemble de
ces articles permet au lecteur de se faire une idée correcte
du sort des contaminants dans les systémes d’eau douce 6t
du lien existant avec les processus limnologiques.

Citons en outre quatre autres sources importantes
d’information :

1)  Baker, R.A. (rédacteur). 1980. Contaminants and
Sediments. Vol. 1. Fate and Transport, Case Studies,
Modeling, Toxicity. Ann Arbor Science Pub. Inc.,
Michigan, 558 p. '

2)  Férstner, U. et G.T.W. Wittmann. 1981. Meta/ Po/lu-

tion in the Aquatic Environment, Springer-Verlag,
486 p.

3)  Sly, P. (rédacteur). 1982, Sediment/Freshwater Inter-
action. Compte rendu du deuxiéme colloque inter-
national, Kingston (Ontario), Hydrobiologia, 91/92,
700 p.

4) Golterman, H.L., P.G. Sly et R.L. Thomas. 1983.
Etude des relations entre la qualité de l'eau et le
transport des sédiments. Article technique en hydro-
logie, n© 26, Unesco, 231 p.

~Dans (1), on trouve. 26 articles dont trois sont des
études détaillées de sites pollués réels. On a notamment
analysé plusieurs compartiments aquatiques pour y déter-
miner les concentrations de Kepone dans la riviére James
{Huggett et coll,, 1980), de BPC (biphényles polychlorés)
dans le fleuve Hudson (Turk, 1980), et de BPC dans le tic
Supérieur (Eisenreich et coll., 1980). Cet ouvrage contient
également trois articles importants sur les tests de toxicité
des sédiments, dont nous ferons mention dans la partie 1l.
Bien que les autres articles inclus dans ces travaux aient une
certaine importance, ils n’insistent pas particuliérement sur
le transport, la biodisponibilité ni la bioaccumulation des
substances chimiques toxiques. Dans (2) ci-dessus, on traite
des sédiments de fond contaminés dans les rivieres et les
lacs, en insistant sur la biodisponibilité des métaux dans les
sédiments, telle que déterminée par des techniques d'extrac-
tion chimique. Le compte rendu dé la conférence sur les
interactions entre I’'eau douce &t les sédiments comprend 68
articles, dont plusieurs traitent des métaux toxiques, mais
dont un seul traite des substances ¢himiques organiques
(hydrocarbures aromatiques polynucléaires [HAP]). Sur les
dix chapitres dans (4) ci-dessus, publié au début de 1984,
trois sont en partie consacrés a des études de cas sur la
dispersion et I’enfouissement des contaminants.

Il existe maintenant quatre comptes rendus des
conférences internationales sur les métaux lourds dans
I'environnement (Hutchinson, 1975; Perry, 1979; Ernst,
1981; et Miller, 1983). Alors qu'il existe une base de
données sur les concentrations totales de métaux lourds
dans divers milieux, peu nombreux sont les rapports d’'étude
sur les trajectoires de métaux lourds sur plusieurs années,
dans plusieurs milieux, et sur leur sort dans les écosystémes
aquatiques, L'étude la plus compléte et la plus approfondie
est peut-étre, en tout cas au Canada, celle qui vient de se
terminer sur les trajectoires et le sort du mercure dans la
rivitre Wabigoon dans la partie nord-ouest de I"Ontario
{Allan et coll., 1984).

L'influence des particules sur le sort des contaminants
dans les écosystémes aquatiques est maintenant considérée
comme un facteur important, bien que les articles traitant
de cette question essentielle étaient rares en 1982 et méme
1983. La présentation de tels articles se fait souvent lors de
conférences scientifiques portant sur de vastes sujets ou,
au mieux, lors de colloques portant spécialement sur les
problémes de pollution. Les comptes rendus de ces réunions
regroupent en général une variété de sujets scientifiques
mais les données s'appliquent rarement 3 des questions
portant en particulier sur le sort des contaminants,

En 1983 ont été cependant organisées les premiéres

réunions portant spécialement sur 'interface des particules
et contaminants. La Commission mixte internationale a
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organisé un atelier de travail (3 participation restreinte, au
vrai sens du terme) 3 Bloomfield Hills, au Michigan, sur
«L'étude du transport et du sort des polluants liés aux sub-
stances particulaires dans les Grands lacs». Cette réunion
visait essentiellement & passer en revue les travaux réalisés
aux Etats-Unis. Elle incluait le dépdt atmosphérique des
particules, un sujet ouvrant le débat concernant les dis-
‘positifs d’échantillonnage et la signification des résultats,
ainsi qu‘un sujet dont on ne parlera pas ici. Les présenta-
tions y étaient faites par d’éminents chercheurs américains,
que nous avons parfois mentionnés dans le présent docu-
ment. La base de données américaine est dense pour tout ce
qui concerne les mesures de sorption et les caractéristiques
cinétiques ainsi que les processus de mélanges benthiques
dans les écosystémes pollués. La base de données cana-
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dienne est par contre plus étendue sur le transport,
I'enfouissement et la resuspension dans la riviére Niagara et
le lac Ontario. A la fin de 1983 a eu lieu 3 I'Institut de tech-
nologie Chisholm de Melbourné en Australie un collogue
spécial sur «L'influence des substances particulaires sur le
sort des contaminants dans les écosystémes aquatiquesy.

Au début de 1984, I'American Society of Oceanog-
raphy and Limnology réunissait un colloque spécial sur
«L’influence des particules sur le sort des polluants dans les
Grands lacsy, lors de I'assemblée annuelle 3 la Nouvelle-

‘Orléans. Certains des articles présentés a cette conférence

seront probablement publiés uitérieurement. Un atelier
international sur «Les effets des contaminants in situy était
prévu pour la fin de 1984 a Aberystwyth, Pays de Galles.




CHAPITRE 2

Apercu de linfluence des particules sur le sort

des contaminants

Les substances particulaires jouent un role critique
sur le mouvement, la spéciation chimique et le sort biolo-
gique des métaux toxiques et des contaminants arganiques,
L’eau, les sédiments et la biote sont les trois milieux inter-
venant dans le transport des polluants, I'eau étant en
général le plus important. Toutefois, les métaux toxiques et
la plupart des substances chimiques organiques toxiques
couramment détectés sont souvent étroitement associés a
des particulés en suspension et dés sédiments de fond; cette
phase devient donc plus importante & certaines périodes,
comme en cas d’orage ou pendant le dégel au printemps, ||
est souvent plus facile de mesurer les contaminants dans les
particules en suspension que dans l'eau filtrée, On a souvent
considéré les charges en suspension comme le principal
moyen de transport des métaux toxiques, surtout lorsque
la charge en suspension est importante.

Les sédiments de fond constituent le principal puits
de contaminants dans les écosystémes aquatiques. La resus-
pension des sédiments de fond et d’autres processus tels que
I'absorption directe par la biote deés contafminants contenus
dans les sédiments de fond, la bioturbation, et I'établisse-
ment d'un nouvel équilibre avec I'eau recouvrant les sédi-
ments, peuvent prolonger la période durant laquelle les
contaminants présents dans les sédiments de fond restent
biodisponibles et peuvent donc entrainer une bioaccumula-
tion. Pour modéliser le sort aquaﬁque des métaux toxiques
et substances organiques hydrophobes, on a bésoin des taux
limites suivants : taux de sédimentation; taux de resuspen-
sion des sédiments; taux de répartition sédiments/eau (et
coefficients). Malheufeusement, ces taux sont en général
dépendants du site car ils sont fonction des propriétés
hydrodynamiques, des caractéristiques limnologiques, de la
quantité et des types de sédiments. || peut donc &tre aussi
important de connaitre les données limnologiques de
chaque systéme aquatique que de connaitre certaines
propriétés chimiques dans les environnements contrdlés,

Les particules enh suspension ont des concentrations
plus élevées de contaminants et donc une composante bio-
disponible plus grande qui se traduit par un potentiel
d’exposition plus élevé qu’en phase aqueuse. Dans les
rivitres les plus petites, un pourcentage élevé de charges

en suspension est en général transporté lors du dégel au
printemps oll immédiatement aprés de fortes chutes de
pluie. Au Canada, les charges en suspension résultant de la
fonte des neiges et du ruissellement au printemps ont en
général une composition fortement minérale (résidus). Par
conséquent, les métaux toxigques transportés au printemps
correspondent souvent & une faible proportion biodis-
ponible, Les contaminants organiques hydrophobes trans-
portés au printemps sur les sédiments ne sont naturellement
pas présents sous forme de minéraux et résidus, et la
totalité de la charge peut étre potentiellement biodis-
ponible. Pendant les mois d’été, les charges en suspension
abiotiques et biotiques ont souvent une composition
fortement organique et contiennent une proportion bio-
disponible plus élevée. La composition des particules
influence la spéciation ou la forme sous laguelle un con-
taminant est transporté, ce qui, a son tour, a un effet sur ia
biodisponibilité. Les particules - biotiques et abiotiques
jouent un rdle essentiel dans le transport et le sort des
métaux organiques et des contaminants organiques dans les
écosystémes aquatiques, comme |‘ont depuis longtemps
démontré les recherches agricoles sur I'interaction entre les
sols et les matériaux de protection des plantes. Les sciences
aquatiques accordent de plus en plus une importance
analogue aux particules et 3 leur influence sur le sort des

" métaux toxiques et des contaminants organiques.

Dans les riviéres, la charge particulaire est le facteur
le plus important qui détermine la répartition-des contami-
nants toxigues entre ceux qui sont réellement en solution et
ceux qui sont définis opérationnellement comme étant en
solution. Au Canada, certaines rividres comme. la North
Saskatchewan dans les Prairies ont de fortes concentrations
de particules en suspension tandis que d’autres, comme la
rivitre Niagara, ont des concentrations de particules en
suspension relativement faibles. Par ailleurs, le volurhe
des particules en suspension transporté dans la riviere
Niagara est nettement plus élevé étant donné la différence
importante de débit annuel moyen. Il faut tenir compte de
toutes ces variables lorsqu’on évalue l'importance des
particules par rapport au transport aqueux. |l faut notam-
ment déterminer les interconnexions entre le débit, les
concentrations de particules et la spéciation chimique ou
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la séparation en compartiments si I’on veut cerner et prévoir
le transport et le sort des substances chimiques. Dans .les
lacs, la présence de particules en suspension de composition
abiotique et biotique dépend :

a) de la charge particulaire des riviéres se jetant dans le
lac;

b)  du niveau trophique du lac;
¢}  des taux de sédimentation;

d) de la prédisposition du lac a divers types de processus
de resuspension ou processus maintenant les particules
en suspension. '

Larsqu’une riviére se’ jette dans un lac, Une grande partie
de sa charge chimique se sédimente rapidement prés de
i'embouchure, et forme souvent des deltas submergés. Les
carottes de sédiments prélevées dans de tels sites illustrent
bien la variation dans le temps des charges de contaminants
toxiques dans le lac. Des sédiments de fond superficiels
prélevés a divers endroits d’un lac peuvent révéler la distri-
bution d‘une substance ¢himique et son sort ultime dans les
principaux bassins de sédimentation. La sédimentation n’est
pas cependant le dernier stade d'influence des particuies sur
le sort des substances chimiques. Dans de nombreux lacs
peu profonds ou méme trés grands, on observe souvent une
resuspension des particules pouvant créer une couche
néphéloide. '

Un rapport intérimaire, rédigé par Eadie et coll.
(1983), porte sur la sorption et la répartition, lé transport
et la fixation des particules, les processus diagénétiques pré-
coces dans les sédiments lacustres, les interactions sur les
sédiments et sur les contaminants et ’orga_n_isme,s benthiques,
et ce dans les Grands lacs, principalement les lacs Michigan,
Eri¢ et Supérieur. Toutes ces études font intervenir de
nombreuses interactions entre particules et métaux
toxiques/substances organiques toxiques. Les composés
organiques persistants qui ont jusqu’a présent été causes de
problémes majeurs dans les Grands lacs sont les composés
faisant I'objet d'une forte répartition sur les particules en
suspension et particules de fond. Dans I‘ordre chrono-
logique, ce sont : le DDT dans les années 1960; les BPC au
début des années 1970; le mirex & la fin des années 1970;
{es HAP, CB et TCDD au début des années 1880. Tous ces
produits ‘chimiques peuvent subir, & des degrés variés, un
recyclage interne par processus chimiques, physiques et
biologiques. Dans le modéle conceptuel mis au point par
Eadie et coll. (1983), les particules sont présentes dans
trois compartiments (figure 1). Ce modéle met en relief les
nombreux processus dans lesquéls les particules jouent un

role important, notamment ‘les processus 2, 4, 8, 10, 12,

13, 14 et 15. Eadie et coll. (1983) ont établi une liste
d’hypothéses pour la vérification des processus influencés
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par les particules, Nous avons modifié ces hypothéses et
nous les avons classées dans quatre catégories : transport,
enfouissement, recyclage, bioaccumulation.

Atmosphere [ - 5. ]

?. ———————— —
4 ; AT
! P "~ 2 /\D}"”’G

Colonne
d'eau

Sédiments
actifs

Sédiments
profonds

Figure 1. Conceptualisation d'un systéme toxique., P — phase
particulaire; D — phase dissoute; B — chaine alimentaire
abrégée, Les fléches correspondant aux divers processus
sont numérotées : 1 et 6 (photolyse); 1 et 14 (sorption);
3 (échange air-eau); 4 (paturage-et production de boulettes
fécales); S (filtrage); 7 €t 11 (décomposition biologique);
8 (décantation et resuspension); 9 (dynamique de la
chaine alimentaire); 10 (mélange par advection et diffu-
sion); 12 et 13 (interactions benthos-sédiments); 15
(enfouissement et bioturbation) d’aprés Eadie et coll.,
1983). B

1} Transport

La répartition de contaminants organiques synthétiques
choisis est proportionnelle  la solubilité des composants et

peut se présenter comme un équilibre,

Le coefficient de 'partage a4 l'équilibre est inversement
proportionnel & la concentration des particules. ‘

2) Enfouissement

Le temps de séjour des particules dans la colonne d’eau est
inférieur 2 un an.

L’enfouissement dans’les sédiments profonds est un proces-
sus' important d’élimination pour certains contaminants
organiques. :

"La sédimentation des boulettes fécales est le principal

mécanisme d’élimination de la colonne d’eau pour certains
contaminants.

3) Recyclage

Le mouvement des contaminants associés 3 des particules
dans les bassins de sédimentation est déterminé par les
‘grages pendant la période de non-stratification.




La descente vers le bas des pentes des contaminants assqcié_s
a des particules est un mouvement dominé par des processus
de la couche néphéloide.

La resuspension introduit, pendant la période de stratifica-

tion, des quantités considérables de contaminants dans

I'épilimnion,

La resuspension, pendant la période de non-stratificatibn,
augmente considérablement la demi-vie des contaminants
dans la colonne d’eau. '

Les phénomeénes de remontée des eaux introduisent dans

I'épilimnion une quantité considérable de contaminants
associés a des sédiments.

La bioturbation de sédiments récents, combinée & une
resuspension, augmente considérablement le temps de
séjour de certains coritaminants organiques dans la colonne
d’eau. ’

4) Bioaccumulation

Une proportion importante de la quantité de contaminants

" otganiques portée par les organismes benthiques provient

directement du sysétéme sédiments/eaux de porosité,

Une fraction importante de la quantité portée par les
poissons prédateurs provient des organismes benthiques,

Plus de 50 % des contaminants portés par le plancton
animal, le benthos et les poissons sont absorbés par les
nageoires,

Les dherc_heurs canadiens et américains qui étudient
la pollution des Grands lacs tentent de réprondre 3 ces.
questions et a d’autres questiofis qui s’y rattachent. La
plupart des renséignements donnés ci-aprés sur la pollution
de la riviere Niagara et du lac Ontario ont pour but de
vérifier les hypothéses émises et de répondre aux questions
posées, notamment dans le cadre de trois activités liées ala
qualité de l'eau : contrdle de respect des normes; relevés et
analyses de tendance; vérification d’hypothéses.
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CHAPITRE 3

Spéciation particulaire des contaminénts toxiques

Les matériaux en suspension sont des mélanges
 complexes de minéraux, de solides organiques recouverts
d’oxyde de fer et de manganése et de substances organiques,
qui interviennent dans les réactions de sorption avec les
métaux et substances organiques toxiques, La sorption des
métaux dans les écosystémes aquatiques s'effectue sur

divers substrats et selon divers procédés (Forstner et

‘Salomons, 1983b).

1) Sorption physique

Forces de van der Waals.

Interactions ion-dipdle.

Interactions dipdle-dipdle.

Occlusion dans les oxydes de fer, les oxydes d'aluminium,
les zéolites.

2) Sorption chimique

Liaisons entre les ions en solution: et Ia surface des
particules.

Réactions de condensation avec les groupes OH a la surface
des composés de Si, Fe, Mn et Al.

-8) Echange d’ions

Compensation réticulaire de charges négatives ou positives
par des ions négatifs ou positifs de la solution.

4) Sorption sur hydroxydes de Fe/Mn
Par substitution isomorphe.
Conglomérats amorphes.

«Anciensy revétements,

5) Sofption sur substances organiques

Réactions avec algues et bactéries.

Substances biotigues décomposées.

Colloides de poids maléculaire élevé.

Revétements de poids molécurl_aire faible sur des substrats
d’argile ou d’hydroxydes métalliques.

Bien que -les études au laboratoire aient permis de
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face pour des milieux donnés, les processus de sorption sont
souvent en réalité des interactions beaucoup plus complexes
faisant intervenir divers processus de noms génériques
comme |'adsorption, la floculation, la polymérisation et la
précipitation. Cette derniére se fait par oxydation ou réduc-

tion, sous forme dé sulfures, carbonates, sulfates, oxydes et

hydroxydes.

Le rdle important des particules organiques et
inorganiques dans la distribution des contaminants entre .
phases dissoute et solide est essentiellement da au fait que
les particules sont un terrain favorisant la sorption, Les
hydroxydes métastables de fer et de manganése, qui ont un
degré élevé de substitution isomorphique, sont un des
milieux principaux de sorption par les sédimerits. Certains
métaux, comme le cuivre, le cobalt, le nickel et le zinc ont
tendance 3 s'associer au manganése. D’autres, comme
I'arsenic ont tendance 3 s'associer au fer, au moins dans les
nodules Fe/Mn. Un deuxiéme milieu important de sorption
est constitué par un matériau organique qui, dans les sys-
tdmes aquatiques, a la plupart des caractéristiques de I'acide
fulvique. La capacité de sorption de telles substances

- organiques naturelles se situe en général entre celle des

minéraux argileux et celle.des hydroxydes métalliques. La
formation de complexes métallo-organiques en solution
peut accentuer |‘adsorption si les groupes organiques a
liaisons coordinées sont adsorbés sur les surfaces des
minéraux. Par ailleurs, elle peut aussi empécher I’adsorption.
§'il y a formation de forts complexes métal/groupe a liaisons
coordinées qui he. sont pas adsorbés sur les surfaces des
minéraux. Dans la phase solide, 1a spéciation des métaux est
essentiellement déterminée par la nature des surfaces parti-
dulaires, La surface des particules est souvent couverte de
fer aqueux et d'oxydes de manganése, ou de pellicules
organiques dont la composition est actuejlement inconnue
ou seulement hypothétique, mais qui ont le pouvoir
d‘éliminer les métaux et substances organiques toxiques de
la solution. Le vieillissement et d'autres processus diagéné-
tiques ayant lieu aprés le dépot des particules peuvent
entrainer une redistribution des métaux et des substances
organiques toxiques parmi les divers composants des
sédiments de fond et des eaux. superficielles. Le résultat
obtenu est en général une ligison renforcée avec la phase

. particulaire.




Les “sédiments constituent un substrat pour les
transformations biogéochimiques entrainant la formation
de composés méthylés de certains métaux 2 I'état de traces,
comme le mercure. Les composés méthylés sont recyclés
dans les eaux de porosité et dans la colonne d’eau ot ils
peuivent influencer indirectement la spéciation des métaux
dissous. Les changements diagénétiques dans les sédiments
de fond peuvent aussi enrichir les substances organiques
dissoutes dans les eaux interstitielles et influencer la spéci-
ation des métaux interstitiels a I’état de traces. Les proces-
sus physiques, chimiques ou biologiques peuvent libérer
¢ées métaux dans les eaux recouvrant les sédiments ou ils
peuvent 3 nouveau influencer la spéciation des métaux qui
s'y trouvent. A cause de la concurrence entre les phases
organique et inorganique dans les parties «solublesy et
«particulairesy, il est difficile de prévoir la spéciation ultime
d’'un métal dans un écosystéme aquatique, Cette situation
concurrentielle complexe a été représentée sous forme de
schéma (figure 2) par Forstner et Salomons (1983b).

Fer
Manganeése
Substances organiques
de poids moléculaire

- éleve

§ Complexes
métalliques
colloidaux

Revétements - Sorption

%

Trois principaux critéres déterminant le sort .des
métaux toxigues associés aux particules furent énoncés

" par Lee (1975) :

Sorption

—

1) Temps
L’intégration des contaminants aux particules augmente
avec le temps. :

2) Age des précipités

Plus le précipité d'hydroxyde est vieux, plus sa capacité de
sorption est faible.

3) Substances organiques naturelles

Le fer et ses métaux associés peuvent se combiner avec des
substances organiques naturelles pour former des colloides
organométalliques.

Groupes Inorganiques
a flaisons coordinées
| Grotipes organiques a |
, llaisons coordinées de
poids moléculaire falble

o5

Complexes
métalliques
(inJorganiques

Sorbtion

—

Sorption

Matiére en suspension
(spéclation particulaire des métaux)

Flux de fer, manganése et substances ‘organiques-a poids moléculaire Gievé

provenant des eaux de porosité

4T

Sédimentation
Resuspension

!

Flux de substances organiques de poids moléculaire faible provenant des

eaux de porosité

' DEPOTS DE SEDIMENTS

Vieillissement; redistribution des métaux a I'état de traces parmi les phases -
sédimentaires

Libération des composants dans les eaux Interstitielles

Figure 2. Résumé des principaux processus et interactions entre les espéces métalliques
dissoutes et particulaires dans les eaux surfaciques (d’aprés Férstner et Salomons,
1983b).
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Forstner et Salomons (1983b) ont étudié les diverses

interactions des particules avec les métaux lourds. Dans -

I'eau, la sorption des métaux est en général réduite en pré-
sence de forts chélateurs organiques. Ainsi, le fait que I'eau
soit capable de complexer des substances organiques
«dissoutesy a des répercussions sur le transport des métaux
dans les eaux surfaciques, sur |'enfouissement et la biodis-
ponibilité. La sorption du cujvre par les groupes organiques
a liaisons coordinées est maximale lorsque le pH est élevé,
Puisque les groupes & liaisons coordinées et les complexes
Cu-groupes a liaisons coordinées se-font concurrence pour
obtenir les sites en surface, une augmentation d’acidité
entraine une diminution de la- sofption Cu-groupes a
liaisons coordinées par les solides. D'autre part, 's'il y a
sorption entre les groupes organiques 3 liaisons coordinées
et l'oxyde de fer recouvrant les particules, ces revétements
risquent de voir augmenter leur capacité de sorption des
métaux. En général, si la sorption de la phase particulaire
organique/inorganique augmente avec une élévation du pH,
les groupes & liaisons-coordinées sont «considérés comme
telsy, mais si la sorption décroit, ils sont considérés comme
«méfa_lliques». On abaisse le pH pour éliminer rapidement
le plomb et le cadmium ayant subi une sorption préalable
dans des sédiments de marais salants (figure 3). Les résultats
de cette expérience correspondent a de telles interactions
entre métaux/substances organiques et particules,

En milieu marin, la plupart des hydroxydes et .

carbonates métalliques ne précipitent pas en raison de leurs
faibles concentrations. Par contre, le balayage des métaux

H jusqu’a 5.5
100 _Abaissement du pH jusq

so}
7030

60 a4n
50} .

40

Pourcentage de Pb adsorbé
®
4

Courbe d’adsorption
du Cd avec équilibre
de 24 h

1 1 1 i

30

20
pH

4 5 6 7 8 9 10

par les surfaces des solides est considéré comme le priAncipal
processus d’élimination de la colonne d’eau. Les particules
immergées dans |'eau salée perdent rapidement les caracté-
fistiques de surface qu’elles montrent dans les solutions
d’eau douce; & cause des propriétés faiblement électronéga-
tives qu'elles acquiérent, leurs surfaces se recouvrent d’une
pellicule organique macromoléculaife. En eau douce, le
méme processus peut augmenter la capacité des particules a
former des complexes sur leurs surfaces. On a déja suggéré
que |'effet des revétements pouvait expliquer le fait que la
capacité de sorption de |'argile ¢propre» était inférieure &
celle des sédiments argileux dans les lits lacustres (Rudd
et coll.,, 1984). Dans les parties artificielles des lacs, les
sédiments argileux montrent une capacité supérieure 3
éliminer le mercure de la solution. Les modeles de sorption
fondés sur les solides purs n‘offrent pas de perspectives
particuliérement utiles, les solides purs étant rares dans la
nature,

Les diverses phases organiques et inorganiques des
particules sont étroitement liées entre elles car les minéraux
argileux, les carbonates et autres matériaux en suspension
favorisent le dépot des hydroxydes de fer et de manganése
qui ont tendance 3 leur tour A se recouvrir de substances

organiques. Dans les systémes-riches en substances orga-

niques naturelles comme les acides humique et fulvique, le
role des oxydes de fer et de manganése dans la sorption
directe des métaux risque d’étre éclipsé par celui des
complexes argile/acides humique-fulviqgue. La formation de
complexes organométalliques peut accentuer la répartition

100 | Abaissement du pH jusqu'a 5.0
1S min 854 1,

90} 168 M 3284 1
3 ,
S 8ot 8
b
[}
o -
S 70 Courbe d’adsorption
3 du Pb avec équilibre
g, 60 T‘de 24 h
i}
5 50
-
& 4of

30F

[ [N 1 1 [
202 3 4 5 6 7 8

Figure 3. Caractéristiques cinétiques de désorption des sédiments dans un marais salant non altéré : A —

plomb; B — cadnijum (d’aprés Salomons et Forstner, 1984).
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des métaux sur les particules si les complexes organométal-
liques formés sont plus capables que les métaux de pro-
voquer une absorption a la surface des particules. Les sub-
stances organiques peuvent elles-mémes se répartir sur les
particules et former ensuite des complexes avec les métaux
en solution, répartissant les métaux dans la phase particu-
laire. Le matériau biotique le plus grossier (plancton) sous
forme particulaire est en général de taille supérieure 2
0.45 um et peut étre séparé par les méthodes habituelies de
filtration ou de centrifugation. La plus petite particule
organique dans |'eau est présente sous forme de colloides et
peut former des complexes avec les métaux ou entrainer
une sorption avec des substances chimiques organigues dis-
soutes. Les colloides passent 3 travers les centrifugeuses a
grande vitesse. Les sédiments de fond contiennent en
général divers niveaux de substances organiques colloidales
qui peuvent jouer un role important dans la répartition
des métaux et substances chimiques organiques entre les
sédiments, les eaux de porosité et les eaux de surface.

Les revétements organiques sur les particules peuvent
provenir d’excrétions d’algues ou de bactéries, de la décom-
position de substances végétales et animales, et de I’absorp-
tion de colloides de fajble poids moléculaire. On a observé
que les acides organiques faibles, les composés comportant
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des groupes phénolique et carboxyle, ainsi que les sub-
stances organiques naturelles ont tendance a se fixer sur les

-surfaces oxydées. La sorption atteint son maximum lorsque

le pH est voisin de 5 et elle diminue lorsque le pH aug-
mente, Comme nous le verrons plus loin, la relation entre
Kd {ou Kog) et Kgyy, surtout pour les substances chimiques
organiques, implique que les substances organiques, peut-
étre dans de nombreux cas puisque les revétements orga-
niques sur les particules ne sont pas mesurés pour I'instant,
interviennent dans la répartition des substances organigues
hydrophobes sur les particules. Pour analyser ces revéte-
ments organiques et le rdle qu'ils jouent dans la répartition
des contaminants, il faut faire des recherches de nature plus
fondamentale que celles qui sont effectuées a présent 2
I"aide des techniques actuelles d’extraction chimique sélec:
tive. Les mesures d'électrophorése ont démontré (Hart,
1982), pour 80 particules de la rividre Yarra, que les revéte-
ments a la surface des particules sorit homogénes : les
charges en surface étaient toutes négatives et la mobilité
variait peu selon le type de particules (figure 4).

Le degré de sorption augmente avec le temps, ce qui
a déja été démontré par les études sur les substances nutri-
tives du sol et la biodisponibilité des métaux 3 I'état de
traces. Avec les sédiments aquatiques, on observe également

Mobilité x 10° (m s™'/V m™")

Figure 4. Mobilité électrophorétique des particules de la riviére Yarra (d’aprés Hart, 1982).
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une sorption des métaux qui n'est pas facilement réversible,
Ayant ajouté du cadmium et du zinc aux matériaux en
suspension dans de I'eau douce, puis laissé la sorption se
produire pendant 1 & 60 jours pour ensuite extraire les
métaux avec de F'eau de mer contenant 19 % de NaCL,
Salomons et Forstner (1984) ont observé que, plus la
période de sorption était longue, plus la quantité de métal
éliminé était faible (tableau 1). Le méme type d’expérience
réalisé sur une période de sorption de 7 mois dans des sédi-
ments méditerranéens a montré que le cadmium peut étre
éliminé a 100 % par un agent extractant acide acétique/
acétate d’ammonium, de pH 5.4. Pour Pb, Zn; Cu et Co,
I'élimination atteint 50 %, 4 % & 33 %, 0 % et 33 % respec-
tivement. Forstner et Salomons (1983a) font actuellement
I’étude d’autres résultats du méme type.

Tableau 1. Pourcentage de cadmium et de zinc non Iibérés par les
mati¢res en suspension dans les eaux fluviales aprés
traitemerit au NaCl

Temps d’adsorption (jours)
Métal 1 3 8 24 60

Cadmium (%) - 24 30 33 37 40

Zinc (%) 60 67 70 74 88

D’aprés Salomons et Forstner (1984).

On peut utiliser des technigues d'extraction séquen-
tielle (TES) pour séparer les métaux a I’état de traces dans
les phases de transport et de dépot. Dans le cadre des
recherches en agriculture, les TES ont été mises au point
au début des années 1950 pour mesurer les composants
nutritifs biodisponibles des sols mais elles ont rarement été
utilisées pour examiner les métaux 3 I'état de traces dans
les sois. On utilise plutdt un produit chimique, en général
un acide dilué -pour extraire la totalité du métal biodis-
ponible & I’état de traces. Les agents extractants les plus
courants sont le citrate-bicarbonate-dithionite (CBD),
I'acide acétique, I'hydrochlorure-hydroxylamine, I’éthyléne-
diamine-acide tétra-acétique (EDAT), et I'acide oxalique-
hydroxylamine. A la fin des années 1970 et au début des
années 1980, ont été mises au point des méthodes d’extrac-
tion séquentielle des métaux & |'état de traces dans les
sédiments aquatiques (Tessier et coll.,, 1979; Salomons et
Forstner, 1984). Les TES peuvent servir 3 estimer I'ampli-
tude de sorption ou la force des liaisons. Les phases séparées
par TES ne sont jamais absolues a cause des effets du
rapport solution/solides, de I'état chimique initial des sédi-
ments, et du rendement de la dissolution. 1l existe divers
"agents extractants utilisés ou proposés par des particuliers

et devant pouvoir éliminer les métaux a |'état de traces -

associés aux particules dans les différentes phases (Salomons
et Foérstner, 1984) :
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Phase ] Agents extractants

Adsorbée et échange
cationique

BaCL, — triéthanolamine, pH 8.1
MgCL,

Acétate d’ammonium, pH 7
Carbonate CO, — traitement de la suspension
fiqha,nge de cations-acides
NaOAc/HOAc — tampon, pH 5
Réductible* Hydroxylamine acidifiée (+ 0.01 M HNO,;)
Solution tampon d’oxalate d’ammonium
Hydroxylamine-acide acétique

Solution tampon dithionite-citrate

H,0, — NH,OAc (pH 2.5)
H,0, — HNO,

Organique¥

*Dans I’ordre approximatif de libération du fer.
FIncluant les sulfures.

Ce n'est que vers la fin des années 1970, lorsque
les méthodes d’extraction séquentielle des substances
chimiques des sols furent appliquées aux sédiments aqua-
tiques, que les divers agents extractants furent expérimentés
et que les diverses phases extraites devinfent pertinentes
pour les écosystémes aquatiques d’eau douce et d’eau de
mer. De nombreux métatix toxiques existent dans la nature
et il a été essentiel de séparer les composants naturels des
composarnits anthropogéniques (Allan, 1975). Les formes
(ou espices) extraites ont conduit a ["Utilisation du terme
«spéciation». Les estimations chimiques de spéciation
visent en général a estimer la biodisponibilité mais donnent :
aussi des renseignements utiles sur les fnodes de transport et
d’enfouissement des contaminants, Salomons et Forstner
(1984) ont proposé une simple extraction en quatre étapes
avec :

1) Solution acidifiée d’hydrochlorure-hydroxylamine, de
pH2: :

Extrait les cations échangeables et les métatix liés aux
carbonates.

2) Péroxyde d’hydrogéne acidifié

Elimine la fraction organique,

3) Acétate d'ammonium

Elimine tous les ions métalliques réabsorbés pendant
Fextraction 3 I'H,0,.

4) Analyse totale avec - fluorure d’hydrogéne et acide
perchlorique \

Elimine les résidus restant aprés les trois extractions
précédentes.




Les méthodes d'extraction séquentielle sont un sujet
perpétuel de controverse et font I'objet de nombreuses
études dans le monde entier, Par exemple, 1'utilisation
auparavant de H,0, permettait de dissoudre les oxydes de
fer et de manganése, surestimant ainsi la teneur en métaux
des fractions organiques. Pfeiffer et coll. (1982) ont mis a
I'essai une séquence d’extraction en trois étapes avec un

mélange tampon d‘hydrochlorure-hydroxylamine (pH 2),

des solutions d’oxalate ou de dithionite pour différencier la
phase réductible des métaux lourds dans les sédiments
marins, La solution tampon d’oxalate a donné les meilleures
estimations de la fraction authigénique de métal lourd. La
solution de dithionite fut abandonnée pour certaines
raisons décrites par Tessier et coll. (1979). La solution
d’hydrochlorure-hydroxylamine est actuellement considérée
comme étant particuliérement valable pour mesurer le
recyclage des métaux par libération chimique de métaux
(Calmano et Forstner, 1983).

Les techniques d'extraction séquentielle sont en
général utilisées pour séparer les fractions échangeables,
facilement réductibles, modérément réductibles, organiques
et résiduelles. Une modification dés conditions chimiques
libére en général les métaux des deux premigres fractions
mais des processus biologiques peuvent les libérer de toutes
les fractions sauf des derniéres. Sur des sédiments de la baie
de San Francisco; on a observé que 50 % du cadmium et du
cuivre étaient présents dans les phases organiques, tandis
que 70 % du plomb total était associé aux oxydes de fer et
de manganése. Les TES ont permis de résoudre les processus
de transport de ces métaux sur les particules et les change-
ments de phase au cours de la sédimentation, de I'enfouisse-
ment et de la diagénése. Les TES peuvent servir également 3
utiliser les sédiments déja extraits pour obtenir des iso-
thermes de sorption. Ces isothermes donnent des renseigne-
ments intéressants suf la phase particulaire responsable de la
sorption des métaux. Lion et coll. (1982) ont utilisé cette
technique pour déterminer le composant responsable de la
sorption du cadmium par les sédiments de marais salants.
Le pourcentage de métal absorbé au méme pH diminue
aprés élimination du contenu organique des sédiments
(figure 5), ce qui signifie que la phase organique est
résponsable de la sorption du cadmium.

Diverses espéces de métaux oiit des effets biologiques
différents. L’arsenic apparait sous forme organique et
inorganique. Le cadmium est fortement complexé par des
substances organiques, ainsi que le cuivre. La complexation
du cuivre, surtout par les acides fulviques, peut réduire sa
toxicité. Le mercure inorganique peut é&tre rendu biolo-
giquement non disponible par comiplexation avec des acides
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Figure 5. Adsorption du cadmium sur des sédiments provenant
d’un marais salant d’estiaire, et soumis & une extraction
~ séquentielle (d’aprés Salomons et Forstner 1984).

humiques ou par sorption sur les particules. Toutefois, le
mercure méthylique est fortement toxique. Dans ’'ensemble,
il faut trouver une meilleure relation entre la spéciation et
la biodisponibilité des métaux, déterminées chimiquement,
et les estimations biologiques de toxicité. Trés peu de
publications traitent de ce sujet, sauf en ce qui concerne
le phytoplancton (Smies, 1983). Les travaux effectués
jusqu'd présent sont également insuffisants pour ce qui est
de ['évaluation /n situ des effets biologiques des coritami-
nants organiques. On peut utiliser les techniques TES pour
évaluer la biodisponibilité et tirer ensuite des conclusions
sur 'exposition réelle, afin de prévoir la toxicité. La biote
peut agir sur les espéces métalliques elles-mémes en rejetant
un métal sous une forme plus toxique que celle sous
faquelle il a été introduit.

-En résumé, les minéraux argileux, les agrégats riches
en argile et les minéraux lourds sont les principaux trans-
porteurs de métaux toxigues dans les charges en suspension.
Toutefois, les principales phases d’accumulation dans
certains environnements sont les oxydes de fer et .de
manganése, les carbonates et les sulfures. Les TES peuvent
étre utilisées pour analyser les charges en suspension, afin
d’examiner la fagon dont les métaux sont transportés. Des
métaux anthropogéniques introduits dans les systémes
aquatiques sont en général présents dans les fractions
échangeables et facilement réductibles des particules en
suspension et des particules de fond. En particulier, on peut
analyser des sédiments de fond a I'aide des TES pour
montrer les sources de pollution et le degré d’accumulation
des métaux toxiques éventuellement enfouis dans les
écosystémes aquatiques.

23




CHAPITRE 4

Sorption des contaminants organiques toxiques

sur les particules

Dans les eaux naturefles; le sort des substances
chimiques organiques hydrophobes, faiblement solubles
(moins de quelques ppm), dépend fortement de leur sorp-
tion sur les particules en suspension. La serption est un
processius clé intervenant dans le transport physique des
contaminants organiques toxiques, dans leur degré de dis-
ponibilité et dans leur bioaccumulation éventuelle {comme
on le verra dans la partie 11). Puisque les particules réduisent
la concentration de polluants «en solution», elles tampon-
nent la concentration de contaminants immédiatement et
directement biodisponible en phase aqueuse. Dans le cadre
des recherches sur les sols, on étudie depuis plusieurs
décennies les nombreux paramétres chimiques et physiques
ainsi que les propriétés des sédiments et solvants (eau), qui
affectent la sorption. Etant donné le nombre des facteurs
en jeu, comme les concentrations des diverses substances
chimiqgues dans 'eau, les types de sédiments, etc., il ne
semble pas possible de concevoir une méthode systématique
simple pour prédire les caractéristiques de sorption des
sédiments aquatiques.

Karickhoff et coll. (1979) ont été les premiers 3
mettre au point un prédicteur de répartition des substances
chimiques organiques entre I'eau et les sédiments aqua-
tiques. Les travaux qu’ils ont effectués 3 I'Environmental
Research Laboratory, EPA, & Athens (Georgie, E.:u.), sont
fondés sur des travaux de recherche pédologique, échelon-
nés sur plusieurs années, et étudiant la sorption comme
cause du faible rendement des pesticides. Dans les sols, on a
montré que les substances organiques avaient des propriétés
similaires 3 celles d’un solvant organique {Lambert, 1967).
Diverses substances chimiques donnent des isothermes de
sorption distincts et uniques pour divers sédiments. Toute-
fois, étant donné une certaine concentration de substances
chimiques dans l'eau et une certaine concentration de
sédiments en suspension, on peut mesurer un coefficient
spécifique de partage (Kd). Ce coefficient Kq est caractéris-
tique de la substance chimique et du sédiment.

La premiére caractéristique affectant Kg, et la plus
importante, est la concentration du produit chimique en

solution. Le coefficient Kq est déterminé comme un

équilibre constant entre la concentration du contaminant

24

dans la phase particulaire et la concentration en solution,
c'est-a-dire que pour une concentration donnée du sédi-
ment, la concentration de la substance chimique en solution
détermine la quantité scumise 3 la sorption (figure 6). Ceci
est vrai uniquement pour des concentrations relativement
faibles de sédiments, allant jusqu’a 20 mg/L.
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Figure 6. Isotherme d’adsorption du méthoxychlore sur I'argile de
Hickory Hill (d’aprés Karickhoff et coll., 1979).

Le second facteur déterminant est /a concentration
des particules en suspension. Connor et Connolly {1980)
ont montré que la concentration des solides absorbants
variait en raison inverse du coefficient de partage (rapport
de la concentration de phase solide sur la concentration de
phase dissoute dans la partie linéaire de I'isotherme de
sorption de Langmuir) (figure 7). Sur des sédiments de
Range Point; on a observé qu’une variation de concentra-
tion des sédiments allant de 100 mg/L & 1000 mg/L faisait
baisser le. coefficient de partage de 5900 & 3400 pour le
kepone. Pour des concentrations de sédiments supérieures
3 20 mg/L, la relation de sorption n’est plus linéaire et une
quantité de plus en plus faible de la substance chimique est
absorbée, c’est-3-dire que le coefficient Kd diminue,




Le troisitme facteur déterminant est /e type de
particules. La figure 7 illustre les différences entre la sorp-
tion du DDT sur l'illite par rapport 3 la montmorilionite et
la sorption du kepone sur les sédiments de la riviére James
par rapport aux sédiments du marais de Range Point.
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Figure 7. Représentation du coefficient de partage en fonction de

la concentration des particules et du type de particules
(d’apres Connor et Connolly, 1980).

Le quatriéme paramétre important déterminant le
coefficient de partage est /a teneur en substances organiques
naturelles des particules. En fait, les particules en suspen-
sion dans des systémes aquatiques peuvent étre entiérement

organigues, comme le zooplancton _le phytoplancton et les
bactéries. Par centnfugatlon de ces substances, on obtient
une .pite organique fongée qui, par bioaccumulation et

"sorptien, peut contenir de fortes concentrations de métaux

toxiques et de substances chimiques organiques toxiques.
D’autres particules en suspension, comme les sédiments de
fond en resuspension dans les Grands lacs, sont principale-
ment composées de matériaux inorganiques et ont en
général une teneur en carbone organique voisine de 3 %. La
teneur organique peut aller jusqu’a 30 % dans de nombreux
lacs du Bouclier canadien, ol la gyttja constitue le type
prédominant de sédiments lacustres. Comme on I'a déja
mentionné, en cas de faibles pourcentages de substances
organiques, une partie de ces substances peut prendre
la forme de fines pellicules sur les substrats minéraux.
L’élimination des substances chimiques organiques toxiques
de la solution et leur répartition sur les particules peuvent
correspondre moins 3 un processus de sorption qu’a un pro-
cessus d'exclusion et de dissolution des substances chimiques
organiques dans la couche organique (analogue aun lipide)
de la surface des particules. Lorsque la solubilité dans I’eau
augmente, le coefficient de partage de |'octanol/eau (Kow)
pour une substance chimique organique toxique diminue
(figure 8), le composé devenant moins soluble dans un
milieu organique analogue 3 un lipide. La teneur en carbone
(OC) (ou la quantité de revétement organique) des parti-
cules en suspension et des particules de fond joue doné un
réle critique pour le degré de partage. La séparation du
méthoxychlore est fonction linéaire de la teneur en carbone
organique des sédiments (figure 9). Karickhoff et coll.
(1979) ont défini le coefficient Kq des sédiments comme
étant: égal & Ko, /OC, ol OC est une teneur fractionnaire
de carbone organique dans un sédiment. On peut ainsi
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théoriquement prédire Kq a partir du coefficient Kow pour
{a teneur en carbone chimique et organique d'un sédiment.

?

Yy (Sable) = 0.90
Y,y (fins) = 0.85
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Figure 9. Coefficient Kp du méthoxychlore en fonction de la teneur
en carbone organique particulaire (d’aprés Karickhoff et
coll., 1979). .

Enfin, le temps a un effet sur la sorption des
substances chimiques organiques toxiques, puisque 60 % de
la sorption totale se produit en général dans les deux a cing
premiéres minutes. L’équilibre s'établit trés rapidement en
fonction du temps requis _pour contaminer le milieu et
prélever des échantillons. La phase de sorption a cependant
deux composantes, comme les recherches sur les sols I'ont
déja montré depuis plusieurs années :

1) La composante rapide qui s’accomplit trés bridvement
et ) :

2)  Une composante plus lente qui se produit souvent
aprés plusieurs minutes seulement mais peut durer
pendant des s_emaines ou plus.

H‘abituelleme'nt, les valeurs de Kq déterminées au laboratoire

correspondent principalement 3 une mesure de la com-
posante rapide. Pourtant, sur le terrain ol les temps d’expo-
sition peuvent étre trés longs, la composante plus lente de
la sorption risque d'étre importante. Lorsque les contami-
nants des sédiments subissent une désorption, seule la
composante rapide devient en général rapidement biodis-
ponible, Ceperidant, avec le temps, la composante lente
peut parfois étre libérée dans les écosystémes aquatiques
réels méme lorsque I’agent extractant est de I'eau.
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LOG Koe
B

On observe de grandes différences, souvent de
plusieurs ordres de grandeur, entre les valeurs mesurées de
Kow surtout pour les valeurs supérieures a 10, Les raisons
en sont expérimentales et en relation avec la difficulté de
dissoudre des composés organiques trés peu solubles; la
volatilisation; la contamination de la phase aqueuse par
I'octanol; les impuretés chimiques.
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Figure 10. Relation entre log Ko et log Koy pour le limon grossier
de Hickory Hill (d’aprés Brown et Flagg, 1981).

Comme nous l'avons déjd mentionné, Karickhoff
et coll. (1979) ont découvert que la sorption &tait liée 3 la
teneur organique des sédiments (Kog = 0.63 Kow). Brown
et ‘Flagg (1981) ont montré que cette relation s'appliquait
également pour neuf composés de chloro-s-triazine et
dinitroaniline. Ayant repris les données de Karickhoff
et coll. (1979), ils ont établi la relation dont la figure 10
est uné représentation graphique : '

log Koc = 0.937 log Kow - 0.006 (r* = 0.95)

Karickhoff (1981) a ensuite signalé que les coefficients de
partage normalisés sur la teneur en carbone organique des
sédiments (Kog = Kp/fraction de carbone organigue) sont
fortement invariants sur une vaste gamme de types de sé’di-
ments. Les équations établies permettent de prédire Koc &
un facteur deux prés (tableau 2). Elles sont fondées sur les
valeurs mesurées de Kow ou sur la solubilité des substances
chimiques organiques dans I'eau. Bien que la plupart de ce
qui précéde soit fondé sur des études antérieures portant
sur la sorption des pesticides dans les sols, les ouvrages sur




les sols mentionnent en général des concentrations de
contaminants et teneurs en substances organiques plus
élevées que celles observées dans les écosystémes aqua-
tiques; les résultats de Karickhoff constituent une nouvelle
base trés utile pour prédire la répartition des substances

Paviou et Dexter (1980} ont .résumé les coefficients de
partage pour les classes de polluants organiques observés
dans les écosystémes- aquatiques. Kp se situe dans une
gamme de valeurs élevées 3 faibles; ces caractéristiques
allant de non polaires a semi-polaires, puis & polaires tra-

chimiques organiques dans les écosystémes aquatiques. En
résumé :

duisent essentiellement les variations de solubilité dans |'eau
(tableau 3}. '

Koc =0.411 Kow Pour les substances chimiques organiques hydro-
phobes correspondant & un coefficient Kq de 10°, dans les
rivieres dont la concentration des particules en suspension
est voisine de 10 mg/L (tout juste supérieure 3 celle de la
ou : riviére Niagara), les calculs montrent que 50 % des sub-
' stances chimiques appartiennent & la phase particulaire. Si
la concentration des particules en suspension s'éléve jusqu’a

Kp = Kg¢ X fraction de carbone organique (OC)

Kp =0.411 x Koy x fraction de (OC) dans les

sédiments : 100 mg/L, comme c’est le cas pour de nombreuses riviéres
Tableau 2. Comparaison des valeurs calculées et mesurées de Koe
Valeurs calculées de log K¢

Valeurs mesurées (prgbliécs) A partir }\_Partir A partir

Composés - Log Kow Log Ko¢ de Kow de Xgp, mp de Xgo

+-BHC (lindane) 3.72 3.30 3.33 3.60 3.57
«-BHC 3.80 3.30 3.41 3.17 4.50
1,2-Dichlorobenzéne 3.39 2.54 3.00 2.96 2.62
p,p-DDT 6.19 5.38 5.80 6.81 5.62
.22, 44', 66-BPC 6.34 6.08 '5.95 7.28 5.95
22', 44', 55"-BPC 6.72 5.62 6.43 6.42 533

D’aprés Karickhoff (1981).

Tableau 3. Ordre de grandeur estimé des coefficienits de partage pour diverses classes de pesticides

~ Typede p‘esticidci - K Caractérisfiques d’adserption (sédiments)

Chlorure organique

Aromatique 10%-10° Peu de moitiés polaires; hydrophobe et interaction van der Waals; effets inductifs
Aliphatique : (substituants polaires, doubles lizisons non conjuguées)

Phosphates organiques
Dérivés aliphatiques 5 X 10*-10! Moitiés polaires actives (atomes hétérogénes riches en électrons, hydrogeéne acide,
Dérivés phényliqies 10%-10? azote hétérocyclique)
Hétéroeycliques 5 X 10%-50

Carbarnates
Carbamates de méthyle 5X 10%-2 Fortement polaire; solubilité renforcée; adsorption réduite par rapport aux
Thiocarbamates 5 X 10*-50 chlorures organiques

Nitroanilines 1 X 10%-50 Groupes polaires non conjugués (contribuent aux interactions électrostatiques);

grandes molécules; forces hydrophobes intenses
Triazines 8-1

Groupes polaires ionisables (amino-hydrogenes); ligison hydrophobe avec I’eau,
faible adsorption sur les sols

INombre total de composés anal&sés : 160.

D’aprés Paviou et Dexter (1980).
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en période de fort débit, il arrive que 90 % de la'miasse des
contaminants appartienne & la phase particulaire (Olsen
et coll., 1982). Dans de nombreuses régions du globe, on
trouve des riviéres (et lacs) ol la concentration de particules
en suspension dépasse méme 100 mg/L & certaines périodes.

Comme nous l|‘avons mentionné auparavant, les
polluanits chargés, comme les métaux, auront tendance 3
s'associer aux particules par liaison hydrogéne ou inter-
actions ion-dipdle. Une caractéristique plus importante des
substances non polaires, comme certaines substances
chimiques organiques, est leur tendance & se placer & une
phase agueuse limite. C'est ce que Parks (1975) appelle
liaison hydrophobe. Si elle est légérement polaire, la molé-
cule de polluant organique va s'orienter de maniére 3
éloigner les groupes fonctionnels hydrophobes de la phase
aqueuse et a diriger la structure polarisée vers |'eau. Dans
I'eau, cependant, les polluants organiques s'associent ou
s'incorporent a d’autres particules organiques, biotiques
ou abiotigues, ainsi qu’a des colloides organiques.
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“Enrésumé, les principaux facteurs ayant une influence
sur le partage des substances chimiques organiques toxiques
dans les écosystémes aquatiques sont les mémies que ceux
étudiés en détail par les pédologues. Ce sont, par ordre
d'importance : la solubilité de la substance chimique; la
concentration de la substance chimique; la concentration
des sédiments; le type de sédiments, en particulier sa teneur
en substances organiques ou le degré de stratification
lipide; le temps (réversible ou relativement irréversible);
la concentration des autres substances chimiques et des
ions en solution; la température, Parmi tous ces facteurs,
seules les propriétés initiales de la substance chimique sont
définies. Tous les autres facteurs dépendent du site et sont -
influencés par divers processus limnologigues. Ainsi, bien
que les tests au laboratoire permettent de mieux cerner le
sort des contaminants aquatiques, leur sort réel dépend
souvent du site, et toute mesure visant & controler les
produits chimiques a un site donné ne. devrait étre prise que
lorsque le site a fait I’objet d’une enquéte approfondie.




CHAPITRE 5

Role des particules dans le transport des métaux
et substances organiques toxiques

Les particules en suspension et les sédiments de fond
sont souvent Utilisés pout détecter les métaux ét substances
organiques toxiques car leurs concentrations sont souvent
de 'ordre de quelques parties par million (ppm) ou parties
par milliard (ppM), respectivement. En phase aqueuse,
les concentrations des métaux et substances organiques
toxigues sont souvent de quelques parties par trillion (ppt)
ou méme de quelques parties par quadrillion (ppq), respec-
tivement, et sont donc difficiles 3 mesurer avec précision.
Les particules en suspension peuvent absorber une grande
partie des substances chimiques anthropogéniques pro-
venant de sources isolées: Les procédures utilisées pour
suivre les itinéraires des polluants et déterminer ce qu'ils
sont devenus font en général intervenir les types d’étude
suivants :

a)  Emission par une seule source

b) Rapports des contaminants entre eux ou vis-a-vis d’un
composant naturel

c) Substances chimigues organiques ou radionuclides

provenant d'une source unique, et évolution des -

charges dans le temps

d)  Utilisation de radiotraceurs.

Il est plus difficile de prédire le sort des polluants
~ associés & de fines granules que lorsque les substances
chimiques sont en solution. La dynamique des petites
particules est gouvernée par les processus physigues,
chimiques et biologigues qui ont un effet sur le sort des
particules ellessmémes (Olsen et coll., 1982) et donc sur
les polluants qui leur sont associés. Lorsqu'un polluant
devient associé 4 une particule, son comportement pendant
le transport est influencé par :

a)  Lasorption/désorption

b)  La floculation

c) La précipitation et la coprécipita_tion

d)  La dégradation et les transformations

e}  Labioaccumulation

f) * Les phénoménes & court terme (crues, rafales de vent)

g) Les taux de sédimentation

h) Les épisodes de suspension répétée
i) La libération des eaux de porosité

i) L’enfouissement.

L’enfouissement dans les sédiments de fond fait intervenir
les processus suivants :

a) Accumulation
b)  Mélange

c) Minéralisation.

| est nécessaire d'approfondir nos connaissances sur les
taux de transfert correspondant 3 tous les processus
indiqués ci-dessus.

Dans les fleuves ayant de fortes charges en suspension,
comme le Mississippi, le Yukon et I’Amazone, 90 % des
charges totales de Co, Cu, Zn, Cr et Ni sont transportées
sous forme de particules. En général, |a presque totalité des
métaux se trouve dans les minéraux (Presley et coll., 1980)
ou dans les substances résiduelles des TES. Lorsque les
concentrations totales de métaux dans les sédiments en
suspension sont définies, les chargés totales transportées
par ce moyen peuvent étre trés importantes. Forstner et
Salomons (1983b) ont recueilli des données correspondant
a certaines riviéres du Nord-Ouest de I'Europe {figure 11).

Les composés organiques hydrophobes introduits
dans les écosystémes aquatiques se dispersent et §'accu--
mulent, essentiellement sous I'influence des mouvements
de particules. Dans le fleuve Hudson, le transport en masse
des BPC vers I'océan s’effectue pendant le ruissellement de
printemps et pendant certains orages, lorsque les concen-
trations de particules en suspension sont élevées (Bopp
et coll., 1981). La concentration totale d’une substance
chimique hydrophobe transportée dans un réseau hydro-
graphique peut étre une indication directe de la quantité
de charge en suspension. Cette relation a été démontrée par
Feltz (1980) pour la quantité totale de BPC dans le fleuve
Hudson a partir -de données recueillies par Turk (1980)
(figure 12). Dans certaines riviéres, la productivité biolo-
gique pendant les périodes de température élevées devient’
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le facteur essentiel qui influence le transport de contami-
nants par les particules. Dans la riviére James, qui passe par
Richmond en Virginie avant de se diriger vers la baie
Chesapeake, les concentrations les plus élevées de BPC,

Figure 11. Quantité annuelle (en tonnes) de métaux transportés par
les particules en suspension dans les riviéres du nord-
ouest de I’Europe. Gris — charge, en tonnes des sédi
ments en suspension; blanc — quantité de sédiments de
fond excavés par dragage (d'aprés Forstner et Salomons,
1983b).
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Figure 12. Relation entre le BEC total et les particules en suspen-
sion dans le fleuve Hudson a Schuylerville (New York),
avril 1977 (d’aprés Feltz, 1980).
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de DDT et de kepone sur les particules en suspension,
observées pendant les mois d'été ol le débit est faible,
résultent d’une augmentation du partage sur les particules
organiques en suspension (Huggett et Bender, 1980). Cette
augmentation est due a l‘accroissement de productivité
primaire en été. Huggett et coll. (1980) ont mesuré des
concentrations de 20 a 200 ppm de kepone dans les parti-
cules en suspension dans la riviere James. Les concentra-
tions de kepone atteignent 190 ppM dans les sédiments de
fond de la riviere, 1.3 ppm dans le phytoplancton, 4.8 ppm
dans le zooplancton et elles varient entre 0.08 ppm et
2.7 ppm dans divers types de poisson. On trouve jusqu’a
10 ppm de Kepone dans les muscles du bar-perche. Comme
on pouvait s'y attendre; la concentration de Kepone dans
les sédiments de fond est maximale a la surface de transi-

. tion entre I'eau douce et I'eau salée, principalement a cause

du taux plus élevé de sédimentation a cet endroit. Prés de
la source initiale de kepone, les concentrations sont plus.
élevées dans les sédiments grossiers de 63 um. Dans la

-partie inférieure de I’estuaire, les concentrations maximales

de sédiments de fond sont dans les particules de taille
inférieure 3 3.9 um et correspondent a une forte teneur en
carbone. Le coefficient de partage des sédiments dans I'eau
pour le kepone est voisin de 6 X 10%, En utilisant ce coef-
ficient de partage, on peut prévoir des concentrations dans
I'eau voisines de 45 ppt. La teneur des sédiments en sub-
stances organiques est bien sOr un éiément important en ce
qui concerne le partage du kepone et sa bioaccumulation.
Les concentrations les plus élevées de kepone ne sont pas
du sommet de la chaine alimentaire, et I'on observe égale-
ment cette distribution pour d’autres contaminants forte-
ment hydrophobes et fortement toxiques dans d’autres
écosystémes aquatiques.

Lorsqu’on étudie le sort des contaminants, il faut
toujours tenir compte de la proportion de contaminants
dans «l’eau»- par rapport & la proportion dans les particules
en suspension. Bien que les concentrations dans la matiére
en suspension puissent étre élevées, la proportion dans ce
milieu, méme pour des composants trés hydrophobes, peut
atre faible. Par exemple, dans le lac Supérieur, Eisenreich
et coll. (1980) ont trouvé des concentrations de BPC
voisines de 130 ppM 2 la surface des flocs déposés au fond
du lac. Supposant que cette valeur corresponde & la concen-
tration des particules décantées, donnant & Kd la valeur
5 x 10% et utilisant la valeur connue de concentrations des
particules en suspension dans le lac, qui est égale 3 0.5 ng/L,
ils ont calculé que les quantités relatives de BPC dans les
particules par rapport 2 I'eau daivent étre respectivement de
0.07 ng/L et 2.6 ng/L. La phase aqueuse correspond donc
3 plus de 97 % de la guantité totale du BPC dans un litre
d’eau du lac Supérieur, L.a quantité totale mesurée de BPC
dans un échantillon d'eau du lac est approximativement de
1.8 hg/L, ce qui confirme ces calculs.




Frank et coll. (1981b) ont recueilli et analysé des
particules en suspension provenant d‘embouchures de
nombreux cours d'eau canadiens qui se jettent dans les lacs
Ontario; Erié et Huron. Les échantillons ont été prélevés a
l'aide du séparateur & débit continu Westfalia KDD60S.
Les 105 cours d'eau dont proviennent les échantillons con-
tiennent tous des solides en suspension contaminés par du
"DDT, par ses métabolites et par du BPC. La concentration
movyenne la plus élevée de DDT, égale 3 365 ppM, a été
observée dans des cours d’eau de la péninsule du Niagara
qui se jettent dans le lac Ontario. Les charges les plus

élevées de DDT dans des particules en suspension ont été
observées dans les cours d’eau dont les charges de sédiments
en “suspension sont les plus élevées. La concéntration
maximale de BPC dans des particules en suspension, égale 3
191 ppM, a été observée dans une zone urbaine-i'ndﬂstriel_le
au bord du lac Ontario. Parmi les principaux produits
chimiques analysés, on a détecté du DDT, du BPC et de la
dieldrine (tableau 4). On a pu calculer (tableau 5) les charges
particulaires totales de diverses substances chimigues dans
certaines parties de la zone ‘inférieure des Grands lacs en
utilisant les données chimiques de 105 cours d’eau et les

Tableau 4. Résidus de composés organochlorés contenus dans les particules en suspension au confluent de la riviére avec le lac Ontario (fonte

des neiges au printemps)

Teneur dans les solides en suspension

Décharge moyenne annueile de

séchés (ug/ kg)l, ) solides en suspension
Lieu Cours d’eau ZDDT HEoD HCB BPC (tonnes métriques/an)

Rive nord du lac Ontario Ruis. Butler 31 0.5 120 288
Riv. Salem 49 <0.1 70 44
Ruis. Colbourne 18 <0.1 500 465
Ruis. Shelter Valley 18 1.0 80 684
Ruis, Cobotirg 33 <0.1 <1.0 80 2188
Ruis. Wilmot 7 0.5 130 1177
Riv. Oshawa 97 0.5 120 1925
Ruis. Pringle 2 <0.1 NC2 263
Ruis. Lynde 19 3.0 120 2663
Ruis. Duffin 17 0.5 <1.0 20 341
Riv. Rouge 46 4.0 150 4768
Riv. Humber 12 <0.1 230 18612
Ruis. Mimico 15 4.0 20 1735
Ruis. Etobicoke 11 <0.1 200 3 564
Riv. Credit 8 <0.1 ) 120 12625
Ruis. Oakville NC2 <0.1 1000 4454
Ruis. Bronte 3 0.5 100 5 606

Moyenne3 24 1.0 23 191

ET.4 ' 24 1.3 - 242

.l_Aucune quantité de chlordane ou d’endrine ou d’insecticides de phosphates organiques détectée dans les solides en suspension,

2Non calculé.
3Moyerine arithmétique.
4Ecart type.

D’aprés Frank et coll. (1981b).

Tableau 5. Charges brutes calculées i partir des conceritrations de contaminants dans les particules en suspension

et des décharges annuelles moyennes

Nbre 4¢ Charges de solides en sus- Charge brute (g)

Lacs et.sections de lac cours d’eau  pension (tonnes métriques/an) ZDDT Dieldrine BPC
Baie de Quinte, lac Ontario 7 50676 911 19.2 1873
Rive nord, lac Ontario 23 89 529 1458 135 1293
Rive sud-ouest, lac Ontario 12 8352 1002 26.7 1520
Affluents de la riv. Niagara 5 1 406 72.9 0.57 141
Rive nord, lac Erié 18 154 135 6866 240 5914
Affluents de la riv. Detroit 3 12 047 427 . 51.6 1024

D’aprés Frank et coll. (1981b).
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charges totales annuelles de particules en suspension dans cules en suspension dans les petits cours d'eau et riviéres

les cours d’eau. Frank et coll. (1979a) et Frank et coll. canadiens. La concentration moyenne la plus élevée de
(1981b) orit fait des relevés similaires aux embouchures de résidus de triazine (4 ug/L) a été observée dans un affluent
rividres pour déterminer les quantités de résidus de triazine du lac Erié. La triazine a un faible coefficient Kg et aucun
et de BPC transportés dans les Grands lacs par des parti- - résidu de triazine n'a été détecté dans les échantillons de

- Tableau 6. Concentrations de pesticides persistints et de BPC dans les sédiments de fond, les particules en
suspension et dans I’eau brute:a I'embouchure de la riviére Grand, Ontario

Sédiments du lit Sédiments en .
de la rivierel suspension Eau brute
(ug/kg [pPM]) _(ug/kg [pPMD) (ng/L [ppt])
Année Produits chimiques Moy. Interv. Moy. Interv. Moy.  Interv.
1975-76 =DDT’ 10 5-15 2.7 ND-24 ‘
Chlordane (COMME 2 1-3 0.4 ND-5
Dieldrine CI-DESSOUS) 0.9 ND-1.9 0.7 ND-4
Heptachlore-époxyde 4.7 ND-9.4 0.07 ND-1
! BPC 56 23-80 58  ND-100
Nbre déchantillons 20
1976-77 ZIDDT 21 ND-60 13 ND-=65 1.5 ND-15
a-BHC 3 ND-10 2 ND-10 ND ND
Chlordane 6 ‘ND-17 4.5 ND-3 0.1 ND-1
Dieldrine 2 ND-5 0.3 ND-3 0.4 ND-2
Endrine 1 ND-2 ND ND 0.1 ND-1
Heptachlore-époxyde 1 ND-3 0.3 ND-3 0.03 ND-1
BPC 25 ND-40 70 2-120 3.7 ND-100
Nbre déchantillons 3 19 30

1Pour les sédiments de fond, valeurs obtenues une seule fois.
ND — Non détecté.
D’aprés Frank (1981) et Frank et coll. (1981b).

Tableau 7. Pourcentage des charées de Pestiqid_es et BPC par rapport aux particules aux embouchures des rivitres Grand et Saugeen, se jetant
respectivement dans les lacs Erié et Huron

Aux embouchures (kg/an)

1975-76 1976-77
Pesticides* et BPC Solides en suspension Phase aqueuse % de particules Solides en suspension Phase aqueuse % de particules
Riviere Grand ‘ ‘
«-BHC 0 0 0 1.0 0 100
Chlordane 0.67 1.09 38 2.26 0.21 91
DDT . 3.34 7.36 31 6.53 3.08 68
Dieldrine 0.30 1.91 14 0.15 0.82 15
Endrine 0 0.27 0 0 0.21 o
Heptachlore-époxyde 1.57 0.19 89 : 0.15 0.06 71
Lindane 1] . (4] 0 0.20 0 ‘ 100
BPC 18.7 15.8 54 35.1 7.6 82
Simazine 0 3.27 0 0 0.62 0
Riviere Saugeen
Chlordane 0.39 0.22 64 0.49 0.38 56
ZDDT 1.17 0.44 73 0.82 0.76 52
Dieldrine 0.04 0.22 15 0.11 0.15 42
Heptachlore-époxyde 0 0 0 0.16 0:10 62
BPC . 7.0 0.5 93 10.3 0.6 94

*Ni I'endosulfan ni le mirex n’ont été détectés dans la riviére Grand. Ni endrine, lindane ou simazine n’ont été détectés dans la riviére Saugeen,

D’aprés Frank (1981).
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particules en suspension. Frank et coll (1981b) ont déter-
miné les concentrations de BPC et de divers pesticides, com-
prenant le DDT, la dieldrine, le chlordane et la tfiazine dans
la rivigre Grand, qui est la riviére ayant le plus vaste bassin
hydrographique du c6té canadien des Grands lacs (tableau
6). Seuls des produits chimiques persistants connus ont été
détectés a I'embouchure de la riviére, bien que de nombreux
pesticides non persistants aient été détectés peu aprés
vaporisation sur les sites concernés. On a trouvé du BPC
dans tout le bassin et la perte de BPC & I'embouchure de la
riviere Grand est voisine de 35 kg/an. On n’a pas détecté de
mirex a I'embouchure de la riviere Grand et bien que la
triazine soit le pesticide le plus couramment utilisé, il
semble que seulement 0.6 % des quantités rejetées dans la
rividre atteignent I'embouchure. A partir des concentrations
et des valeurs de débjt et de charge de particules en suspen-

sion, on a calculé (Frank, 1981) les charges de phases
aqueuses et de particules en suspension dans les rividres
Grand et Saugeen (tableau 7).

TRANSPORT DU MERCURE ET DU MERCURE
METHYLIQUE DANS LE RESEAU DE LA
RIVIERE WABIGOON

Le réseau des rivitres Wabigoon et English, dans la
partie nord-ouest de I'Ontario (figure 13) est le site canadien
ou. le transport, I’enfouissement, le recyclage et la bioaccu-
mulation d’un seul métal ont été étudiés le plus en détail.
Sortant du lac Wabigoon, la rividre traverse la ville de
Dryden et atteint le lac Winnipeg situé environ 160 km 2
I'ouest. A Dryden se trouve une usine de pate 6t papier;
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Figure 13. Réseau des riviéres Wabigoon/English, au nord-ouest de I'Ontario (d’aprés Parks et coll., 1984),
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une usine de chloralcali y a fonctionné entre 1963 et 1970.
Jusqu’en 1970, environ 10 tofines de mercure ont été
rejetées dans la rividre. En 1970, les rejets de mercure ont
été réduits de 99 % et en 1975 I'exploitation a été convertie
a un procédé n'utilisant pas de mercure.

Dans cette riviére, comme pour le BPC dans le fleuve
Hudson, on observe un débit critique si les solides en sus-

de cette valeur, la concentration des solides en suspension,

augmente avec le débit 3 cause de la resuspension des sédi-
ments de fond. En dessous de cette valeur, la concentration

A ECHANTILLONS RECUEILLIS

CHARGE TOTALE DE'MERCURE!(kg/jour)

A AAAa AA_ A 4 _ap a
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Figure 16. Charge totale de mercure pendant le ruissellement de
printemps A l'entrée du lac Clay (d’aprés Parks et coll,,
1984).
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Figure 17. Relation entre les concentrations de mercure total
dissous et en suspension dans le réseau de la rivitre
Wabigoon en périodes de faible débit (n = 17;r = 0.71)
(d"aprés Parks et coll., 1984).

des solides en suspension augmente surtout 3 cause de la
productivité primaire pendant les mois d’été ou le débit est

! faible. Parks et coll. (1984) ont effectué de nombreuses

études sur les mouvements du mercure dans la riviére, Les
concentrations les plus élevées de mercure total dans les
sédiments en suspension (figure 15) et les charges les plus
élevées de mercure total (figure 16) sont observées en avril
et mai pendant le ruissellement de printemps dans le cours
principal de la riviére Wabigoon, en aval de Dryden. Pendant
les périodes de faible débit, il existe une relation positive
entre le mercure total dans I’eau et le mercure total dans
les particules en suspension (figure 17). La capacité de
charge totale annuelle de mercure dans la rividre Wabigoon
augmente en aval car la resuspension des sédiments de fond
et la regénération du mercure {et du mercure méthylique)
augmentent en aval avec le débit. La charge totale de
mercure augmente jusqu’au lac Clay, premier bassin de
sédimentation important en aval de Dryden, ol se dépose
une bonne partie des matériaux particulaires. La charge
annuelle a 'entrée du lac Clay est voisine de 27 kg (figure
18). La charge annuelle de mercure méthylique augmente
surtout entre Minnitaki et le lac Clay (figure 19) pour
diverses raisons assez complexes dont dépend la production
de mercure méthylique dans les sédiments de fond. La
charge de mercure méthylique a I'entrée du lac Clay est
d’environ 1.2 kg/an, c'est-a-dire seulement 4 % de la charge
totale de mercure 4 cet endroit. La charge de mercure
méthylique, contrairement & la charge totale de mefcure,
continue a augmenter en aval du lac Clay.

Jackson et coll. (1982) ont recueilli des particules en
suspension dans le réseau de la riviére Wabigoon 3 I'aide
d’une centrifugeuse grande vitesse. Les concentrations les
plus élevées de mercure total et de mercure méthylique
dans les particules ont été observées pendant la période de
débit élevé d'avril/mai (figure 20). Les concentrations de
mercure total et de mercure méthylique particulaires dans
une unité de volume d'eau étaient également les plus
élevées en avril et en mai (figure 21). Le potrcentage de
mercure total transporté sous forme de mercure méthylique
varie de 1% & 13 %. Les quantités de mercure total et de
mercure méthylique contenues dans le supernatant aprés
centrifugation (figure 22) sont trés inférieures & leurs con-
centrations dans la phase particulaire. La concentration du
mercure total dans les particules varie de 0.05 4 0.35 ug/L
environ et celle du mercure méthylique de prés de zéio a
plus de 18 ng/L. La concentration du mercure total dans

.la solution de supernatant varie d’environ 0.01 ug/L &

0.15 ug/L et celle du mercure méthylique d’approximative-
ment zéro 3 15 ng/L. A l'aide de ces concentrations, on a
calculé la capacité de charge du mercure total et du mercure
méthylique dans les phases particulaire et «dissoutey
(figure 22). Les symboles utilisés sur ces figures correspon-
dent a divers sites; les variations d‘un site 3 I'autre, qui ont

35




36

Sediment érodé

‘0~

02 .&
’o’.’ﬂ’ ‘o’. 20

Biologiquement désorbé

Charge— dusine et Ie;sgivage‘

30

25

20

kg/an
-
@

10

[v]

Barrage Wainwright

i WA

PR

bLac Clay

Entrée

Minnitaki

Sortie

Figure 18. Charges de mercure, naturelles et anthropogéniques, dans le réseau de la rivitre Wabigoen, juillet
1979 a juin 1980 (d’aprés Parks et coll., 1984). .

16

-
(-]

Charge demercure méthylique (kg/an)

8ites

—— 5 U
| 777

Figure 19, Charges de mercure méthylique, naturel et anthropogénique, pour divers sites du réseau de la
riviére Wabigoon entre Dryden et le lac Ball, Junllet 1979 & juin 1980 (d'aprés Parks et coll., 1984),




200+

DANS LES PARTICULES: (ng/q)

. CONCENTRATION DE CH3Hg*

AVRIL' MAI ' JUIN' JUILL. AQUT' SEPT.

Hg TOTAL

CONCENTRATION DE Hg TOTAL
DANS LES PARTICULES (ng/g)

Figure 20. Variations saisonniéres des concentrations de mercure
méthylique et de mercure total dans les particules en
- suspension (d’aprés Jackson et coll., 1982).

8

@

CHqHg* "

CH,;Hg* PARTICULAIRE (ng/L)
@ 3

0+
AVRIL. MAI ' JUIN | JUILL' AQUT ' SEPT.
,A J
-t
=3
41.034
5 Hg TOTAL
@x | .
B o2
=
S
o
S
5 0.1
e
=]
I
0+ ¥, Vi 4

o —T
AVRIL  MAI | JUIN | JULL.' AOUT | SEPT.
Figure 21. Concentrations du mercure méthylique particulaire et du

mercure total par unité de volume d’eau (d’aprés Jackson

et coll., 1982).

CONCENTRATION DE CH,Hg*
EN «SOLUTION » (ng/L)

1 Hg TOTAL
{ ee—————2

CONCENTRATION DE Hg TOTAL
EN « SOLUTION » (ug/L)

Figure 22. Concentrations de mercure méthylique et de mercure
total en phase «aqueuse» (d’aprés Jackson et coll,,
1982).

une certaine importance pour déterminer les diverses
sources internes de mercure dans le systéme, n’infliencent
pas les conclusions générales que I'on peut tirer. En été, on
observe une augmentation relative de la concentration de
mercure dans les particules, dans les lacs. Selon Jackson
et coll. (1982), cette augmentation est due a une absorption
du mercure soluble par le plancton. En général, une aug-
mentation des charges en aval correspond a une augmenta-
tion de I'écoulement. Les augmentations des charges de
mercure méthylique en aval sont également liées 3 |'écoule-
ment mais impliquent toutefois que les conditions sont plus
favorables a la méthylation ou 3 la dissolution du mercure
méthylique. Les concentrations de mercure et de mercure
méthylique aux divers sites montrent la complexité du
systéme et démontrent qu’il y a passage perpétuel entre les
phases particulaire et aqueuse. La figure 23 permet de faire
une évaluation générale des quantités de mercure et de
mercure méthylique transportées sous forme particulaire.
Les charges de mercure total et de mercure méthyligue sous
forme particulaire peuvent étre élevées au printemps (plus
de 90 %), principalement 3 cause de la resuspension des
sédiments, Au début de I'été, les charges dissolite et parti-
culaire 3 certains sites sont presque égales. A la fin de I'6té
(septembre), la charge soluble est parfois supérieure a la
charge particulaire.
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Figure 23. Pourcentage de mercure méthylique et de mercure total dans les partxcules en suspension

(d’aprés Jackson et coll., 1982).

TRANSPORT DES METAUX ET SUBSTANCES
CHIMIQUES ORGANIQUES TOXIQUES DANS LE
RESEAU RIVIERE NIAGARA/LAC ONTARIO

La riviére Niagara, qui coule du lac Erié au lac Ontario,
constitue 3 cet endroit la frontiére entre le Canada et les
Etats-Unis (figure 24) et se jette dans le lac Ontario a 35 km
en aval des chutes du Niagara. Etant donné la quantité et la
diversité des produits chimiques qu’elle transporte dans le
Jac Ontario, la riviere Niagara est 1'un des cours d'eau les
plus pollués du monde. En raison du débit élevé de la
rividre, ce niveau de‘pollution ne se refléte pourtant pas
dans les concentrations absolues: de produits chimiques, &
partir desquelles sont établies les directives sur la qualité de
l'eau. La rividre Niagara est le principal affluent du lac
Ontario, source d’eau potable pour un grand nombre de
Canadiens. Ceci explique pourquoi les études entreprises au
Canada sur le sort des produits chimiques toxiques ont
6té centralisées autour de cet écosystéme riviére-lac. De
nouveaux dispositifs ont été mis au point pour prélever
des échantillons de milieux divers, Des techniques de
pointes ont été utilisées pour I'analyse des échantillons
(chromatographie gazeuse par capillarité, chromatographie/
spectrométrie de masse en phase gazeuse par capillarité,
chromatographie gazeuse-absorption atomique et tech-
niques d’émission de plasma). On ne parviendra 3 déterminer
le sort des contaminants dans le lac Ontario que si |’on dis-
pose de connaissances suffisantes sur le role des particules :
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pour remonter aux sources de contaminants; dans le trans-

- port des métaux toxiques et substances organiques toxi-

ques; dans la biodisponibilité des contamlnants, dans les
cheminements de bioaccumulation.

Les études portant sur le sort des contaminants dans
les rivieres polluées, comme I’'Hudson (BPC), la riviére
James (kepone), le Rhin et le Danube (métaux toxiques) se
limitent en général a un seul produit chimique ou a I'analyse
d’un seul compartimént de I’écosystéme, le plus souvent
les sédiments de fond. Le fleuve Hudson et la rividre James
ont &té pollués par des quantités importantes d'un produit
chimique provenant d’une seule source, Dans les deux cas,
les concentrations de substances chimiques organiques
hydrophobes dans les sédiments de fond sont devenues
extrémes et la resuspension des sédiments de fond continue
3 rendre les concentrations dans |I'éau brute supérieures aux
limites de détection 3 certains moments de |'année; les
analyses de l'eau brute peuvent servir & déterminer les
charges totales de produits chimiques. Toutefois, dans les
rivieres ayant un débit trés élevé, comme la Niagara, les
produits chimiques sont souvent dilués dans I'eau brute a

" des niveaux inférieurs aux limites détectables, sauf peut-étre

_par les laboratoires de recherche fes mieux équipés. Pour
cette raison, il a fallu mettre au pomt de nouvelles tech-
nigues de détection de la poliution et du transport des
contaminants, qui nous ont permis d"approfondir nos con-
naissances du transport et du sort des contaminants. La




situation dans la riviére Niagara est plus compliquée que ne
I’étaient les-cas de pollution relativement simples, dus & un
seul produit chimigue, comme dans le fleuve Hudson, la
riviere James ou méme la baie de Minamata. L’'étude du
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Figure 24. Partie occidentale du bassin du lac Ontario.
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transport et.du sort d’un seul produit chimique provenant
d’une seule source, bien qu’onéreuse, peut étre relativement
simplé. Le plus souvent, comme dans la rividre Niagara, il
s’agit de sources multiples (figure 25) et il faut alors trouver
des moyens de séparer ces diverses sources et les substances
qu’elles produisent. ) ‘

Lorsqu’elles sont mesurables, ies concentrations de
produits chimiques dans. 'eau brute de la riviere Njagara
respectent presque toujours les normes de qualité de I'eau
potable. On peut donc prétendre que I’eau de la rivigre est
en général a un niveau de pollution acceptable si I'on ne
tient pas compte des charges et si I'on envisage chaque
produit chimique séparément, comme on le fait actuelle-
ment pour fixer ies objectifs de qualité de I'eau et évaluer
les produits chimiques toxiques. En réalits, la rividre
Niagara transporte d’énormes charges de produits chimiques
toxiques et de métaux toxiques. En général, les répercus-
sions de ces produits chimiques sont une source de préoccu-
pation, non pas pour la riviére elie-méme, mais pour le lac
Ontario dans lequel elle se jette. Les limites de consom-
mation par I'homme pour la plupart des poissons du lac
Ontario ont été fixées pour plusieurs métaux toxiques et
produits chimiques persistants, séparément pour chaque
substance chimique (mercure, plomb, BPC, mirex, DDT
et TCDD).

Nous avons encore besoin de renseignements sur le
sort des produits chimiques actuellement présents dans
I"écosystéme de la riviére Niagara et du lac Ontario. Au
cours des trois derniéres années, de nombreuses études
visant & déterminer le sort des contaminants toxiques dans
le lac Ontario ont été entreprises et de nombreuses revues
spécialisées traitant de certains aspects de cette recherche
ont été publiées. Nous allons tenter de présenter ici les
connexions entre les divers types d'études entreprises
en termes d'interactions contaminant-particule. Nous
insisterons en particulier sur le rdle joué par les particules
dans le transport et |'enfouissement des métaux et produits
chimiques organiques toxiques.

Probléme posé par la pollution

Le canal Love (figure 25) est I'un des plus importants
et célébres dépotoirs de produits chimiques atux Etats-Unis.
] couvre une superficie de 6.5 ha, juste en amont des
chutes de Niagara. En 1980, le gouvernement américain
avait versé 80 millions de dollars pour déménager 750
familles résidant & proximité du canal. Tout prés de 13 se
trouve la décharge de la 102€ rue (Niagara Falls), E.-U., ou
il a fallu construire un bouclier pour éviter que les déchets
ne soient. déversés directement dans la riviere Niagara. Plus
prés des chutes se trouve le dépotoir «S and H», 3200 m de
la rivigre Niagara, qui contient quelque 75 000 tonnes de
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"déchets liquides. Situé en aval des chutes, le dépotoir de
Hyde Park, d’une superficie de 6.1 ha, voisin de la gorge
de Niagara, fut utilisé entre 1953 et 1974 pour évacuer
quelque 80 000 tonnes de produits chimiques, les résidus
étant évacués dans la riviere Niagara par le Bloody Run
Creek. Au cours des dernieres années, on a construit des
systémes de collecte des produits de lessivage et des puits
d’essai dans chacun de ces sites. On a identifié au total 215
décharges de déchets chimiques dans I'Etat de New York,
surles 10 km qui longent la riviére Niagara.

Actuel_lem’erit, il existe aussi plusieurs décharges
importantes de produits chimiques le long de la rividre
Niagara (figure 25). Les deux sources qui ont fait I'objet de
la plus grande attention de la part du public sont 'usine de
traitement des eaux usées de Niagara Falls aux E.-U. située
immédiatement au-dessus des chutes et le pipeline de I'usine
de traitement des résidus chimiques SCA, prés du lac
Ontario. En 1977, I'usine de traitement des eaux usées de
Niagara Falls a commencé & utiliser des lits d’absorption
du carbone, mais en 1978 ces lits ont été détruits par les
matériaux qui les traversaient et ont da étre mis hofs
service. Entre 1978 et 1983, les eatix usées n‘ont recu qu’un
traitement primaire car, en i‘absence de ces lits, les ordures
ménagéres et déchets industriels passant par l'usine ne
recoivent pas de traitement secondaire. Des mesures vien-
nent d’étre prises pour reconstruire ces lits, A la SCA, a
Model City (New York), les déchets solides sont accumulés
sur une décharge et les déchets liquides sont soumis & divers
traitements physiques et chimiques, puis transférés dans des
bassins optionnels pour étre éventuellement déversés par
pipeline dans la riviére Niagara.

Transport des substances chimiques toxiques dans le réseau
riviére Niagara/lac Ontario

Traditionnellement, le contréle de la qualité de |'eau
se fait en mesurant les produits chimiques en «solutiony,
c'est-a-dire présents dans 'eau brute. Comme on |’a men-
tionné plus haut, selon la quantité et le type de particules
en suspension, une charge considérable de produits
chimiques toxiques peut étre transportée sous forme de
particules de limon, d‘argile, d'hydroxyde métallique
amorphe, de divers précipités ainsi que de substances et de
pellicules organiques offrant une supetficie étendue pour le
phénoméne de sorption. Les contaminants soumis a une
sofption ou contenus dans les particules solides constituent
une phase séparée dans un systéme hétérogéne et ont un

comportement — chimigue, biochimique, hydrodynamique.

et toxicologique — différent des polluants dissous. Presque
tous les modéles de qualité de I’eau servant & décrire le
comportement et le sort des polluants tiennent seulement
compte des caractéristiques dynamiques de transport et de
distribution d’une phase dissoute «homogeéney. H est
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devenu de plus en plus évident au cours des derniéres
années qu’il faut tenir compte des caractéristiques dyna-
miques de transport, de dépdt et de resuspension des
particules pour 1) décrire avec précision le transport, la
bioaccumulation et le sort des polluants associés 3 des
particules et 2) étudier les répercussions des polluants sur la
chaine alimentajre dans les écosystémes aquatiques et les .
conséquences toxicologiques pour I'homme.

Les concentrations de matiéres solides en suspension,
et donc les charges transportées peuvent varier considérable-
ment avec le débit, surtout dans les petits cours d’eau.
Dans ces cours d’eau, 85 % & presque 100 % d’un produit -
chimique donné peut étre transporté par des particules en
suspension. Méme dans des riviéres plus grandes, comme la
Niagara, la charge en suspension peut varier de 100 %, selon
la resuspension qui dépend des vents dans la partie est du
lac Erié en amont. De telles variations des charges de sédi-
ments peuvent avoir des effets importants sur la répartition
des contaminants et sur leur sort.

Il faut aussi tenir compte du transport des contami-
nants par la charge du lit de la riviére, mais I'on ne dispose
pas pour l'instant de moyens permettant d’évaluer ce
processus. Dans le Mississippi, le lit du fleuve est constitué
de dunes de 10 m de hauteur. Pour modéliser le déplace-
ment d’un déversement chimique dans le Mississippi, il faut
tenir compte de ces dunes car les produits chimiques vont
stagner entre les dunes ou les crétes (figure 26). La plupart
des grands fleuves du monde, comme la rividre Fraser -en
Colombie-Britannique, ont des lits de ce type.

Direction de I'écoulement —————»

a)
t=0.v=10cm/s

Produit chimique liquide

Produit chimique liquide l

t = 90 min,
v = 30 cm/s

Figire 26, Effet des dunes de sédiments de fond sur la stagnation
des deversements chimiques dans les rivitres,

L’échantillonnage de fa phase «soluble» et de celle
des «particules en suspension» dans la riviére Niagara et le
lac Ontario a fait intervenir plusieurs techniques de pointe
qui nous ont permis de mettre en perspective l'importance
relative des particules dans le transport et le sort des con-




taminants toxiques. Par rapport a d’autres sites, la fré-
quence des préllévements est élevée, ainsi que le nombre
des produits chimiques étudiés. Nous nous proposons de
ne sélectionner que quelques exemples tirés des nombreuses
informations publiées dans les revues et rapports (COA,
1981; Allan et coll., 1983) ou des données généreusement
mises a notre disposition sous forme de manuscrits (McCrea,
1983; Kuntz, 1984), ceci afin d'émettre des hypothéses qui
devront étre vérifiées ultérieurement dans |’écosystéme
de la riviere Niagara et du lac Ontario et qui pourront
éventuellement étre utilisées lors de recherches similaires
sur d'autres riviéres et lacs pollués.

Transport en phase «aqueusey

Les concentrations maximales de métal toxique dans
les échantillons d’eau brute prélevés & 1.5 m de profondeur
dans la riviére Niagara sont de I'ordre de quelques parties
par milliard {(ug/L) : arsenic 3 ppM, cadmium 0.4 ppM,
chrome 260 ppM, cuivre 29 ppM, plomb 5 ppM, mercure
(filtré) 0.6 ppM, nickel 40 ppM, zinc 30 ppM: Ces valeurs
maximales péuvent étre comparées (tableau 8) aux concen-
trations moyenhes de métal toxique dans |'eau brute
(ambiante) obtenues entre 1978 et 1981. Bien que les
concentrations maximales soient & des niveaux facilement
mesurables, la majorité des échantillons correspondent 3
des niveaux inférieurs aux limites de détection. Les nom-
breux échantillons prélevés pendant le mois de novembre
1980 ont montré que la concentration des métaux toxiques
dans I'eau brute varie considérablement d’un jour a I’autre,
Par exemple, les concentrations de chrome varient de 2 a
7 ppM sut une période de dix jours, la moyenne sur dix
jours étant de 3 ppM. Les résuitats pour le plomb se situent
entre 1 et 4 ppM, avec une moyenne de 2 ppM. Si ces
chiffres sont réalistes, les charges de Cr et Pb ont varié de
3.5 3 4 fois leur valeur sur une période de dix jours.

Tableau 8. Concentration des métaux 3 I’état de traces dans 'eau
ambiante de la rividre Niagara, 4 Niagara-on-the-Lake

i Nombre Moyenne Intervalle

Elément d’échantillons (ppM [ug/L)) (ppM [ug/L])
Mercure " 145 0.05 0.05-0.36
Arsenic 86 0.5 0.4-0.9
Cadmium 219 1 : 1-10
Plomb 219 1 1-8
Chrome 216 2 1-10
Cuivre 219 4 1-23
Zinc 219 4 1-20

2 1-13

Nickel 218

Alors que les métaux toxiques sont détectables dans
i'eau brute a des niveaux de i‘ordre de quelques parties par
milliard {(ug/L), les niveaux détectables des substances

chimiques organiques dans cette eau sont de quelques
parties par trillion (ng/L). Les appareils courants permet-
tant de mesurer des concentrations aussi faibles d’hydro-
carbures chlorés ne sont apparus qu’a la fin des années
1970. Le tableau 9 donne les concentrations moyennes et
maximales dans |’eau brute de certains produijts chimiques
toxiques sélectionnés, pour pouvoir faire une comparaison
entre plusieurs niveaux. Les valeurs publiées par ailleurs
sont du méme ordre de grandeur. On calcule des coneentra-
tions moyennes en décidant la valeur correspondant au
niveau ND (non détecté). En général, ND est pris égal &
zéro mais certains chercheurs préférent utiliser 50 % de la
limite de détection. Si ND est fixé a zéro, les concentrations
dans |’eau brute déterminées en 1980 3 partir d'échantillons
de 2 L prélevés a Niagara-on-the-Lake (2 I'embouchure de la
riviere Niagara dans le lac Ontario) sont : lindane, 4 ppt,
détecté dans 100 % (des échantillons); total des BPC, 10 ppt,
dans 93 %; HCB, 1 ppt, dans 54 %; DDT total et métabo-
lites, 1 ppt, dans 10 %; mirex, 1 ppt, dans 0 %. Le contrdle
de concentrations aussi faibles dans I’eau brute ne donne
pas des résultats trés satisfaisants. A cause du débit élevé de
la riviére Niagara, !'utilisation des concentrations moyennes
dans |'eau brute pour calculer les charges peut manquer de
précision lorsque moins de 50 % des échantillons correspon-
dent a des valeurs non détectables. Afin d‘améliorer le
controle et de mieux cerner les mécanismes du transport,
de nouvelles techniques d'échantillonnage ont été mises au
point et appliquées de plus en plus au cours des trois
derniéres années.

Tableau 9. Concentrations totales des BPC et des autres composés
organochlorés dans I'eau brute 2 Niagara-on-the-Lake
(1980-81)

Produit chimique ~ Moyenne (ppt [ng/L])

Pourcentage détecté

Total des BPC 20 97
Lindane 2 99
p,p-DDT 0.2 40
HCB 0.8 95
Mirex <0.1 1

D’aprés Kuntz et Warry (1983).

Pour obtenir des données organiques toxiques plus
exactes, en particulier pour les benzénes chloiés les plus
faibles qui peuvent étre perdus pendant le traitement
normal de I’échantillon, Oliver et Nicol {1984) ont recueilli
des échantillons d’eau brute de 16 L pour suivre I’évolution
hebdomadaire des produits chimiques organiques dans la
riviere Niagara. Les échantillons ont été prélevés en ‘deux
sites, I'un 3 Fort Erié, ol la riviére sort du lac Erié, et
l'autre & I'embouchure de la riviére 3 Niagara-on-the-Lake.
Les échantillons ont été prélevés 3 I'aide d’une pompe sub-
mersible & entrainement magnétique, Les prises d’eau con-

_stituées de tubes de polyéthyléne noirs de 1.9 cm étaient
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ancrées a 30 m du rivage dans le courant principal de la
riviere a une profondeur de 13 m et & environ 6 m au-dessus
du fond de la riviere. Ayant comparé les analyses des
échantillons prélevés directement dans la riviére et de ceux
prélevés a I'aide du dispositif, on s’est apercu qu’elles con-
cordaient parfaitement. La procédure d’extraction a été
optimisée pour les chlorobenzénés (CB) et la récupération
des autres produits chimiques était donc souvent moins
bonhe. Les extraits d’échantillons ont été analysés sur un
chromatographe a3 phase gazeuse Varian 4600 a l‘aide
d'un’ intégrateur Vista 402 et de détecteurs d’électrons,
utilisant deux colonnes capillaires de 25 m, exemple type
de l'instrumentation requise pour l'analyse des substances
chimiques organiques mentionnées dans cette étude. Pour
la plupart des composés, on a obtenu un grand intervalle de
concentration et un écart type important, avec des limites
de détection de 20 ppq (pg/L) pour aBHC et de 40 3 80 ppq
(pg/L) pour le BPC. La limite de détection pour le mirex
dans ces échantillons de 16 L était de 60 ppq {pg/L). Pour
certains produits chimiques (1,2-DCB; HCB [figure 27];
PCT), la valeur médiane était trés inférieure 3 la valeur
moyenne en raison des grands pics de concentration dans
certains échantillons hebdomadaires. Pour le HCB et les
1,2,3,4-TeCB, on a trouvé des concentrations de fond
relativement constantes et bien supérieures aux limites de
détection de 10 et 20 pg/L (ppg) respectivement, Les
nombreux pics observés pour le DCB et le TeCB (figure 27)
correspondent probablement & des bouffées relachées par
les sources d‘émission. Les niveaux de fond pour a-BHC
et le total des BPC (figure 27) sont plus variables et les
variations d’une semaine a |'autre plus aléatoires, peut-étre
parce qu’une grande proportion de ces produits chimiques
sont introduits dans la riviére Niagara en amont (lac Erié) et
proviennent vraisemblablement de sources diffuses. Les
concentrations de a-BHC et de BPC & 'entrée de la rivigre
Niagara peuvent également étre affectées par des processus
limnologiques dans le lac Erié, en particulier une resuspen-
sion de sédiments créée par le vent. Ainsi, pour obtenir les
mesures significatives de la plupart des CB, CT, BPC et
mirex, les limites de détection dans I'eau brute ne devraient
pas étre supérieures & 0.08 ng/L et de préférence pas
supérieures & 0.2 ng/L pour la plupart des isoméres. Avec
ces niveaux de détection extrémes de 0.01 3 0.5 ng/L et
avec 100 % de détection pour le CB, il est possible de
calculer avec précision les moyennes et écarts types (tableau
10). La riviére Niagara, qui a un débit élevé et relativement

constant de 6400 m3/s, déverse dans le lac Ontario des ,

charges totales qui, pour de nombreux produits chimiques,
sont élevées, bien que les concentrations soient faibles, Le
réle des particules est aussi mis en évidence par le fait que
plusieurs des composés les plus toxiques (BPC, mirex, DDT,
CB, CT) dont les concentrations dans I'eau totale sont
extrémement faibles, sont fortement divisés en particules.
Personne n’'a essayé de mesurer le TCDD dans I'eau brute

bien qu'il s'agisse du produit chimique toxique découvert
le plus récemment et faisant 'objet d’une bioaccumulation
dans le lac Ontario, a des niveaux ol il a fallu fixer des
limites de consommation par I'homme des principaux
poissons prédateurs.

Tableau 10. Concentrations des benzénes chlorés dans la rivitre
Niagara, 4 Niagara-on-the-Lake

Moyenne *

Composé Occurence (%) Intervalle écart type
Chlorobenzénes

1,3-DCB 100 2.1~110 11 £13
1,4-DCB 100 9.0-310 36 37
1,2-DCB 100 3.9-240 23 £33
1,3,5-TCB 100 0.19-6.8 0.84 + 0.86
1,2,4-TCB 100 5.8-120 16 + 16
1,2,3-TCB 100 1.4-30 3.5+3.4
1,2,3,5-TeCB 100 0.10-1.4 0.41 +0.23
1,2,4,5-TeCB 100 0.39-9.3 - 20+1.3
1,2,3,4-TeCB 100 1.4-36 4.5t4.2
QCB 100 0.34-6.4 1.3+1.0
HCB 100 0.16-29 1.1+29

Daprés Oliver et Nicol (1984).

L’extracteur liquide-liquide en phase aqueuse (APLE)
a été mis au point (McCrea, 1982) pour mesurer sur le ter-
rain, de fagon réguliére et précise, les concentrations de
substances chimiques organiques en phase «aqueuse» (non
associées a des particules). Le systtme APLE (figure 28)
est constitué d'un cylindre en aciér inoxydable d’une con-
tenance de 45 gallons dans lequel une barre d'aspersion,
située en haut du cylindre, vaporise I'extractant (solvant)
qui est recueilli au fond puis pompé en continu vers la
barre d'aspersion. Le grand volume (200 L) extrait est le
supernatant de la centrifugeuse 3 grande vitesse Westfalia
servant a éliminer les particules contenues dans 8000 L
d’eau environ. L’extraction se fait avec 8 L de dichloro-
méthane pour 90 min d‘opération avec une période ulté-
rieure de séparation, durant deux heures. On s'attendait,
pour la riviere Niagara, & observer de grandes variations
saisonniéres et spatiales des concentrations de produits
organiques en phase aqueuse. La concentration de nom-
breux produits chimiques dans des échantillons APLE
provenant de cing stations situées entre le lac Erié et le lac
Ontario a été déterminée (Kuntz, 1984) mais nous n’allons
citer ici que quelques exemples sélectionnés. On n’a observé
aucune configuration saisonniére particulidre pour le total
des BPC (figure 29), pour les DCB et les TeCB, mais on a
par contre obtenu une distribution spatiale distincte, Les
BPC semblent étre transportés du lac Erié 3 la riviere
Niagara surtout en phase aqueuse. On note d’autres points
d’émission le long de la riviére avec une augmentation des
concentrations en phase aqueuse, suftout en novembre et
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Figure 28. Extracteur liquide-liquide pour phase aqueuse (APLE).

en mai:; Les dichlorobenzénes transportés par la riviére
proviennent également du lac Erié et les concentrations en
phase aqueuse augmentent également en aval, mais pas aux
mémes périodes que le total des BPC. Les TeCB sont
pratiquement absents a I’endroit ou la riviere sort du lac
Erié, jusqu’en aval des chutes de Niagara. Le mirex, qui est
forternent réparti entre les particules, a été détecté dans 6
échantillons sur 11 & des niveaux situés entre 0.5 et 1.5
pa/L (ppa), ce qui correspond & la valeur la plus faible

enregistrée pour ce produit chimique dans I'eau. On s’est
également servi de ['extracteur APLE pour étudier les

variations journalitres des concentrations de produits
chimiques organiques dans |’eau brute de Ia riviére Niagara
(Kuntz, 1983). Pour la plupart des produits chimiques, on
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a, 13 encore, observé des pics nets, méme pour les préléve-
ments quotidiens. Les pics du BPC et HCB sont équivalents
3 sept et cing fois les concentrations ies plus faibles mesurées
au cours de la période de 11 jours. En résumé, bien que les
concentrations en phase aqueuse ‘soient extrémement
faibles, Ia phase aqueuse est un important moyen de trans-
port, méme pour des produits chimigues organiques forte-
ment associés & des particules, 3 cause du débit élevé de
la rivitre Niagara. Bien qu'il n'y ait pas de configuration
saisonniére évidente pour les concentrations de produits
chimiques organiques dans la riviere Niagara, on peut établir
une relation entre les distributions spatiales, méme 3 des
concentrations extrémement faibles, et les sources et types

de substances en suspension.




:Zj NOV. 1981 Transport en phase particulaire

2007 La plupart des particules en suspension recueillies
=07 dans la riviere Niagara ont été séparées 3 I'aide de la centri-
07 ‘fugeuse a grande vitesse Westfalia, dont le rendement de
5 52 ﬂ 0 ﬂ récupération des charges en suspension est de 90% 3
§ 200- B 8 s w3 37 95 % avec une proportion pouvant atteindre 70% de
2 JUILL. 1981 particules inférieures 3 0.1 um. Les concentrations de
& 200 métaux toxiques mais aussi de produits chimiques orga-
5 soﬁ niques toxiques se situent bien au-dessus des niveaux de
E 00- détection pour la plupart des échantillons. Les métaux
E 504 ﬂ ” toxiques sont en général de I'ordre de quelques parties par
<';5' 03 B &8 Jz;‘ls {a.ja 377 million (ug/g) et les produits chimiques organiques de
8 2e0d WAl 1081 l'ordre de quelques parties par milliard (ng/g). Pour la
2004 riviere Niagara, les particules en suspension sont donc le
,55- : meilleur moyen de contréle des produits chimiques faisant
0 : I'objet d’une bioaccumulation en aval, dans le lac Ontario.

> ” N0 0 ,
-3 68 205 |3 77 Le tableau 11 donne les concentrations types de
Niagara-on-the-Lake FORT ERIE métaux toxiques dans les particules en suspension et dans
MILLES EN AMONT DU LAC ONTARIO les sédiments de fond pour la rivigre Niagara en amont, le
Figure 29. Distribution du. total des BPC (ng/200 L) en phase lac Erié et le lac Ontario (Kauss, 1983). Thomas (1983)
aqueuse dans la riviére Niagara, 3 Niagara-on-the-Lake, avait auparavant obtenu des concentrations comparables
1981 (d’aprés Kuntz, 1984). pour les particules en suspension & Niagara-on:the-Lake.

Certains contaminants introduits dans la rividre par les
égouts d‘évacuation des eaux d‘orage sont associés 3 des
particules avant d’entrer dans la rividre, Les variations de
concentration de produits chimigues dans les particules en
suspension dans la riviere Niagara peuvent servir a faire une

Tableau 11. Métaux toxiques contenus dans les particules en suspension et sédiments supérficiels dans le lac iErié, la riviére Niagara ét le lac

Ontario
Bassin du Riviére Niagara (cours Riviere Niagara (cours Bassin du
_ , lac Erié* supérieurst) inférieury) lac Ontario
Type d’échantillon  Elément (vg/g [ppm]) (ug/g [ppm]) " (ug/g [ppm]) (ug/g [ppm})

Sédiments en As - 9.8 ; 16 o -
suspension Ccd 6.6 8.2 3 —

Cr 53 160 80 -

Cu 170 290 100 -

Pb 79 170 100 : -

Hg 0.14 0.73 0.69 -

Ni 91 75 53 -

Zn 160 870 330 -
Sédiments superficiels As 3.2 1.9 2.5 3.3

Cd 2.5 . 0.50 0.72 2.5

Cr 53 11 15 : 48

Cu 39 8.5 8.8 : 50

Pb 81 11 13 . 106

Hg 0.48 0.09 0.19 0.65

Ni 49 6 7.2 52

Zn 177 100 63 192

*Thunder Bay, partie est du lac Erié.
1 Environ 8 ki en ariont des chutes de Niagara.
I Niagara-on-the-Lake.

D’aprés Kauss (1983).
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distinction entre de telles sources de contaminants. Les
coﬁcen_trations de particules en suspension sont souvent
élevées, augmentent d’amont en aval et dépassent souvent
les limites fixées pour les matériaux dragués. La compa-
raison entre les concentrations dans les sédiments en sus-
pension et dansles sédiments superficiels, aux mémes sites,
ainsi qu’en amont et en aval, montre que pour certains
métaux et 3 certains endroits, il semble y avoir une cor-
rélation assez bonne, par exemple, dans |'est du lac Erié, ol
les concentrations de chrome sont supérieures a celles de
plomb et de Zinc. Dans la riviére Niagara, les sédiments de
fond ont toutefois des concentrations plus faibles que les
particules en suspension car il ne peut y avoir de sédimenta-
tion importante des particules les plus fines a cause du débit
élevé. A Niagara-on-the-Lake, les particules en suspension
qui pénétrent dans le lac Ontario ont des concentrations
plus élevées que les échantillons d’alluvion supetficielle
prélevés dans le lac. Cette différence peut étre expliquée
par la concentration organique plus élevée de la charge en
suspension (jusqu’a 10 % de carbone organique) et par les
configurations de dépdt dans le lac.

Entre 1978 et 1980, les particules en suspension
provenant de Niagara-on-the-Lake ont été régulierement
analysées par centrifugation, chaque semaine au cours des
derniéres années, pour déterminer les concentrations totales
de métaux toxigues comprenant le cadmium, le plomb et le
chrome (figure 30) (COA, 1981). On verra plus loin que,
par ordre de pourcentage biodisponible (facilement extrac-
tibie) dans les particules en suspension, on obtient le
cadmium, puis le plomb, puis le chrome. Les concentrations
totales des métatix toxigues dans les particules en suspen-
sion sur une période de 11 jours en 1980 indiquent une
variation d’environ 30 % de I'arsenic total (figure 31). II
n'est pas possible d’établif une corrélation entre ces vari-
ations et un paramétre quelconque, comme la charge totale
de particules en suspension.

Pour faire I'interprétation de la biodisponibilité des
métaux lourds dans les particules en suspension, il faut tenir
compte de la nature des matériaux en suspension. Les
centrifugeuses & grande vitesse risquant de détruire les
algues et le plancton animal, les «sédiments» en suspension
qui sont analysés aprés passage d'un grand volume d’eau
dans la centrifugeuse peuvent étre fortement organiques
et composés dans une large mesuie de matiére biotique
pulvériséé. Pour interpréter les caractéristiques saisonnidres
du transport des charges particulaires de métaux toxiques,
il faut donc disposer de renseignements (et ¢’est rarement le
cas) sur le phytoplancton saisonnier, le zooplancton, les
cycles de la population bactérienne et des plantes aqua-
tiques, les vitesses de décomposition des substances orga:
niques. Les plantes aquatiques accumulent les métaux,
lesquels enrichis d’alluvions d’origine organique sont
transportés en aval aprés leur dégradation (Blachford et
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Ongley, 1984). En général, il faut faire une plus grande
recherche sur le role des plantes aquatiques comme agents
de contrdle de la biodisponibilité des substances chimiques
toxiques /n situ et comme moyen de transport éventuel.

Les valeurs indiquées par Kauss (1983) et Thomas
(1983) pour les métaux lourds dans les particules en sus-
pension correspondent aux concentrations totales du métal.
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Figure 30. Distribution du cadmium, du plomB €t du chrome dans
les particules en suspension dans la rividre Niagara
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Ces concentrations donnent des renseignements importants
sut les charges totales et permettent de détecter les sources
principales mais n‘ont qu’une valeur limitée sur le plan de
leur signification biologique. Les techniques d’extraction
séquentielles ont été appliquées principalement aux sédi-
ments de fond pour déterminer les teneurs en métaux
toxiques biodisponibles. Les concentrations de métaux
lourds extractibles (0.5 N HCL) dans les particules en sus-
pension de la riviere Niagara fournissent une estimation
grossiére de la biodisponibilité du métal toxique particu-
laire (Kuritz, 1983) (tableau 12). Pendant une période de
11 jours en 1980, les concentrations de métaux extractibles
0.5 N HCL dans les particules en suspension étaient infé-
rieures aux valeurs données au tableau 12, mais les niveaux
étaient généralement les mémes en terme de concentration
totale. Peu de chercheurs ont appliqué les TES complétes
aux particules en suspension, I'un des inconvénients étant
de devoir utiliser des centrifugedses du type Westfalia sur le
terrain. Les nombreuses procédures analytiques rendent de
plus ces techniques laborieuses. Lum {communication
personnelle, 1983) a appliqué les TES aux particules en
suspension recueillies en 1982 dans la riviere Niagara.
Lorsque la fraction anthropogénique labile {(combinaison de
carbonate facilement extractible et de composés oxydés
en surface) est séparée des formes organique et résiduelle
(tableau 13), les pourcentages de Ni, Cu, Pb et Zn total
éliminés par extraction 0.5 N HCL sont plus faibles. Ces
données permettent de tirer deux conclusions générales :

1) Une petite fraction seulement (environ 30 %) du total
_ des métaux présents dans les particules en suspension,
est facilement extractible;

2) Des variations de concentration des métaux foxiques
dans les particules en suspension peuvent se produire
sur de courtes périodes.

En résumé, des charges importantes de métaux
toxiques peuvent étre transportées sous forme de particules
en suspension, méme dans des riviéres comme la riviére

Tableau 12. Comparaison des concentrations totales et des
concentrations extractibles par HCl 0.5 N, de métaux
toxiques contenus dans les sédiments en suspension, i

Niagara-on-the-Lake

. Total* Totalt Extractible}
Elément (ug/g [ppm]) (ug/g [ppm]) (ug/g [ppm])

As 16 14 11

Cd 3 5.6 2.4

Cr 80 173 31

Cu 100 69 39

Pb 100 117 62

Hg 0.69 0.87 0.23

Ni 53 69 24

Zn 330 - 159

* Valeurs de Kauss (1983) obtenues a partir d’un échan‘tillor-x.
+ Thomas (1983) moyenne sur 10.
$Kuntz (1983) moyenne sur 17 4 57.

* Tableau 13. Métaux immédiatement disponibles contenus dans les particules en suspension dans la rividre Niagara

Date dev
Péchantillon ~ Cd (ug/g [ppm])  Zn (ug/g [ppm]) P (ug/g [ppm))  Cu (ug/g [ppm])  Ni (ug/g [ppm])
82-06-01 2.4 120 (16) T 36 5.0
(57)* 33) (25) (7 )
82-06-16 2.2 78 24 3.0 6.1
(59) (31) (17) 7 )
82-06-22 11 46 9 4.0 6.0
(50) (22) (18 (8 (10)
82-06-30 1.8 63 18.5 5.5 6.0
(53) (27) (22) ( 6) 9
82-07-14 2.0 40 8.5 2.0 5.5
74 (1) (14) 38) (6
82-07-27 3.6 75 15.5 11 1
(86) (27 (15) (14) (18)
82-08-09 1.6 53 .16 4.8 | 9.9
(71) (23) (20) (8 (18)

*Les chiffres entre parenthéses indiquent les concentrations en pourcentages du total.

Source : K. Lum, communication personnelle, 1983.
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Tableau 14. Concentrations de produits chimiques organiques contenus dans les particules en suspension et les sédiments superficiels, dans le

lac firié, la riviére Niagara et le lac Ontario

Lieu

Type Bassins du

Riviére Niagara (cours

Rjvi¢re Niagara (cours Bassins du

d’échantillon Produit chimique lac Erié* supérieurt) inférieury) lac Ontario
Sédimentsen  Total des BPC ' 450 660 ’ 230 -
suspension Lindane ND ND 8 =
DDT total + métabolites 30 43 9 —
HCB ND 30 97 -
Mirex 20 15 130 -
Sédiments Total des BPC 86 960 2700 _ 85
superficiels Lindane - ND ND -
DDT total + métabolites 30 2 179 62
HCB - ND v 250 ' -
Mirex ND ND 640 10.2

*Station de Thunder Bay, représentative de ’est du lac Erié pour les sé_dirrie‘nts en suspension.
tStation de Tonawanda Channel, i quelque 8 km en amont des chutes de Niagara.
4 Station en aval des chutes de Niagara, 4 quelque 8 km en amont du lac Ontario.

ND — Non détecté.
D’aprés Kauss (1983).

Niagara, dont la charge moyenne en suspension est faible,
de 8.4 mg/L seulement. Pour 1a plupart des métaux, une
fraction beaucoup plus faible du total est biodisponible,
selon les techniques de pointe d’extraction séquentielle. Les
métaux sont généralement présents principalement sous
formes résiduelles minérale et organique.

Les particules en suspension de la riviere Niagara
montrent les mémes configurations générales pour les
contaminants organiques toxiques (Kauss, 1983) que pour
les métaux toxiques (tableau 14). Les écarts de concentra-
tion peuvent servir & déterminer les positions des sources.
Les meilleurs exemples en sont donnés par les différences
de concentrations de HCB et de mirex entre le lac Erié et le
cours supérieur de la riviere, au-dessus des prétendues
sources d'une part, et le cours inférieur de la rivigre, en
dessous de ces sources d’autre part. Une configuration
analogue est obtenue pour les sédiments de fond super-
ficiels, bien qu’en aval, dans le lac Ontario, les concentra-
tions moyennes dans les sédiments de fond superficiels
soient inférieures & cellés des particules en suspension dans
la riviere Niagara. Une bonne partie du matériau en suspen-
sion se sédimente rapidemeni prés de I'embouchure de la
rividre Niagara dans le lac Ontario, sur une petite fraction
seulement de la superficie du fond. Les produits chimiques

terme et intervalles de valeurs pour de nombreux produits
chimiques organiques (Kuntz, 1983) (tableau 15). Des
valeurs analogues pour les mémes produits chimiques ont
été obtenues par Kuntz et Warry (1983) et par Thomas
{1983). Les BPC, le mirex et le HCB sont trois des prin-
cipaux produits chimiques organiques toxiques hydro-
phobes (associés & des particules) dans le lac Ontario. Les
variations de concentration de ces produits chimiques
organiques dans les particules en suspension ont été enregis-
trées en 1979 3 Niagara-on-the-Lake (Warry et Chan, 1981a)
(figure 32). Ces variations dépendent probablement des

- types de sources, selon qu'il s’agisse d'une source ponctuelle

(mirex), d’une source multiple {HCB) ou d’une source dif-
fuse (BPC). Les concentrations des produits chimiques
organiques toxiques dans les particules en suspension sont
élevées et dépassent souvent les limites fixées pour le
dragage (ministére de I'Environnement de I'Ontario).
Utilisant une valeur de débit moyen de 6400 m3/s et une
concentration moyenne de particules en suspension de

Tableau 15. Concentrations de substances organiques chlorées
contenues dans les sédiments en suspension dans la
riviere Niagara, 3 Niagara-on-the-Lake

In;ewaile

organiques toxiques introduits dans la riviére se répartissent Produit Détectée Moyenne
. . . . . chimique (ppM) (ppM) (ppM)
rapidement sur les particules en suspension dans la riviére. e _
Total des BPC 100 590 30-2700
) ) HCB 100 72 3-442
En 1979, la collecte régulidre de sédiments en TeCB 08 72 1-248
suspension & Niagara-on-the-Lake est devenue la principale DCB 77 228 1-1286
technique de contrdle des charges de produits chimigues Mirex 68 10 1-258
Lindane 31 2 1-27

organiques toxiques dans le lac Ontario (Warry et Chan,
1981a) et a permis d'obtenir les valeurs moyennes a long

48

D’aprés Warry et Chan (1981a).
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Figure 33. Variations journaliéres des concentrations du total des
BPC et HCB dans les paiticules en suspension, dans la
riviere Niagara & Niagara-on-the-Lake (d’ aprés Kuntz,
1983).

8.4 mg/L pour la riviere Niagara, on peut calculer |a charge

et démontrer que les particules en suspension constituent
un moyen de transport important pour les produits chi-
miques organiques hydrophobes. Les particules en suspen-
sion provenant du site de Niagara-on-the-Lake et prélevées
chaque jour sur une période de 11 jours (Kuntz, 1983) ont
montré des variations limitées pour les BPC et HCB (figure
33). Les concentrations obtenues pour les BPC étaient plus
élevées et celles du HCB pratiquement identiques & celles
obtenues par le programme de collecte & long terme.

D’autres prélévements ont été effectués pour
déterminer les variations de concentration des produits
chimiques organiques dans les particules en suspension en
fonction du transport le long de la rivire Niagara. Les
résultats sélectionnés pour le DDT total et les tétrachloro-
benzénes constituent les exemples types des deux distribu-
tions les plus couramment obtenues (figure 34) pour de
nombreux autres produits chimiques organiques. La pre-
mieére distribution type pour le DDT total coinmence avec
des concentrations élevées dans les particules en suspension
au départ de fa riviére, avec une légére augmentation en
aval. Ce type de configuration correspond 3 des sources
diffuses en amont. On obtient, par exemple, une configura-
tion analogue pour le DCB. Le second type de distribution
est celui obtenu pour le TeCB, pour lequel les concentra-
tions a I'entrée sont faibles, ainsi qu’en aval, mais ol les
concentrations augmentent, jusqu'a dépasser parfois 80
pPM de TeCB, dans le cours inférieur de la riviére, en aval
des chutes de Niagara et des importantes décharges déja
mentionnées. On trouve la méme configuration pour le
mirex et pour le HCB, ce qui signifie que les composés
hydrophobes introduits dans la rividre sont déja fixés sur
des particules .ou bien qu’ils se séparent rapidement en
particules. Ce phénoméne de séparation est peut-étre dd 3
la turbulence au pied des chutes de Niagara et dans la gorge
de Niagara (Fox et coll., 1983). :

Répartition des produits chimiques organiques toxiques

Les études théoriques et expérimentales décrites plus
haut ont analysé les divers facteurs agissant sur la réparti-
tion des produits chimiques organiques entre 'eau, les
particules et la biote. Le plus important de ces facteurs est
la teneur en carbone organique particulaire, apparentée 3 la
lipophilie car on a vu que la séparation des «sédimentsy
peut étre prévue 3 partir des coefficients de partage octanol-
eau si l'on connait la teneur en substance organique des
sédiments. Les données recueillies 3 1'aide du systéme
200-L. APLE etdela centrifugeuse 3 grande vitesse Westfalia
pour déterminer les processus de transport des produits
chimiques organiques dans la riviére Niagara peuvent étre
examinées en termes de répartition dans les conditions
réelles sur le terrain (McCrea et coll., 1983). La phase
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aqueuse dans les eaux de surface du lac Ontario contient
99.9 % de pesticides chlorés, 100 % de HCB et 91 % de
BPC total. La plus grande partie des produits chimigues
organiques présents, dont la plupart ont de faibles coeffi-
cients Kd, sont en phase aqueuse. Dans la riviére Niagara, la
concentration des produits chimiques organiques en phase

particulaire, et donc la répartition de plusieurs pesticides

organochlorés hydrophobes ainsi que de HCB et de BPC,
varient fortement d’un bout a l'autre de la rividre. Par
exemple, les pourcentages trouvés en phase aqueuse a divers
sites dans la zone inférieure des Grands lacs sont élevés pour
le total des pesticides (tableau 16) mais faibles pour plu-
sieurs des produits chimiques organiques industriels forte-

ment hydrophobes. Ces derniérs font actuellement I’objet:

de graves préoccupations dans le réseau lac Ontario/riviére

Niagara. Dans les lacs s'effectue la répartition des produits
chimiques organiques sur les particules, suivie par la sédi-
mentation et I'enfouissement. La rividre Niagara est un
systéme actif de transport des sédiments en un site de

_formation de sédiments en amont de Niagara-on-the-Lake.

Les résultats montrent, -qu’en eau libre dans les lacs, la
plupart des substances organiques chlofées sont en phase
aqueuse alors que la phase particulaire est prédominante
pour les composés les plus hydrophobes (BPC, HCB et
mirex) dans les canaux de conhexion. Le sort et les trajets
de bioaccumulation des produits chimiques sont donc
contrdlés par les particules, mais a un degré plus ou moins
grand selon les paramétres discutés plus haut, les propriétés
du produit chimique et les caractéristiques limnologiques
de I’écosystéme.

Tableau 16, Pourcentage de contaminants organochlorés présents eén phase aqueuse (APLE)

Sites
‘ Lac Erié au point de départ
Produit chimique de la riv. Niagara (%) Niagara-on-the-Lake (%) Lac Ontario (3 stations) (%)
BPC 100 22 91
HCB 48 28 100
Mirex ND - ND ND
p.p’-DDT v - 94 70 : 100
¥-BHC 100 98 100
Total des pesticides 85 78 B 99

ND — Non détecté.
D’aprés McCrea et coll. (1983).
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Sur le cours de la riviere Niagara, la concentration en
nanogrammes pat litre de DDT (figure 35) dans la phase
particulaire augmente avec la distance en aval. Le HCB a
une distribution semblable a celle du DDT, mais sa source
est supposée en amont du point 6.8 sur la riviere Niagara.
Les concentrations en phase aqueuse du DDT et de I'HCB
sont plus élevées dans le lac Ontario qu’a |'entrée du lac
Erié. Le lindane fournit un exemple d'un autre extréme de
phase de transport de substances chimiques organiques. La
totalité de a-BHC et y-BHC (lindane) est transportée en
phase aqueuse et les émissions sur le cours de la riviére ne
font que s’ajouter a cette phase (figure 35). Le HCB est
fortement divisé en particules mais sa concentration en
phase aqueuse dans le lac Ontario est nettement supérieure
a sa concentration dans le cours supérieur de la riviére

Niagara et dans le lac Erié, peut-étre a cause d'un phéno-
méne de désorption des particules en décantation ou d’une
sédimentation des particules et de la création d’un nouvel
équilibre. Le mirex mérite une attention spéciale car il a
été, et il est encore, le plus sérieux contaminant du lac
Ontario. Bien qu’il soit fortement divisé en particules, on
en trouve dans les oeufs de mouettes au plus haut niveau
de la chafne alimentaire aquatique. Le mirex n‘a pas été
détecté en phase aqueuse par le systéme APLE (McCrea
et coll., 1983). A I'aide du APLE, Oliver (communication
personnelle, 1983) a détecté une concentration de mirex
d’environ 5 pg/L (ppa) dans «l’eau brute» du lac Ontario,
valeur inférieure 3 la limite de détection de McCrea et coll.
(1983).
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Tableau 17. Valeurs calculées et valeurs de référence des coefficients de partage pour des composés organiques

chlorés dans la rivi¢re Niagara

Produit Conc. totale dans Coeff. partagelog.  Coeff. partage log.
chimique Conc. dans les sédiments (ng/g) ’eau (pg/g) séd./eau oct./eau
BPC total 500 4.9 * 4.0-6.1,
HCB 49 5.7 5.5
~-BHC 1 2.8 3.5

D’aprés Kuntz et Warry (1983).

McCrea et coll. (1983) ont fait remarquer que dans la .

plupart des cas, au laboratoire, la détermination des pro-
priétés physiques des produits chimiques organiques se fait
dans I'eau distillée, ce qui peut rendre impossible I'extrapo-
lation aux &cosystdmes aquatiques réels et complexes. De
plus, sir le terrain, les produits chimigues organiques sont
en général de trois a six ordres de grandeur en dessous de
leur point de saturation, ce qui peut diminuer Vinfluence
de la solubilité sur la répartition. Bien que les valeurs
obtenues sur le terrain et celles obtenues au laboratoire ne
soient pas identiques, 'hypothése, sur une échelle brute,
soit d'une phase aqueuse, soit de particules en suspension,
concorde avec les prévisions qui peuvent étre faites 3 partir
des propriétés chimiques et physiques du contaminant.
Divers facteurs liés a I'écosystéme peuvent étre 3 l'origine
des différences par rapport aux valeurs prévues :

a) Augmentation des concentrations de particules en
'suspension, due & des processus biologiques;

b) Emissior par une source ponctuelle de contaminants
associés a des particules;

) Erosion des sédiments contaminés sur les berges;

d) Resuspension des sédiments de fond contaminés.

La répartition entre phase aqueuse et particules doit
vraisemblablement varier au cours du temps a cause des
variations de la charge des particules en suspension. La
concentration des ‘particules en suépe‘nsion a Niagara-on-the-
Lake égale en moyenne 2.8 mg/L sous la glace entre janvier
et mars 1981, augmente jusqu'a atteindre 8.0 mg/L. (3.1 a
23.2 mg/L) en moyenne, de mai & décembre, probablement

3 cause de la couverture de glace sur le iac Erié qui réduit.

I'apport de particules en suspension dans la riviére Niagara.
Le transport en phase aqueuse semble donc important
pendant les mois d'hiver. Pour faire une prévision significa-
tive de la répartition des produits chimiques organiques aux
sites pollués et donc du rdle des particules dans leur trans-
port, il faut disposer de données bien documentées sur les
variations saisonniéres des charges en suspension.

Kuntz et Warry {1983) ont calculé les coefficients de
partage sédiment-eau pour certains produits chimiques dans
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la riviere Niagara (tableau 17). La masse soluble est égale a
la différence entre la massé de produits chimiques donnés
dans I’eau brute et leur masse dans les particules en suspen-
sion. Les résultats concordent assez bien avec les données
publiées, fondés sur les mesures au laboratoire des coeffi-
cients de partage octanol-eau. A partir des analyses de
dépot des particules dans le lac Ontario, Oliver et Charlton
(1984) ont estimé {es coefficients de partage sédiment-eau
pour les chlorobenzénes et ont obtenu des résultats con-
cordant assez bien avec les valeurs prévues pour les produits
chimiques les plus hydrophobes {tableau 18). Toutefois, les
coefficients Ko déterminés sur le terrain sont nettement
plus élevés que les valeurs prédites pour les composés plus
solubles, ce qui peut s’expliquer par |'origine en grande
partie biotique des particules piégées dans les sédiments. La
répartition «apparente» peut donc faire intervenir un
facteur de bioconcentration (Oliver et Nicol, 1984).

Tableau 18. Compiraison des valeurs de Log Ko pour les particules
en sédimentation avec les valeurs calculées

Produit chimique Log Koc Log Koc*
HCB 58 5.09
1,2,4,5-TeCB 4.77 ’ 4.12
1,3,5-TCB ' 4.96 3.76
1,4-DCB 4.57 2.99

*Erablis 4 partir du coefficient de partage octanol-eau.

D’aprés Oliver et Charlton (1984).

Si le coefficient de partage (logarithme du rapport de
la concentration dans les particules sur la concentration

en solution) dépendait seulement de la solubilité ou des

propriétés connexes des produits chimiques organiques et
¢'il y avait toujours équilibre entre la phase particulaire
et la phase aqueuse, il serait facile de prédire la masse d'un
produit chimique transporté en phase particulaire (tableau
19; figure 36). Par exemple, dans la riviere Niagara, la
charge annuelle moyenne des particules en suspension est
de 8.4 mg/L. Etant donné cette valeur, environ 50 % ou
plus de produits chimiques toxiques et d’éléments ayant des
coefficients de partage supérieurs & 10° devraient étre trans-
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Tablesu 19. Pourcentage de contaminant dans la fraction particu-
laire (en supposant qu'il dépend uniquement du
coefficient de partage et de la concentration de solides
en suspension)

Cone. de-solides K (coefficient de partage)

en suspension 107 10 10° 10* 10® 10?

(mg/L) (% dans la fraction particulaire)

1000 1002 100 100 91 50 9

500 100 100 98 85 33 5

100 100 100 91 50 9 1
50 100 98 85 33 5 ol

30 100 97 75 © 2§ 3 0

10 100 91 50 10 1 0

5 98 85 33 9 0 0

1 91 50 10 5 0 0

1Zéro (0) signifie moins de 1 %; en supposant que toutes les eaux
naturelies contiennent une quantité fixe de solides en suspension,
la répartition a toujolrs une valeur finie.

2100% signifie plus que 99 %; en supposant que I’équilibre soit
atteint, il existe toujours une quantité finie en solution, méme
pour les composés les moins solubles.

portés sous forme de particules. La masse transportée en
phase particulaire augmente avec la concentration des
particules et avec le coefficient de partage.

Charges en phase particulaire dans la riviere Niagara

Les concentrations de produits chimigues dans un
milieu ainsi que les concentrations de particules en suspen-
sion et |'écoulement ont été utilisés pour calculer les
charges de produits chimigues solubles liés a des particules,
de la riviére Niagara au lac Ontario.

Comme on I'a déja mentionné, une grande partie de
la charge de métaux toxiques particulaires, 60 % ou plus
dans la plupart des cas, est sous forme non biodisponible.
La fraction biodisponible est celle qui a subi une sorption
sur les particules, ou qui, 3 divers degrés, a &té fixée de
maniére réversible ou irréversible dans les oxydes de fer et
de manganése ou sous forme de carbonates. i est important
d’estimer cette fraction de la charge de métaux toxiques
transportés en phase particulaire biodisponible. Une extrac-
tion 0.5 N HCL n’élirine pas les phases organiques qui
pourraient étre biodisponibles pour les 'détrivores, de sorte
que, pour certains métaux, la fraction biodisponible totale
risque d’étre plus élevée que celle indiquée ici. La moyenne
annuelle de la charge totale des particules en suspension
dans la riviere Niagara est de I'ordre de 2 millions de tonnes
métriques. La charge totale de métaux toxiques dans la
riviere Niagara est égale & plusieurs centaines de tonnes
métriques par an (tableau 20). Le pourcentage de la charge

‘totale des métaux toxiques dans les particules en suspen-

sion varie de 29 % & prés de 100 %. De plus, 1a proportion
de particules facilement extractibles varie entre 10 % et
58 % de la totalité des particules. Par conséquent, la quan-
tité de plomb biodisponible associé a des particules et
transporté par la riviére Niagara est voisine de 100 tonnes
métriques. Ces quantités sont beaucoup plus grandes que le
total des particules ou méme que les charges totales de
substances organiques toxiques transportées'par la riviére,

Tableau 20. Pourcentage de métaux toxiques particulaires transportés par la rivieére Niagara dans le lac Ontario,

en 1982

Charge totale

Total dans les sédiments

Extractibles* (%)

Total (%) dans les sédi- dans le total des

Elément (t métr./an) en suspension (t métr./an)  ments en suspension (%) sédiments (%)
cd <200 10 55 52
Pb 200 197 98 54
Cr 410 275 69 10
Cu 410 120 29 : 15
Zn 610 673 >100 59
Ni 200 154

77 14

="Exrtractible par HC10.5 N.

D’aprés Kuntz (1984).
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La quantité totale de produits chimiques organiques
toxiques transportés par la riviere Niagara est trés inférieure
3 la quantité de métaux toxiques. Pour les composés forte-
ment’ répartis, les variations de la charge totale sur une
période de trois ans (tableau 21) peuvent correspondre &
des valeurs moyennes de particules en suspe‘nsion plus
élevées en 1982 et 1980 qu’en 1981 (10.0 au lieu de
6.9 mg/L). Kuntz et Warry (1983) ont calculé le pout-
centage de produits chimiques organiques transportés par
les particules dans la rivitre Niagara entre 1979 et 1981
(tableau 22). Les variations observées sur la phase de trans-
b_ort des produits chimiques organiques correspondent en
gros aux valeurs prévues a partir des propriétés physico-
chimiques de ces composés. La totalité de la charge orga-
nique transportée par les particules est potentiellement
biodisponible car elle est présente ou exclue par sorption 3
la surface des particules ou par bioconcentration sur la

Tableau 21. Charges particulaires de produits chimiques organiques
transportés dans le lac Ontario (kg/an)

Produit : '

chimique 1980 1981 1982
Total des BPC 780 : 464 : 655
HCB 62 50 23
p.p-DDT 27 10 : 2
Mirex 8 3 13
Lindane ' 2 1 : 2

D'apfés Kuntz (1982).

matiére biotique. Les isoméres, des chlorobenzénes par
exemple, obéissent & un schéma de partage différent, ce qui
se traduit par des. pourcentages différents pour divers iso-
méres transportés par les particules (tableau 23). La plupart
des benzénes chlorés faibles sont transportés en phase
aqueuse, comme le [aisse prévoir leur faible coefficient Kow.

ROLE DES PARTICULES COLLOIDALES

La définition opérationnelle de la phase «aqueusey
regroupe. les substances de taille <0.45 um ou traversant
une centrifugeuse & grande vitesse. Les concentrations en
phase ¢aqueusey indiquées plus haut peuvent donc contenir
des «particulesy de taille <0.45 um, dont la surface peut
étre recouverte d’une pellicule organique, et des colloides.
Bien gu’on ait tendance a oublier le rdle des colloides dans
les systémes aquatiques, Leppard (1983) a signalé qu’il
était possible que les filaments colloidaux jouent un rdle
important dans le transport et la biodisponibilité des con-
taminants. Toutefois, peu de chercheurs ont envie d'étudier
ce role ou disposent des instailations pour le faire. La
centrifugeuse 3 grande vitesse, par exemple, n’est utilisée
qu'a de rares endroits. Il semble que dans la plupart des cas;
le filtre de 0.45 um ou le filtre Millipore soient les prin-
cipaux outils utilisés dans la recherche pour la séparation
des phases «aqueuse» et particulaire.

Les colloides sont des particules éhérgée‘s électrique-
meit et présentant une grande surface extérieure, favorisant

_ Tableau 22. Pourcentage de produits chimiques organiques particulaires transportés par la rivitre Niagara dans

le lac Ontario, 1979-1981

Total (%) dans les sédi-

Produit Total dans les sédi-
chimique Charge totale (kg/an) ments en suspension (kg/an) ments en suspension
Total des BPC 2200 850 39
Total DDT ’ 20 41 100
Mirex 20* 8 42
Lindane 400 2 1

*yaleur fausse car le mirex est difficile a détecter dans les échantillons d’eau brute; il est probable que le mirex

‘soit presque & 100 % transporté par des particules.

Draprés Kiintz et coll. (1982).

Tableau 23. Pourcentage d'isoméres de chlorobenzénes particulaires transportés par la rividre Niagara dans le

lac Ontario, en 1982

Total dans les sédi- Total (%) dans les sédi-

Isomére Charge totale (kg/an) ments en suspension (kg/an) ments en suspension (%)
1,4-Di 987 2 1
1,2-Di ) 987 2 1
1,2,4-Tri 200 27 13
1,2,3-Tri 200 2 - 1
1,2,3,4-Tetra 200 27 13

D’aprés Oliver et Nicol (1982).
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la sorption. Dans la plupart des écosystémes aquatiques
d'eau douce, la concentration des particules en suspension
et la turbulence sont les facteurs les plus importants dans la
floculation des colloides. Les colloides peuvent porter une
charge positive ou négative et peuvent donner lieu a diverses
réactions de sorption-désorption selon les caractéristiques
chimiques du milieu aqueux et les échanges entre les pro-
duijts chimiques et les ions. La surface des colloides est
souvent recouverte d‘une pellicule organique ou d’une
pellicule de- Mn ou Fe et ces phases favorisent mieux
I'accumulation des polluants que les processus d'échange.
_Les substances organiques colloidales sont facilement bio-
dégradables par processus microbiens, de sorte que les col-
loides peuvent jouer un réle important au stade initial de
la bioaccumulation des contaminants. De nombreux col-
loides naturels présents dans les riviéres sont des polyméres
d’acide humique. En libérant des protons, ils se chargent
négativement, sont hydrophiles et interagissent avec les ions
métalliques pour former des complexes organométalliques
par échange ionique, adsorption superficielle ou chélation.
Ces colloides humiques peuvent représenter jusqu‘a 15 %
du carbone organigue contenu dans les sédiments et peuvent
contribuer au lessivage des métaux des sédiments de fond,
comme dans les horizons du sol. L'importance des parti-
cules colloidales a été établie par Karickhoff et coll. (1979) :
ayant mis des échantillons d’eau dans une centrifugeuse 3
10 000 tr/min pendant un maximum de 1 h, ils n“ont pu
éliminer le paraquat fixé sur des colloides de la phase
«aqueusey. Les substances colloidales contenues dans I'eau,
souvent composées d’acide fulvique ou humique, contien-
nent divers groupes fonctionnels : COOH, OH, C=0, NH,
et SH,. Les liaisons 3 la surface des colloides organiquies
peuvent se faire par échange ionique, échange de protons,
liaison hydrogéne, forces de van der Waals, complexation
par coordination et liaison hydrophobe. On peut établir un
lien entre la mobilité de la particule mesurée par électro-
phorése par Hart (1982) et les surfaces colloidales micro-
scopiques précipitées sur divers substrats particulaires.

Lors d'une conférence de I'OTAN (Leppard, 1983)
portant sur la spéciation des métaux dans les eaux natu-
relles, on avait noté qu’il était nécessaire d’entreprendre des
études sur le réle des collojdes (en particulier des filaments
d’erigine phycologique) dans le transport et la biodisponi-
bilité des métaux et des substances chimiques organiques.
Actueliement, on ne dispose que de renseignements peu
nombreux. sur le réle effectif des colloides dans ie transport
et la biodisponibilité des contaminants toxiques. Un point
important est & noter (Leppard 1983) : lorsqu’on étudie les
effets biologiques des métaux au laboratoire ou dans des
enclos artificiels sur le terrain comme les limnocoraux, il
faut également mesurer la respéciation des métaux car les
effets peuvent trés bien ne pas résulter du métal initial mais
du métal sous sa nouvelle forme. Une autre question con-

nexe, mal comprise mais essentielle, porte sur la capacité
des organismes a influencer eux-mémes, par des excrétions,
la spéciation des métaux a |'état de traces qui se trouvent 3
proximité, comme, par exemple, pour les racines des plantes
dans les sols. Les colloides restent souvent ignorés dans les
recherches aquatiques en raison des difficultés rencontrées
pour les séparer et les analyser; des techniques de plus en
plus sophistiquées doivent étre mises au point pour mesurer
les espéces métalliques dans les eaux naturelles. Actuelle-
ment; la classe intermédiaire de substances colloidales qui
se situent entre les phases «particulaire» et «soluble» n’a
pas encore fait i‘objet d‘une étude appropriée dans les
rivieres et les lacs. Burnison et Leppard {(1983) ont dé-
couvert que des filaments (rubans organiques colloidaux de
0.005 um de diamétre et de 0.5 um de longueur) peuvent
étre présents dans certains lacs 3 des concentrations allant
jusqu’a 7 mg/L ou aussi élevées que la charge de particules
en suspension dans de nombreux cours d’eau contaminés.
Burnison et Leppard {1983) ont mis au point une technique
de filtration pour séparer les filaments (figure 37) de sorte
& pouvoir mesurer les concentrations de métaux toxiques
et éventuellement de substances chimiques organiques
toxiques en présence. A I'aide de cette méthode de sépara-
tion, ils ont trouvé que la fraction de particules <0.45 um
recueillies par ultrafiltration par fibre tubulaire (poids
moléculaire >50 000) était composée de colloides, de trés
petites bactéries et d’une grande quantité de filaments.
Cette fraction peut &tre divisée en granules et en flocons. La
fraction soluble, contenant des substances de poids molécu-
laire <60 000 peut étre mise sous forme de flocons mais ne
peut pas étre éliminée par centrifugation et n’est pas con-
sidérée comme une fraction «particulaire» importante.

Ecran Nitex 30 um*

l

Filtre en fibres de verre 0.65 um*
l

Filtre membrane 0.45 pm*

Grosses particules

Fines particules

NUCLEPORE BST-1
ULTRAFILTRATION — FIBRES TUBULAIRES

%——- Fraction colloidale*
-; o

Fraction soluble*

Filtrat

IR

Figure 37. Isolation des filaments colloidaux de I'eau du lac, par
séparation physique observée par microscopie de la
transmission des électrons (d’aprés Burnison et Leppard
1983).
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La chimie des colioides a une grande influence sur la
spéciation des métaux toxiques dans I'eau. Les études de
spéciation des métaux ont connu un essort considérable il
y a une quinzaine d‘années lors de la découverte de la
méthylation naturelle du mercure dans les systémes aqua-
tiques. Depuis, des progrés importants ont été réalisés dans
les techniques d’analyses; le plus récent et le plus important
est peut-étré la technique par chromatographie gazeuse/
absorption “atomique Utilisée pour le plomb et I’étain
alcoylés. Pour I'analyse des échantillons environnementaux,
on ne dispose que d’un nombre limité de ces systémes,
par exemple un Perkin-Elmer 4000 programmable & absorp-
tion atomique, combiné avec un chromatographe 3 phase
gazeuse Hewlett Packard série 5880A. Les analyses
d'espéces dans divers milieux ont pour objectif principal
d"établir une relation entre |'exposition et la toxicité. Alors
que la chimie analytique a réduit les limites de détection
des métaux toxiques jusqu’a des niveaux de quelques parties
par trillion, les tests de toxicité sont encore couramment
fondés sur les concentrations de métal total et sur une
intense toxicité. Les concentrations totales de métal dans
«I’eau» sont en général de I'ordre de 10 ppM (Cu, Ni, Zn,

Pb), de 1 ppM (Cd, Hg), ou inférieur. Les tests de forte’

toxicité utilisent des concentrations beaucoup plus élevées.
_Si I'on déterminait les espéces métalliques avec des concen-
trations totales de métal aussi faibles, .on trouverait des
concentrations de I’ordre de quelques ppt par espéce. A des
concentrations métalliques aussi faibles, les toxicités ne
sont pas quantifiées et risquent en fait d'étre inquanti-
fiables. La toxicité des métaux ioniques peut étre réduite
par les substances organiques colloidales comme, par
exemple, V'exudation des algues. D’autre part, pour les
métaux dont la concentration est de quelques ppt, comme
les organométalliques (Hg, Pb, As, Sn), la toxicité est
souvent plus élevée que pour les ions métalliques libres
{Chau et Wong, 1981). Batley (1983) a énuméré les
moyens de déterminer la spéciation de petites particules
métalliques :

a) Modélisation chimique : _
Se limite en général aux systémes libres de colloides arti-
ficiels car on connait mal I'ensemble des interactions
risquant de se produire.

b) Techniques expérimentales de séparation :

A l'aide d'électrodes sélectives ne réagissant qu’avec les
métaux libres; séparation physique selon la taille des
particules a l'aide d’ultracentrifugeuses ou de colonnes
Sephadex pouvant séparer divers colloides de poids molécu-
laires compris entre 500 et 300 000 et quon peut ensuite
analyser pour déterminer la teneur en métaux et carbone
organique.
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c) Techniques de dialyse :

Pour les fractions de trés faibles poids moléculaires.

d) Extraction par solvant :

Pour éliminer les métaux complexés par les radicaux
organigues.

e) Chromatographie en phase liquide 8 haute pression
f) Colonnes de résine de chélation

g) Techniques d’électrodéposition :

Comme le décapage potentiométrique ou anodique.

h) Lumiére ultraviolette :

Pour ne décomposer que les colloides organiques.

Il existe donc diverses technigues permettant de
séparer «l'eauh en fractions ou especes, la grosseur des
colloides et particules leur permettant de passer 3 travers
des centrifugeuses et filtres de 0.45 um (Batley et Florence,
1976; Hart et Davies, 1977; Figura et McDuffie, 1980). Les
résines chélateuses utilisées pour séparer les espéces métal-

_ liques ioniques et colloidales ont montré que la plus grande

partie du cuivre, du plomb et du cadmium en présence dans
les eaux natureiles sont sous formes colloidales. Il devient
alors évident que les eaux naturelles contiennent des
quantités considérables de certains métaux toxiques associés
a des colloides. Si on considére ces colloides comme des
«particulesy, c’est pour une raison purement technigue. Ce-
pendant, le réle des colloides dans le transport, I'enfouisse-
ment et la biodisponibilité ne doit pas servir & la fois les
intéréts des chimistes d'une part et ceux des biologistes et
des géochimistes d’autre part. Les chimistes veulent étudier
les substances «solubles» ou les concentrations dans I'eau
brute, tandis que les autres s'intéressent aux particules en
suspension.

ROLE DES MICRO-COUCHES SUPERFICIELLES

Les substances chimiques organiques' toxiques sont
associées 3 des particules transportées par I'eau, principale-
ment parce qu’elles sont hydrophobes et tentent de se
situer 3 la surface de séparation entre |'eau et un autre
milieu, comme entre I'eau et |'air. Les couches superficielles,
riches en lipides, favorisent la dissolution des substances
chimiques organiques. On analysede plus en plus les micro-
couches superficielles pour déterminer leurs composants en
substances chimiques toxiques, Elles peuvent contenir des
particules biotiques et abiotiques dans des proportions
variables. L’Institut national de recherches en hydrologie




Tableau 24. Concentrations maximales de certains hydrocarbures chlorés dans trois compartiments de la rividre

Niagara

Concentration maximale

Produit chimique Micro-couche (ng/L)

Eau souterraine (ng/L)

Sédiments en
suspension (ng/g)

Total des BPC 57
Heptachlore-époxyde 23
a-Endosulfan 20
Lindane (y-BHC) 0
HCB -0

39 310
0 0
0 14
0.9 0
0 36

D’aprés Maguire et coll. (1983).

vient de mettre au point un dispositif permettant de pré-
lever, 3 bord d'un bateau, des échantillons de la couche
‘ superficielle afin d‘obtenir des volumes importants de
nappes en surface qui peuvent ensuite étre traitées dans le
systéme APLE ou par une autre méthode et permettre ainsi
d’évaluer le rdle des couches superficielles dans le transport
et la biodisponibilité des contaminants. Maguire et coll.
(1983) ont prélevé des échantilions de micro-couches,.
d’eaux souterraines et de particules en suspension dans la
riviere Niagara (tableau 24). Les valeufrs étant modifiées

par la turbulence, les concentrations doivent donc étre
considérées comme des valeurs instantanées. Bien que ces
données ne montrent que des différences intéressantes de
concentration pour les BPC, des concentratiors mesurables
d’'heptachlore-époxyde (concentration maximale de 22.6
ng/L) ont également été trouvées dans la micro-couche. ||
ne semble pas probable que la micro-couche soit un milieu
de transport important mais la présence de particules bio-
tiques dans la couche peut jouer un rdle important dans la
biodisponibilité des contaminants.
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CHAPITRE 6

Enfouissement des métaux toxiques et substances

chimiques organiques

L’ouvrage de Forstner et Wittmann (1981) donne une
bonne description de la fagon dont on utilise les carottes de
sédiments pour étudier I'historique de l'introduction de
métaux dans les lacs, rivieres et réservoirs. Les données
relatives aux principaux cours d'eau de la République
fédérale d’Allemagne montrent le role important joué par
les sédiments de fond des riviéres en tant que puits ultime
de nombreux métaux toxiques (figure 38). On voit que le
zinc provénant d’une zone urbaine crée une pollution
&vidente observée dans les petites et grosses particules des
sédimenits de fond d'une rivigre (figure 39). Dans les réseaux
hydrographiques; on peut utiliser la concentration des
contaminants dans les sédiments de fond pour détecter les
sources importantes de métaux toxiques. On peut aussi
évaluer le degré relatif de pollution anthropogénique
mais il faut toutefois tenir compte de diverses variables,
cormme la grosseur des particules et la teneur en substances
organiques, en utilisant : les facteurs de correction du
quartz; les rapports d’'éléments; la séparation et I'analyse
granulométriques des particules uniformes. La biodispo-
nibilité potentielle des contaminants associés 3 des sédi-
ments de fond devient un facteur important lorsqu’il faut
évacuer, sur des terrains, dans d’autres secteurs d’un systéme
rivitre-lac, ou dans les mers ou océans 3 proximité, les
matériaux excavés par les dragues.

Les sédiments de fond provenant de plusieurs grands
cours d’eau d’Europe ont été analysés pai des méthodes
d’extraction sélective (Calmano et Forstner, 1983) (figure
40) en vue d’obtenir des renseignements utiles sur la bio-

disponibilité potentielle des métaux toxiques. Les données

ainsi obtenues suggérent que dans les sédiments de fond des
rividres, le surplus de métaux toxiques introduits dans les
écosystémes aquatiques par des sources anthropogéniques
existe en général sous des formes chimiques relativement
instables. Comine on I’a déjd mentionné, la phase d*accumu-
fation la plus importante pour les métaux a l'état de traces
est la fraction facilement réductible qui peut étre éliminée
par hydroxylamine acidifiée. Mais les métaux toxiques
apparaissent dans les sédiments de fond sous diverses.
phases. Forstner (1982) a construit un tableau des prin-
cipales phases d’accumulation pour les métaux toxiques
dans les sédiments de fond, indiquant les processus qui
maintiennent les métaux dans cette phase (tableau 25).
Dans le lac de Constance par exemple, la plus grandve parfie
du zinc est déposée essentiellement sous forme de carbonate
(Forstner et Wittmann, 1981) (figure 41).

Les particules ne se limitent pas aux substances qui
peuvent traverser un tamis de 2 mm. Pour déterminer le
transport et les phases de dépdt des métaux toxiques, une

Tableau 25. Mécanismes d’enrichissement des métaux dans les sédiments lacustres

-Hydroxyde
-Carbonate
Débris rocheux, -Sulfure Substances Oxydes de fer
déchets solides, -Phosphate - organiques aqueux Carbonate
Mécanismes détritus organiques métalliques réactives (autochtones) de calcium
Liaison inerte XXX (x)
Adsorption (x) ' (x)
fchange ionique x (x) x x (x)
Coprécipitation XXX X
Précipitation C XX C Cc

Floculation XX

xxx — Processus le plus important.
x — Processus le moins important.
(x) — Processus pouvant étre important.

C — Sous-couche des «pellictiles».

D’aprés Forstner (1982),
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autre approche consiste 3 utiliser la séparation par densité.
Dossis et Warren (1980) ont ainsi séparé des fractions de
densité différentes dans des sédiments de fond provenant
du golfe de Spencer en Australie-Méridionale. Les concen-
trations de zinc sont maximales dans les fractions ayant la
densité la plus faible (débris organiques) et la densité la
plus forte (minéraux lourds). Le pourcentage en poids le
plus élevé se trouve toujours dans les grains de quartz et la
masse de zinc se répartit entre trois types différents (figure
42), qui sont : des «conglomérats» d’argile et de carbonate;
des fragments de coquillage; des minéraux lourds.

MERCURE CONTENU DANS LES SEDIMENTS DE
FOND DU RESEAU DES RIVIERES
WABIGOON/ENGLISH

Les sédiments de fond du réseau de la riviére
Wabigoon (figure 43), en aval de Dryden, contiennent la
plus grande partie du mercure rejeté par une usine de
chloralkali qui a fonctionné a Dryden pendant 12 ans
(Allan et coli.-, 1984). Les concentrations générales de
mercure dans les sédiments des lacs extérieurs au systéme
sont de. I'ordre. de 100 a 200 ppM, comme celles des sédi-
ments du lac Wabigoon, juste en amont de Dryden. Sur une
bonne distance en aval de Dryden, la concentration du
mercure total dépasse 1 ppm sur une couche de 5 cm & la
surface des sédiments de fond (figure 44). La distribution
des concentrations de mercure en fonction de la profondeur
dans les carottes de sédiments de fond du lac Clay, premier
grand bassin de sédimentation.a 75 km en aval de Dryden,
indique que les valeurs élevées obtenues en 1971 a la surface
se trouvaient 3 3 cm de profondeur en 1980 (figure 45). 1|
faut toutefois noter que la resuspension en amont des sédi-
ments contaminés maintient les concentrations de mercure
total dans les sédiments superficiels dans le lac Clay & un
niveau élevé de 2 & 3 ppm, méme en 1980.

METAUX TOXIQUES CONTENUS DANS LES
SEDIMENTS SUPERFICIELS DES GRANDS LACS

L'ouvrage de Thomas et Mudroch (1979) donne les
distributions de nombreux métaux toxiques dans les sédi-
ments de fond superficiels de la zone orientale des Grands
lacs. Les.distributions ont été tracées pour chacun des cing
Grands lacs et on peut reconnaitre deux configurations
principales tenant compte des contributions géologiques et
anthropogéniques. La distribution du cadmium (figure 46)
indigue que les apports anthropogéniques de ce métal sont
plus élevés dans le lac Erié et en aval, dans le lac Ontario.
Les distributions du mercure, du zinc et du plomb suivent
une configuration analogue. On observe une autre configu-
ration pour des métaux comme le cuivre (figure 47) qui,

dans le lac Supérieur et la baie Georgienne, est en grande
partie d’origine géologique naturelle et lié a I"érosion de la
roche mére minéralisée. Le chrome et le nickel suivent la
méme configuration que le cuivre, probablement pour les
mémes raisons.

METAUX TOXIQUES CONTENUS DANS LES
SEDIMENTS DE FOND DE LA RIVIERE NIAGARA
ET DU LAC ONTARIO

Un échantillonneur USBM-54 a été utilisé pour
recueillir les sédiments de fond sur une épaisseur de 3 cm
dans la riviere Niagara. L’échantillon est protégé par un
seau qui I'empéche d’étre emporté par |I'eau. Les sédiments
de fond sont surtout composés de sable. Le lac Erié et le
fac Ontario sont des sites qui étaient pollués par le mercure
provenant d’usines de chloralkali situées en amont. Les
concentrations de mercure dans les sédiments de fond
(Kuntz, 1984) (figure 48a) sont en général faibles et ne
dépassent pas la limite de 300 ppM de Hg total, fixée pour
les matériaux excavés par dragage. Sauf dans certains cas
isolés, on n'observe pas de dépdt de mercure dans la riviére.
La distribution du mercure dans les sédiments de fond pet-
met d’indiquer les zones dans la riviére ol I'on soupgonne
la présence de sources de mercure. Dans le cours supérieur
de la riviére, les concentrations de mercure dans les sédi-
ments de fond montrent une différence d’un facteur au
moins égal & 10 entre la rive américaine et la rive cana-
dienne. Les zones de fortes concentrations d’arsenic coinci-
dent avec les zones de fortes concentrations de mercure.
Les concentrations de ces deux éléments diminuent en aval
des chutes de Niagara. On ne sait toujours pas si les sites en
amont sont des zones de sédimentation temporaire avant la
resuspension et le transport en aval vers le lac Ontario. Lors
de la détermination des métaux extractibles (0.5 N HCL),
comme le cadmium (figure 48b), on a trouvé la méme
distribution générale de concentrations,

Le lac Ontario comporte trois bassins de sédimenta-
tion qui sont, d’ouest en est, celui de Niagara, de Mississauga
et de Rochester, et qui ont des taux de sédimentation
respectifs de 0.75, 0.70 et 2.59 millions de tonnes par an
(figure 49). Les études sur I'enfouissement des contaminants
ont été pour la plupart effectuées prés de I'embouchure de

la riviére Niagara ou au centre du bassin Niagara, car les

processus de sédimentation sont rapides & ces endroits, ce
qui rend les enregistrements historiques d’introduction des
contaminants plus facile & reconnaitre. La riviere Niagara
est la principale source de sédiments en suspension pour
le lac Ontario (figure 49). Les particules introduites dans le
lac Ontario par la riviére Niagara le sont sous forme de céne
de déversement (ou courant) qui est dévié vers I'est par la
barre de Niagara et se mélange alors avec les courants de
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Figure 43. Concentrations de mercure dgns les carottes de sédiments de fond provenant de la rivitre
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Figure 44. Courbes approximatives des concentrations de mercure (ug/g) dans
les sédimerits superficiels du réseau des rivitres Wabigoon/English,
1980. Echantillons fournis par Phelger Corer (d’apres Parks et coll.,
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Figure 47. Distribution du cuivre dans les sédiments de fond superficiels de la zone orientale des Grands lacs (d’aprés Thomas-et Mudroch, 1979).
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F'igure 50. Bathymétrie et site de forage au jet (a) et distribution du mercure aprés.correc-
tion du quartz (b) dans la barre de la riviére Niagara, lac Ontario (d'aprés Sly,

1983b).

circulation du lac Ontario. La plupart du temps, la circula-
tion globale dévie le courant de la riviére vers les rives sud
du lac. A I'endroit exact ou la riviere Niagara se jette dans
le lac Ontario se trouve une zone d’affouillement, profonde
de 22 m. La barre de Niagara est située plus au large, 3
I'extérieur de cette zone (figure 50a). La partie intérieure et
la partie extérieure de la barre de Niagara sont formées par
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sédimentation des particules provenant des rives a |'ouest de
la riviere Niagara. Les sédiments de la barre extérieure sont
probablement d'origine glaciaire. Le courant principal de la
riviere Niagara, sortant 3 I'est et au nord-est de I'embou-
chure de la riviere, est défini par des chenaux d'érosion, Des
matériaux trés fins en suspension peuvent étre transportés
au-dessus de la barre vers |'ouest-nofd-nord-ouest.
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Figure 51. Distribution de mercure dans les carottes de sédiments. La vitesse
de sédimentation dans la carotte (A), mesurée par datation au
137Cs, est égale & 1 cm/an (d’aprés Mudroch, 1983).
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Figure 52, Distribution du DDT total et des BPC dans les sédiments de fond superficiels du lac Michigan

(0.3 &4 3 cm) (d’aprés Frank et coll., 1981a).




Les principales zones d’enfouissement toxiques (et
les substances chimiques organigues) se trouvent sur le lit
méme du lac, juste & la bordure extérieure de la barre. A cet
endroit se trouve une zone de sédiments de fond 2 forte
téneur en soufre et en substances organiques, qui corres-
pond 3 la zone de concentration maximale de mercure,
aprés correction du quartz, dans les sédiments de fond
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superficiels {Sly, 1983b) (figure 50b). Une partie des con-
taminants associés a des particules se déposent & |'endroit
ou ils pénétrerit dans le lac, dans le cone de la riviere
Niagara. La plus grande partie des particules fines en sus-
pension dans le céne sont transportées plus loin dans le lac
Onitario et sont déposées sur une vaste superficie. Dans le
lac Ontario, la distribution en profondeur de plusieurs
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Figure 53. Distribution du total des BPC et du mirex dans les sédiments de fond s'uperﬁciels du lac Ontario (3 cm de ptofondeur)
(d'aprés Thomas, 1983).

68




métaux toxiques (Hg, Pb, Cu, Zn et Cr) dans des carottes de
sédiments de fond provenant du bassin ouest du lac Ontario

indigue que la riviere Niagara est la principale source de ces

métaux. Ces carottes ont permis d’enregistrer récemment
une diminution considérable de la charge de mercure pro-
venant de la rividre Niagara (figure 51). Dans cette zone de
sédimentation rapide, des diminutions ont également été
enregistrées pour d‘autres métaux. La distribution du mer-
cure indique que cette zone, ol la concentration de mercure
dans les sédiments superficiels était autrefois maximale, a
maintenant des concentrations dans les sédiments super-
ficiels inférieures a celles enregistrées dans les sédiments
superficiels situés plus & l'intérieur du lac. 1l s’agit-13 d’un
effet secondaire de la sédimentation qui permet I'assainisse-
ment 2 long terme des lacs pollués par enfouissement des
contaminants dans les sédiments de fond. Le fait que les
concentrations extrémes soient rapidement enfouies est en
partie compensé par la lenteur de I'enfouissement et par la
biodisponibilité continue du contaminant en d’autres sites
initialement moins pollués. Les sédiments actuellement les
plus contaminés restent dans les profondeurs ol il vy a
mélange des organismes benthiques alors que les concentra-
tions maximales des contaminants plus anciens prés de
I'enbouchure de la riviére Niagafa se' trouvent maintenant
en dessous de cette profondeur.

SUBSTANCES ORGANIQUES TOXIQUES
CONTENUES DANS LES SEDIMENTS
.SUPERFICIELS DES GRANDS LACS

La distribution des substances organiques toxiques

dans les sédiments superficiels de la” zone orientale dés -

Grands lacs a fait I'objet d'études nombreuses et systéma-
tiques. Des diagrammes de distribution des contaminants
principaux, comme le mirex; les BPC et le DDT ont été
publiés pour chacun des cing Grands lacs. Les résultats
montrent que les sédiments de fond de ces lacs, et par extra-
polation les sédiments de ford d’autres lacs et réservoirs,
sont des puits importants ou sites éventuels d’enfouisse-
ment des substances chimiques organiques des écosystémes

aquatiques. Les distributions obtenues nous renseignent .

sur les zones ou sites de charge maximale et permettent
d’analyser les tendances 3 long terme. L'Institut national de
recherches en hydrologie a mis au point une mini-drague
Shipek a doubles godets en acier inoxydable pour recueillir
les sédiments de fond superficiels, mais toute une gamme de
dragues sont disponibles dans le commerce pour les sédi-
ments de fond. Les distributions du BPC total et du DDT
total dans les sédiments superficiels du lac Michigan sont
indiquées & la figure 52 (Frank et coll., 1981a). La distribu-
tion du BPC et du mirex dans le lac Ontario (figure 53)
(Thomas, 1983) a été déterminée 3 partir de la méme grille
d’échantillonnage de 10 km des sédiments superficiels et a

I'aide de la drague Shipek. Le niveau moyen du BPC dans le
Iacanutario est de 57 ppM. Le DDT et ses métabolites sont
présénts & une congentration totale moyenne de 42.8 ppM;
les concentrations de BPC dans le lac'Ontario peuvent étre
comparées avec les concentrations supérieures a 20 ppM
observées dans des zones limitées du lac Michigan. Thomas
(1983) a expliqué comment on a utilisé les sédiments super-
ficiels pour montrer que la riviére Niagara était la source des
charges de BPC et de mirex contenus dans le lac Ontario. La
trajectoire suivie par les contaminants liés 3 des particules

.dans le lac Ontario peut étre déterminée 3 partir des distri-

butions de BPC et de mirex. Les analyses actuelles du TCDD
(tétrachlorodibenzoparadioxine) dans quelques échantillons
de sédiments semblent également donner la méme configu-
ration (figure 54). Les distributions de nombreux produits
chimiques organiques dans les sédiments superficiels des
Grands lacs ont donné des résultats extrémement intéres-
sants en ce qui concerne les principales sources d’ol pro-
viennent certains produits chimiques organiques toxiques.
Par exemple, les distributions de BPC dans les sédiments
superficiels permettent facilement de mettre en évidence
I'apport de BPC provenant de la baie de Saginaw (Michigan)
dans le lac Huron, surtout lorsque les concentrations sont
normalisées en fonction de la teneur en quartz {Frank
et coll., 1979b) (figure 55). Plus récemment, Kaminsky
et coll. (1983) ont utilisé des sédiments superficiels pour
faire une premiére estimation des distributions de CB et de
CT (figure 56) dans le lac'Ontario. Appliquant la technique

‘consistant. 3 utiliser des produits chimiques organiques
“uniques pour remonter..a leurs sources, ils ont découvert

que deux composés chlorofluorés trouvés dans les sédiments
du lac Oritario provenaient d’une source située 3 plus de
100 km sur le cours de la rivigre Niagara.

SUBSTANCES ORGANIQUES TOXIQUES DANS
LES SEDIMENTS DE FOND DE LA RIVIERE
"NIAGARA ET DU LAC ONTARIO

On a utilisé les sédiments superficiels de la riviere

'Nlagara pour détecter les zones sources. Par exemple, la

distribution de I’HCB (figure 57) montre que les principales

sources se trouvent du cdté américain de la rividre. Cepen-

dant, la concentration maximale de 110 ppM a &té observée
prés de la rive canadienne, en aval des chutes de Niagara
et loin de toute source immédiate. Des configurations
semblables ont été trouvées pour le mirex et le TeCB. Les

. concentrations les plus élevées de mirex (890 ppM) et de

TeCB (211 ppM) dans les sédiments superficiels ont &té

.observées juste en aval de la principale source probable de

ces composés. La distribution des concentrations de BPC
{figure 57) et de DCB est plus proche de celles indiquées

“plus haut pour lés métaux toxigues, car les sources princi-

pales étaient détectées dans le cours supérieur de la rividre
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Figure 55. Distribution des BPC aprés correction du quartz dans les sédiments de
fond superficiels du lac Huron, baie Gebrgieme et North Channel (0 a
3 cm) (d’aprés Frank et coll., 1979b).
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Niagara, du coté des Etats-Unis. La concentration maximale
de BPC dans les sédiments de fond est de 17.9 ppm. La
distribution du DCB montre que le lac Erié déverse une
quantité ‘importante de ce produit mais que s’y ajoutent les
charges provenant des sources américaines situées en amont
des chutes de Niagara. |l faut noter que I’apport principal
de produits chimiques provient de I‘usine de traitement des
eaux de Niagara Falls (NFWSTP), située juste en aval des
chutes, mais que le débit élevé et la turbulence dans les
gorges de Niagara empéchent toute sédimentation dans
cette partie de la riviére. Lorsque les contaminants trans-
portés par la rividre Niagara pénétrent daiis le lac Ontario,
la plupart des particules et leur charge chimigue associée
se déposent prés de I'embouchure de la rivigre. Seules les
particules les plus petites et les substances en solution

" pénétrent davantage dans le lac ol elles interagissent avec

les processus de circulation et les particules du lac provenant

~d’autres sources, comme I'érosion des berges ou résultant

d’une production primaire. Les composés hydrophobes/
lipophiles continuent 3 8tre répartis entre ces phases parti-
culaires qui vont continuer 3 se déposer dans toutes les
parties du lac.

On a analysé des carottes de sédiments provenant du
lac Ontario pour déterminer _'Ia variation dans le temps des
apports de produits chimiques organiques dans le lac et
pour trouver la vitesse a laquelle ces produits chimiques
sont enfouis. Des carottes de sédiments provenant du bassin
de Niagara dans le lac Ontario (Durham et Oliver, 1983)
prélevées prés de la barre de Niagara, ol la sédimentation
le total des chiorobenzénes qui correspondent aux chiffres
de production des Etats-Unis (figure 58). Les concentra-
tions maximales de CB se situent 3 des profondeurs qui
correspondent a celles du début des années 1960. La méme
configuration est obtenue pour les BPC (figure 58). Des
sédiments superficiels récents prélevés juste aprés la barre
de Niagara ont des concentrations nettement plus faibles
quil y ‘a quelques années. Le mirex {figure 58) fournit un
excellent exemple de sédimentation et d'enfouissement
rapide ‘d'un composé hydrophobe (fortement insoluble)
dans les sites ou la sédimentation est rapide apies I'élimina-
tion des sources locales de contamination. Le seul pro-
ducteur de mirex est une compagnie située sur la riviére
Niagara. Les concentrations faibles actuellement observées
dans les sédiments superficiels sont analogues & celles que
Fon miesure parfois dans des particules en suspension
recueillies & Niagara-on-the:Lake.




Conclusions

Les résultats présentés permettent de tirer plusieurs
conclusions : :

1. La phase définie opérationnellement comme «solu-
tion» est le milieu de transport le plus important pour
les métaux toxiques et les substances organiques
toxiques dans les grands cours d'eau ol les charges
de particules en suspension sont faibles.

2. Les produits chimiques organiques, méme les plus
hydrophobes, sont principalement transportés dans
la phase définie opérationnellement comme phase
«aqueusey, sauf lorsque la charge de particules en
suspension est trés élevée et a une forte teneur en
substances organiques.

3. Les particules en suspension sont un moyen de
transport important pour les métaux toxiques et les
substances organiques. On doit toujours en tenir
compte dans les modeles sur le transport et le sort
des contaminants, surtout dans le cas de cours d’eau
ol les charges' de particules en suspension sont
élevées et durant les périodes de débit de pointe.

4, Les particules en suspension ayant de fortes concen-
trations de contaminants toxiques, eHes constituent

un excellent moyen de détection des sources de -

métaux toxiques et de substances organiques toxiques
et permettent 'd'analyser réguliérement les variations
de charges et de contaminants toxiques.

5. En général, 30% ou moins des métaux toxiques
couramment transportés par les 'partic'ules en suspen-
sion et présents dans les sédiments de fond sont
potentiellement biodisponibles. Cette »proport'ior'\ peut

CHAPITRE 7

toutefois varier considérablement selon les métaux
et selon les sites limnologiques. La plus grande partie
de la charge de métaux toxiques associés A des parti-
cules est sous forme de minéraux ou de substances
organiques trés résistantes.

La charge de produits chimiques organiques toxiques
sur les particules en suspension et les. sédiments de
fond se trouve principalement dans cette phase, par
exclusion d’eau ou par bioaccumulation; par con-
séquent, dans certaines conditions, presque toute la
charge de substances chimiques organiques toxigues
associées a des sédiments peut devenir biodisponible,

Les sédiments de fond sont des puits importants pour
I'enfouissement des métaux toxiques et des sub-
stances organiques et leur élimination éventuelle du
recyclage limnologique "interne et de la chaine
alimentaire biologique.

Un important progrés opérationnel a été réalisé avec
I'utilisation sur le terrain des centrifugeuses 3 grande
vitesse pour éliminer les particules en suspension afin
de les analyser, ainsi qu'avec la mise au point de

I'extracteur en phase aqueuse liquide-liquide, Cer-

taines des particules éliminées par centrifugeuse sont
de nature biotique et la centrifugeuse doit donc étre
utilisée avec prudence pour éviter de broyer la biote,
ce qui ferait pénétrer des fluides organiques dans la
phase aqueuse opérationnelle, ou pour éviter de
briser les agrégats n_aturéls. De tels procédés ris-
queraient de fausser les concentrations chimiques
et de fausser les calculs des coefficients de partage
particule/phase aqueuse.
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Méthode de recherche

Les données présentées montrent que des progrés
considérables ont été réalisés pour mieux cerner le rdle des
particules dans le transport et I‘enfouissement des produits
chimiques toxiques. La méthode de recherche qui suit vise
a combler certaines lacunes, en particulier aux interfaces
complexes entre compartiments aquatiques :

1. Lorsqu’on recueille des particules en suspension et
du’on en fait I'analyse organique pour déterminer les
contaminants qu’elles contiennent, la quantité de
solides en suspension doit étre mesurée en méme
temps que la teneur en carbone organique, ceci pour
faire une meilleure estimation des valeurs de Kg¢ et
prédire de maniére plus exacte les concentrations en
phase aqueuse.

2. Aux sites pollués, les variations spatiales et tempo-
relles des concentrations de particules en suspension
dojvent étre déterminées, par exemple pour les
couches néphéloides dans les Grands lacs.

3. Les taux de sédimentation et de resuspension des
parficules doivent étre mesurés aux sites pollués.

4. Les courants de particules dans les rivieres polluées
doivent étre mesurés, surtout au cours de certains
phénoménes comme les tempétes ou la fonte des
neiges. -

5. Il est nécessaire d'améliorer la quantification des
" aires, des caractéristiques morphologiques et super-
ficielles des particules pour mieux cerner les processus

de sorption qui influencent la biodisponibilité des

contaminants.

6. |l est nécessaife de préciser les caractéristiques de la
fraction colloidale de la phase «aqueuse» en ce qui
concerne son rdle dans le transport des contaminants
et dans la sédimentation.

7. Les taux de décomposition et les taux de transfert

biologiques doivent &tre mesurés dans des éco-

systémes aquatiques pollués et non pollués ayant des
caractéristiques limnologiques différentes. Oh peut
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citer comme exemple les lacs - eutrophiques par

" rapport aux lacs oligotrophiques. Ceci permet de
mieux cerner le role des interactions substances nutri-
tives {niveau trophique)/contaminants dans le devenir
des contaminants et dans la bicaccumulation.

8. 1l est nécessaire de mieux q’uantifier les taux de
transfert des contaminarits toxiques qui pénétrent et
qui sortent des sédiments de fond,

_ 9. |l est nécessaire de qUantiﬁer les transformations

diagénétiques, comme la méthylation ou la complexa-
tion dans les sédiments de fond, et leurs effets sur la
biodisponibilité des métaux toxiques et des produits
chimiques organiques toxiques.

10. 1l faut poursuivre les essais au laboratoire portant
sur les processus critiques comme la sorption, la
photolyse, I’hydrolyse et ia décomposition, mais les
hypothéses émises & partir de ces essais doivent étre
yérifiées plus souvent sur divers. sites ayant des
caractéristiques limnologiques différentes. Ces compa-
raisons entre les résultats sur le terrain et les résultats
au laboratoire doivent étre faites pour une gamme de
p,rod‘ui't_s chimiques organiques comprenant des pro-
duits pratiquement insolubles, modérément solubles
et trés solubles.

Depuis plusieurs décennies, les recherches en limnolo:
gie ont essentiellement porté sur I'eutrophisation, qui est un
phénomeéne faisant intervenir au plus deux contaminants (le
phosphote et I'azote). Cette question, trés étudiée au début
des années 1970, a été remplacée par les pluies acides,
probléme numéro un de la fin des années 1970, au moins
en Amérique du Nord. Les précipitations acides font
intervenir quatre contaminants (hydroggne, soufre, azote
ét aluminium). Les produits chimiques toxiques sont en
train de devenjr rapidement le probléme environnemental
numéro un des années 1980 3 I'échelle mondiale, La solu-
tion du probléme posé par les produits chimiques toxiques
est plus complexe que pour les questions soulevées aupara-
vant. Des théories et des hypothéses doivent étre établies et
vérifiées pour définir le sort dans les écosystémes aquatiques




- de milliers de composés chimiques organiques toxigues, ment faire intervenir des connaissances étendues des pro-

nouveaux ou existants, ainsi que celui de plusieurs com- cessus limnologiques fondamentaux qui contrdlent le
posés toxiques orgariométalliques et des nombreux métaux transport et le sort des particules dans les écosystémes
toxiques et radionuclides. Ces hypothéses doivent égale- aquatiques.
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Résumé

Parmi les produits chimigques organiques et organo-

métalliques les plus toxiques, plusieurs sont fortement

répartis dans et sur des particules en suspension de compo-
sition biotique et abiotique et peuvent étre rapidement
éliminés des écosystémes aquatiques, ou enfouis dans ces
écosystemes. On continue néanmoins & trouver, aux niveaux
trophiques les plus élevés, des produits chimiques orga-
niques parmi les plus hydrophobes comme le DDT, les
BPC, le mirex et le Kepone. Un exemple plus récent est la
dioxine 2,3,7,8-TCDD extrémement toxique. Initialement,
les écosystémes aquatiques retrouvent rapidement leur
équilibre lorsque les principales sources |ocales de contami-
nants ont été supprimées, mais la diminution des concen-
trations de contaminants dans la biote devient alors plus
lente et peut parfois sembler se stabiliser & court terme, sur
plusieurs années. La raison est en partie liée au recyclage
interne et & la biodisponibilité continue de produits chi-
miques persistants -associés a des particules. La perturbation
physique et biologique des sédiments de fond contaminés
est un processus critique dans les rivieres et les lacs. Dans les
riviéres, et méme dans les lacs de grande supeh‘icie, comme
les Grands lacs, la resuspension physique réintroduit des
particules contaminées dans la colonne d’eau. La perturba-
tion biologique (bioturbation) entraine : 1) une absorption
biologique directe des produits chimiques par les organismes
benthigues; 2} une libération directe de produits chimiques
dans les eaux surjacentes; 3) la remise en mouvement des
sédiments superficiels, qui prolonge le temps nécessaire
pour enfouir les contaminants. Les deux principales
méthodes directes d’évaluation de la biodisponibilité des
contaminants associés & des particules sont décrites ici; il
s’agit de I'extraction chimique et de I’absorption biologique
ou analyses biologiques.

Les processus susmentionnés interviennent dans
I'assainissement de deux écosystémes aquatiques pollués au
Canada : 1) le réseau des riviéfes English-Wabigoon pour les
substances organométalliques et 2) le réseau riviere Niagara-
lac Ontario pour les produits chimiques organiques. Les
études multidisciplinaires effectuées sur ces deux sites sont
analysées ici afin de dégager les points essentiels concernant
I'assainissement des écosystémes pollués en général. L'accu-
mulation de produits chimigues toxiques fortement répartis
sur des particules par des organismes tels que les poissons
prédateurs et les oiseaux qui se nourrisserit de poissons au
sommet de la chaine alimentaire aquatique est une preuve

‘de la biodisponibilité des contaminants associés 3 des par-
ticules. Cette relation est-appliquée a I'écosystéme du réseau
riviere Niagara-lac Ontario.

Abstract

Many of the more toxic organometallics and organic
chemicals are strongly partitioned into and onto suspended
particulates of abiotic and biotic composition and 'may be
rapidly removed ‘from, and buried in, aquatic ecosystems.
Nevertheless, even the most hydrophobic organic chemicals
such as DDT, PCBs, mirex and Kepone continue to be found
at the highest aquatic trophic levels. A more recent example
is the extremely toxic dioxin 2,3,7,8-TCDD. Initially, agua-
tic ecosystems recover rapidly ohce major point sources of
contaminants are removed, but declines in contaminant
concentrations in biota then become slower and over the
short term, several years, may almost appear to have levelled
off. Part of the reason is internal recycling and continued
bioavailability of persistent chemicals associated with par-
ticulate matter. Physical and biological distuirbance of con-
taminated bottom sediments is a critical process in rivers
and lakes. In rivers, and even in large lakes such as the Great
Lakes, physical resuspension re-introduces contaminated
particulates into the water column. Biological disturbance
(bioturbation) results in (1} direct biological uptake of
chemicals by benthic organisms; (2) direct release of
chemicals to the overlying water; and (3) reworking of
surficial sediments such that the ‘time required to bury
contaminants is prolonged. The two main direct methods of
assessing bioavailability of particulate-associated contam-
inants are described: chemical extraction and biological
uptake or bioassays.

The processes above are involved in the recovery
of two polluted aguatic ecosystems in Canada: (1) the
English-Wabigoon River system foi organometallics and (2)
the Niagara River-Lake Ontario system for organic chem-
icals. The multi- and interdisciplinary studies conducted at
these sites are reviewed to make key points concerning the
process of recovery of polluted ecosystems in general.
Accumulation of highly particulate partitioned toxic chem-
icals by organisms such as predator fish and fish-eating birds
at the top of aquatic food webs is evidence of biocavailabii-
ity of particulate-associated contaminants. The Niagara
River-Lake Ontario ecosystem is the example used to
discuss this relationship.
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Introduction

On ne peut parler de question environnementale
que si : 1) un produit chimique toxique est mesuré dans
'environnement, en supposant que l‘on dispose d’une
méthode dont les limites de détection sont appropriées; et
2)ilya exposition des organismes. Une autre maniére de
décrire ce méme probl&éme consiste & s’intéresser principale-
ment aux produits chimigues. Lorsqu’un produit chimique
n'est pas persistant, des processus biologiques ou photo-
chimiques peuvent le décomposer en produits inoffensifs.
Par contre; lorsqu’un composé est persistant, il peut donner
lieu a4 une bioconcentration dans I’'eau ou a une bioa_ccumu-
lation par la chaine alimentaire. On ne peut mesurer un
produit chimique toxique dans un milieu environnemental,
“sauf s'il est quelque peu persistant. Des composés, méme
relativement non persistants, peuvent donner lieu 3 une
bioaccumulation dans les écosystémes aquatiques avant de
se dégrader et peuvent former des sous-produits in vivo.
Lorsqu’on examine tous ces aspects qui sont de plus en plus

liés entre eux dans les questions relatives aux produits

chimiques toxiques, on voit qu’d long terme, les produits
chimiques critiques sont ceux qui ont la propriété d’étre
disponibles. Dans les écosystémes aquatiques, les produits
chimiques ou éléments sont présents dans un milieu non
biotique, 1’'eau ou des particules, sous une forme qui leur
permet de passer dans la chaine alimentaire et d’&tre ainsi
consommés par I'homme. En résumé, I’homme et les
organismes supérieurs ne peuvent étre sérieusement exposés
& un produit chimique que s'il est persistant et s'il donne
lieu 3@ une bioconcentration et 3 une bioaccumulation,
c’est-a-dire s'il est biodisponible. La biodisponibilité est
donc le facteur essentiel dans Iétude des produits chimiques
toxiques.

Les produits chimiques organiques trds persistants
sont souvent extrémement hydrophobes et donnent lieu a
une forte adsorption sur les particules. On les considére,
souvent a tort, comme ayant été éliminés de la chaine
alimentaire biologique par enfouissement dans les sédi-
ments, surtout dans les lacs de grande superficie. 1l faut
noter que pour de nombreux produits chimiques, comme le
mirex dans le lac Ontario, cette hypothése nest qu’en partie
correcte car le mirex, qui est presque exclusivement présent
dans les sédiments de fond, est encore biodisponible et
subit encore une bioaccumulation par la biote du lac.

Qu'ils soient persistants ou non, hydrophiles ou extréme-

ment hydrophobes, les produits chimiques organiques

CHAPITRE 1

toxiques méritent tous notre attention car ils sont tous
biodisponibles selon un processus ou I’autre. La biodisponi-
bilité est donc une question essentielle dans la prédiction
du sort d’un nouveau produit chimique rejeté dans un éco-
systéme aguatique. |l devient essentiel de savoir pourquoi,
et pour combien de temps, certains produits chimiques sont
biodisponibles. Les réponses a ces questions sont en partie
lides aux propriétés du produit chimique lui-méme mais
également aux processus limnologiques intervenant dans
des écasystémes aquatiques bien détermijnés.

Par définition, la présence d'un élément ou d’un
produit chimique dans les tissus d’organismes vivants
signifie que ce produit était biodisponible. La biodisponi-
bilité peut étre fortement influencée, sans étre forcément
contrdlée, par la forme (ou la spéciation) d'un élément ou
d’un composé dans le milieu aquatique. La spéciation a une
importance essentielle pour certains métaux car leurs
formes ou espéces organométalliques sont en général plus
toxiques.

Dans un réseau riviére/lac, la plupart.des particules se
trouvent dans les sédiments de fond traversés ou femués par
divers organismes benthiques de niveaux trophiques variés,
ou dans lesquels vivent ces organismes. Les sédiments en
suspension ou en resuspension des rivieres et des lacs
constituent également un milieu en contact étroit avec
divers organismes aquatiques. Les particules en suspension
peuvent étre soit biotiques soit ‘abiotiques. Quelle que soit
leur forme, elles peuvent contenir des contaminants orga-
niques et organométalliques ou les adsorber 3 leur surface.
La fraction aqueuse de «l'eau» est en général définie
opérationnellement comme une substance pouvant traverser
un filtre de 0.45 um, ou comme la fraction qui n’est pas
éliminée par centrifugation a grande vitesse. Les particules
biotiques et abiotiques traversent ces filtres de 0.45 um. Les.
particules non organiques et argileuses de trés petites tailles
(<0.08 um) et une bonne partie des filaments et substances
colloidales contenus dans les eaux naturelles peuvent méme
passer a travers les centrifugeuses a grande vitesse. Il ne faut
pas négliger e réle de ces particules en phase «aqueuse»
lorsqu’en étudie la biodisponibilité des produits chimiques
associés 3 des particules.

Le rble des particules dans la biodisponibilité fait

intervenir de nombreux processus d’interaction sédiments/
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eau dans les écosystémes aquatiques. La biodisponibilité
des contaminants dans les sédiments de fond fait intervenir
des interactions avec les eaux surjacentes par resuspension
des sédiments, bioturbation et libération d'eaux de porosité.
Dans ces couches d’eau se produisent de nombreuses inter-
actions biotiques-abiotiques entre les produits chimiques en
solution ou présents sous forme de précipités, de colloides
ou de particules plus grosses, biotiques et abiotiques, qui
composent la phase des particules en suspension. La réparti-
tion des produits ¢himiques dans les sédiments réduit leur
exposition & la biote de phase aqueuse: Toutefojs, les con-
centrations des produits chimigues dans l'eau sont si faibles
qu’il leut faut des années d’ingestion pour atteindre le
méme niveau d'exposition que celui obtenu par ingestion
des particules. Dans les sédiments de fond, les débris
organiques constituent - I'aliment principal. De nombreux
organismes benthiques et filtreurs font passer par leurs
systémes digestifs de grandes quantités de particules et des
produits chimiques qui leur sont associés. Les poissons
peuvent aussi accumuler des produits chimiques par désorp-
tion directe ou par ingestion des contaminants associés a
des particules en suspension. Le role de la désorption
directe des coritaminants & partir des particules sur les
poissons est une question controversée qui doit étre résolue.
Pour les contaminants hydrophobes comme les BPC, le
mirex ou la dioxine, la consommation d’un plat de poisson

SPECIATION DES
METAUX TOXIQUES/
SUBSTANCES
ORGANIQUES

Spéciation dans
les sédiments/

peut étre équivalente & 20 ou 25 années d’exposition
humaine a I'eau.

- La biodisponibilité des contaminants associés 3 des
particules dépend de processus physique, chimique, et
biologique comprenant : |'adsorption et la désorption
chimique; la diffusion et la remise en mouvement; la resus-
pension physique; la bioturbation; I’absorption directe par
la biote. Les principaux facteurs en jeu sont les suivants : -

1)  propriétés de I’élément ou du produit chimique;
2) propriétés des particules;

3). propriétés chimiques de la phase «aqueuse» (eaux de
porosité ou eaux surjacentes), en particulier pH, Eh,
salinité et concentration des agents complexants
organiques et inorganiques. '

La figure 1 illustre plusieurs des réciprocités environne-
mentales influencant la biodisponibilit¢ des produits
chimiques organiques et organométalliques toxiques as-
sociés & des particules. La plupart des exemples qu’on
analysera plus loin proviennent d’études récentes effectuées
au Canada sur la pollution: 1) du réseau des riviéres
Wabigoon-English au nord-ouest de I'Ontario (Allan et coll.,
1984); 2) du réseau lac Ontario-rivitre Niagara (Allan et
coll., 1983).
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Figure 1. Domaines de recherches portant sur la biodispenibilité des contaminants associés & des particules.




CHAPITRE 2

Apercu des approches utilisées pour évaluer
la biodisponibilité des contaminants et les facteurs
influencant le recyclage des contaminants

De nombreux produits chimiques organiques toxiques
ont une solubilité extrémement faible et s'associent avec
des phases solides. La sédimentation de ces solides crée des
concentrations élevées (par rapport aux eaux surjacentes)
de produits chimiques toxiques dans ies sédiments de fond,
et de nombreux exemples en sont donnés par les carottes
prélevées dans les sédiments de fond des riviéres et lacs,

comme on |'a vu 3 la partie |. Les contaminants organiques

Iy

associés a des particules sont peut étre bioaccumulés
principalement par absorption directe par les organismes
benthiques qui constituent les couches inférieures de
nombreuses chaines alimentaires aquatiques. La biodisponi-
bilité des produits chimiques dans les sédiments de fond
peut donc étre considérée comme I'une des uestions es-
sentielles pour toute prévision a long terme du sort des
produits chimiques toxiques persistants dans les écosys-
témes aquatiques. Un exemple classique en est donné par le
meréure qui, lorsqu’il est rejeté sous forme métallique, fait
rapidement I‘objet d'une sorption par les particules puis

d’une sédimentation et I’on pense donc qu’il est fapidement

- éliminé de la chaine alimentaire aquatique. L’hypothése
selon laquelle il y avait enfouissement du mercure a di étre
définitivement abandonnée lorsqu'on a découvert que le
mercure était converti sous forme organométallique par des
processus bactériens dans les sédiments de fond. Le méme
principe s‘applique aux produits chimiques organiques
toxiques persistants comme le mirex dans le lac Ontario
ou le Kepone dans la rivitre James. Ces deux composés
organiques sont extrémement peu solubles dans l'eau et
sont connus pour avoir tendance a étre fortement sorbés
par les particules. On les trouve en concentrations élevées
dans les particules, ce qui laisse supposer qu’'ils sont effec-
tivement éliminés de la chaine alimentaire. s continuent
cependant & étre bioaccumulés dans les organismes supé-
rieurs, dont certains sont consommés par 'homme. Dans la
zone orientale des Grands lacs, les concentrations de mirex
dans les poissons atteignent encore des niveaux tels, qu’il
est nécessaire de respecter les limites fixées de consomma-
tion de poissohs par I’homme. Ainsi, bien que les produits
chimiques organiques hydrophobes soient rapidement
enfouis dans les sédiments de fond, comme on I'a montré
dans la partie |, il ne s'agit pas 13 de leur sort définitif, au
moins a court terme, sur quelques décennies.

Deux principales approches scientifiques ont été
adoptées pour estimer I'influence que peuvent avoir les sédi-
ments de fond sur les concentrations de produits chimiques
organiques dans la biote (figure 1). La premiére, prédomi-
nante dans les ouvrages publiés, est fondée sur des analyses
biologiques en laboratoire consistant a exposer divers types
de biotes a des sédiments pollués et 3 mesurer leur absorp-
tion de divers produits chimiques. La seconde méthode,
moins bien documentée, consiste A analyser les divers types
de biote s'associant aux sédiments de fond dans les écosys-
témes pollués et de voir s'il existe une relation entre les
produits chimiques trouvés dans les sédiments et dans la
biote benthique. La bioaccumulation de produits chimiques
associés a des particules commence par une absorption par
les organismes benthiques, suivie d’un transfert trophique
en remontant la chaine alimentaire. A cause de la migration
ou des mouvements de la biote, des contaminants peuvent
étre transférés verticalement et horizontalement en divers
points. Ce transfert peut correspondre & un mouvement
intermittent de ia biote entrant et sortant des sédiments de
fond et pouvant aller jusqu’a la surface des lacs profonds.
Ce mouvement peut étre régulier ou diurne. Les conta-
minants peuvent &tre redéposés par sédimentation bio-
logique a d’autres endroits ou par libération de gamétes ou
de jeunes organismes vivants. De nombreux types de biotes
benthiques mélangent les contaminants dans les sédiments
par bioturbation. Certains poissons creusent des trous et
remuent les sédiments superficiels pollués. La biodisponi-
bilité des contaminants dans les eaux de porosité des sédi-
ments de fond est un facteur important agissant sur la bio-
accumulation benthique des contaminants. Il est toutefois
rare que l'on recueille les eaux de porosité et qu’on en fasse
I'analyse pour déterminer les composants chimiques orga-
niques toxiques qu’elles coritiennent. L’étude de la répafti-
tion des contaminants entre les sédiments de fond et les
eaux de porosité peut permettre de combler une lacune
importante dans les études sur le sort des contaminants.
Certains types de biotes peuvent absorber directement les

-contaminants provenant des sédiments, par leurs parois ou

squelettes dermiques. Les animaux qui trouvent leur nour-
riture dans les sédiments ont tendance & concentrér les
produits chimiques prédominants dans les eaux de porosité,
tandis que les animatix filtreurs peuvent concentrer les
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produits chimiques plus fortement répartis sur la phase
sédimentaire. Les plantes aquatiques & racines ont tendance
3 absorber principalement les produits chimiques présents
dans I'eau. Lorsque ces plantes se décomposent, les orga-
nismes qui se nourrissent de détritus benthiques peuvent
accumuler les produits chimiques toxiques des tissus végé-
taux en décomposition. Les invertébrés benthiques sont les
principaux consommateurs de détritus végétaux contaminés.
Si les niveaux de contaminants sont inférieurs aux niveaux
mortels, la méfiance des animaux vis-a-vis de ces plantes
diminue, ce qui peut avoir un effet fatal sur les espéces de
prédateurs. Une fois les contaminants toxiques introduits
dans la chaine alimentaire, le transfert trophique peut avoir
un effet important sur leur bio-amplification. -

La plupart des études effectuées en Europe sur la
biodisponibilité des sédiments ont été entreprises en
Allemagne pour évaluer les teneurs en métaux toxigues
biodisponibles des matériaux excavés par dragage des
rivieres et destinés & étre évacués dans les mers. La plupart
des recherches effectuées concernent les métaux lourds. Les
méthodes utilisées font fortement appel aux techniques
d’extraction chimique séquentielle (Forstner et Wittmann,
1981; Férstner, 1982; Salomons et Férstner, 1984). Ces
techniques ont été décrites dans la partie | car elles sont
également intéressantes pour déterminer les phases de trans-
port des métaux toxiques. Plus récemment, des analyses
biologiques ont été effectuées sur des élutriats de sédiments.
D’autres techniques courantes d’évaluation de |'absorption
biologique utilisent les microcosmes, les limnocoraux ou
les biotes en cages. Toutes tentent de mesurer directement
la teneur des sédiments en contaminants biodisponibles.
Une méthode indirecte d’évaluation de la biodisponibilité
des contaminants associés a des sédiments consiste a étudier
des écosystémes contaminés.

Méme le rejet chimique direct, le recyclage ou la
biodisponibilité des métaux provenant des sédiments de
fond dans les lacs acidifiés ne sont pas absolument déter-
minés. Les résultats obtenus pour un lac du sud de la
Norvége (Ruether et coll., 1981) montrent que les niveaux
de zinc et de cadmium diminuent dans les couches supé-
rieures des sédiments lacustres de fond. Le zinc a été
éliminé des fractions facilement extractibles tandis que le
cadmium a été éliminé des fractions organiques (figure 2).
Ce lac a un pH de 4.4 et le méme rejet ne semble pas se
produire dans un lac voisin, de pH 4.9. Ces fractions de
sédiments sont celles dans lesquelles ces deux éléments sont
principalement présents dans les particules en suspension
pendant le transport. Le rejet chimique direct de contami-
nants chimiques organiqués par les sédiments est encore
moins bien connu. Les expériences en laborataire consistant
a remplacer continuellement I'eau au-dessus d’un sédiment
contaminé au BPC montrent que le produit chimique

88

rétablit lentement |’équilibre. Les résultats obtenus pour la
distribution du BPC dans le fleuve Hudson et du mercure
méthyligue dans la riviére Wabigoon laissent supposer que
les produits chimiques passent constamment des sédiments
de fond aux eaux situées au-dessus de ces sédiments.

La complexation des métaux toxiques peut éventuel-
lement réduire leur toxicité pour la biote. Des ions libres de
cuivre et de zinc sont plus toxiques pour la biote que ne le
sont leurs formes organiques complexées. Le cytoplasme
joue un rdle important pour déterminer la maniére dont les
métaux traversent les parois cellulaires et la capacité des
cellules 3 rejeter des métaux complexes métailliques a
travers ces parois. Pour d’autres métaux, la complexation
augmente I'absorption et la toxicité, comme on I'a vu pour
{fe mercure, le plomb et le cadmium. Les sédiments peuvent
alors diminuer la toxicité des métaux en abaissant. les con-
centrations de métaux dissous. Forstner et  Salomons
(1983b) ont étudié les interactions des métaux et des
otganismes. La figure 3 donne les principales voies d*absorp-
tion des métaux. Les produicteurs accumulent les métaux a
partir des ensembles échangeables ou complexés de métaux
toxiques. Les consommateurs peuvent les accumuler a
partir des phases & liaisons plus fortes. Ces principes,
valables pour les métaux toxiques, s’appliquent en partie
aux substances organiques toxiques associées & des parti-
cules. Les études sur le partage ou la spéciation des métaux
toxiques dans les sédiments de fond montrent qu’a divers
endroits, des métaux différents sont associés 4 des phases
différentes. Pour parler de régle générale, le cadmium est
souvent associé 3 la phase organique et le zinc a la phase
carbonate. Les métaux Pb, Zn, Cd, Cu, Ni et Cr sont sou-
vent associés aux substances organiques dans les sédiments
de fond. Le mercure méthylique est beaucoup plus toxique
que I'élément Hg mais il ne représente qu’une faible fraction
de la totalité du mercure présent dans les écosystémes
aquatiques. Le plomb est plus toxique lorsqu’il est sous
forme de plomb méthylique et certains indices semblent
montrer que la méthylation du plomb se produit dans les
milieux aquatiques. Plus vraisemblablement, le plomb tri-
alcoylé se forme par dégradation du plomb tétra-éthylé.
L’étain est également présent dans les milieux aquatiques
sous les formes alkylées, les plus toxiques, ou il fait I'objet
d’une bioaccumulation. En général, pour Hg, Pb, Sn et As,
la complexation organique augmente la lipophilie, la bio-
disponibilité et la toxicité de I'élément. La plupart des pro-
cessus aquatiques de méthylation se produisent dans les
sédiments de fond par réactions bactérie‘nnes. Les orga-
nismes qui se nourrissent de détritus benthiques et les
prédateurs jouent don¢ un réle important dans le transfert
initial des composés organométalliques dans la chaine
alimentaire. La dégradation bactérienne et I'incorporation
des substances organométalliques sont en interaction dans
la chaine alimentaire; ce phénomeéne d’interaction devra

étre élucidé.
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Figure 2. Profils sur la profondeur, pour diverses formes chimiques du zinc, du cadmitum
et du plomb dans une carotte de sédiments provenant du lac Hovvatn, en
Norvége (d'aprés Ruether et coll., 1981).
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Figure 3. VB,iodispo_nibilité des formes métalliques (d’aprés Baindo, 1982).

On peut estimer la_ biodisponibilité des métaux
lourds a partir de ('absorption des organiémes benthiques
{Luoma et Bryan, 1979). La méme technique. a été utilisée
pour l'absorption des substances organiques toxiques des
sédiments, présentée ci-aprés. Toutefois, méme pour les
métaux toxiques, les expériences de bio-absorption a partir
des sédiments contaminés concordent rarement avec les
analyses des espéces métalliques dans les sédiments. De
plus, ces techniques tentent d’estimer la teneur en contami-
nants biodisponibles sans essayer d’évaluer I'effet de la
fraction de contaminants biodisponibles dans les mémes
sédiments. La situation risque d’'étre plus simple avec les
substances chimiques organiques car la totalité des sub-
stances organiques toxiques anthropogéniques peut étre
considérée comme potentiellement biodisponible. La mise
au point de méthodes d’extraction séquentielle pour les
substances organiques toxiques semble toutefois rester un
secteur négligé de la recherche. Ce type de méthode pour-
rait permettre de séparer lé composant organique toxique
associé aux sédiments en fractions facilement et modéré-
merit biodisponibles. La détermination de ces fractions
pourrait alors étre combinée avec les résultats de bioaccu-
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mulation. || faudrait au moins étudier simultanément la
bio-absorption directe des sédiments utilisés lors des
expériences de répartition.

Le dragage des sédiments et leur évacuation au large
dispersent les fluides de porosité et les substances orga-
niques minéralisées dans de nouveaux environnements
chimiques. La resuspension physique des sédiments de fond
de lacs et de rivieres a toujours le méme effet. Les effets du
dragage peuvent donc nous renseigner sur les effets de la
resuspension des sédiments de fond et sur ceux de leur
composant. toxique biodisporiible. Sur notre planéte,. de
nombreux grands cours d’eau et ports contiennent déja des
sédiments fortement contaminés. |l est souvent nécessaire
de draguer ces sédiments et il est courant de les évacuer
au large; des groupes d’experts ont donc été créés pour
améliorer les méthodes d’évalustion de la composante bio-
disponible des sédiments excavés et de ses effets sur la
biote aquatique. Munawar et coll. (1983) ont analysé les
méthodes d’évaluation des effets biologiques de la- conta-
mination des matériaux excavés par dragage €t ont mis au
point un dosage biologique rapide et sensible permettant de




mesurer ces effets. La méthode consiste & agiter pendant
30 min le mélange sédiment-eau avec de l'air, de le laisser
décanter pendant une heure et de le filtrer 3 I'aide d’un
filtre de 0.45 um. On fait ensuite passer la moitié de
I"élutriat & travers une résine Chelex 100 pour éliminer les
métaux dissous. On effectue ensuite des analyses bio-
logiques, pour diverses concentrations d’élutriats, sur
I’élutriat initial et sur celui dont les métaux dissous.ont été
éliminés. L'élutriation standard utilise un volume de sédi-
ments lacustres et quatre volumes d’eau du site de décharge.
Le phytoplancton naturel du site de décharge est  utilisé
comme organisme de test et on fait un décompte des
espéces. |l semble qu’on n’ait pas encore étudié la bioaccu-
mulation des substances organiques liées aux sédiments par
le phytoplancton, bien que certains chercheurs aient
examiné |'absorption de substances nutritives et de métaux
toxiques par les algues, directement & partir des sédiments.

Salomons et Forstner (1984) ont résumé les exemples
des effets chimiques et physiques que peuvent avoir les
organismes sur la biodisponibilité des métaux :

a) Modification des conditions environnementales due 3
une augmentation du pH (ex : fleurs d’algues dans les
lacs).

b) Réduction des sulfates en sulfures dans les sédiments

par action des bactéries et formation subséquente de
sulfures métalliques.

c) Oxydo-réduction des formes inorganiques (ex :
oxydation du manganése, fer et arsenic).

d) Conversion des formes inorganiques en formes
organiques et vice-versa, typiquement méthylation et
déméthylation.

e) Production de pseudo-matiéres fécales par les bivalves
dans les zones de marées, ce qui modifie les propriétés
de décantation des substances en suspension et
augmente la sédimentation.

f) Bioturbation des couches sédimentaires supérieures.

g) Rejet par les algues de matériaux extracellulaires
(filaments).

On sait que les micro-organismes produisent de grandes
quantités de polysaccharides extraceilulaires, sécrétés sous
forme de matériaux libres ou organisés en capsules bien
définies autour des cellules. En complexant les métaux et
réduisant I’activité des ions métalliques, les produits extra-
cellulaires des algues peuvent modifier la spéciation des
métaux et éventuellement annuler le caractére toxique du
milieu externe d’une cellule. La complexation par les pro-
duits extracellulaires des algues peut surpasser la spéciation
du cuivre dans les eaux naturelles et diminuer la toxicité du
cuivre. On ne peut toutefois envisager ce role de détoxifiant

que lorsque les composés complexants du cuivre organique
ne sont pas décomposés rapidement. La plupart de ces
effets peuvent étre tout aussi importants en ce qui concerne
la biodisponibilité des substances chimiques organiques
toxiques. Un autre aspect important, bien que peu étudié,
de la biodisponjbilité des métaux toxiques et des substances

. chimiques organiques est lié au fait que les organismes ne

peuvent étre des accumulateurs passifs. || peut éxistér des

.mécanismes particuliers par lesquels certains organismes

mobilisent certaines fractions liées aux sédiments avec une
absorption des métaux et des contaminants organiques plus
grande que prévue. Ces processus .sont bien connus des
chercheurs étudiant les interactions sols-racines des plantes.

Les sédiments sont un puits pour les contaminants,
lorsqu‘ils sont enfouis & une profondeur située au-dela de la
zone de bioturbation, d'érosion et de resuspension. Prés de
la surface des sédiments de fond, se produisent toutefois
des échanges bidirectionnels selon la hature des sédiments
et des eaux qui les recouvrent. Il s’agit d’un équilibre
dynamique car les facteurs qui influencent I"échange dans
un sens ou dans |'autre peuvent évoluer rapidement dans
les systémes naturels. Des eaux surjacentes plus propres
peuvent augmenter la libération de contaminants liés 3 des
sédiments de fond. Plusieurs facteurs influencent I'échange
de substances chimiques entre les sédiments de fond et
I'eau; ce sont :

1) Facteurs physiques

Température, caractéristiques hydrodynamiques et de
mélange.

2) Facteurs biologiques

Bioturbation, écologie et physiologie organique.

3) Facteurs chimiques

Réaction acide-base, complexation, oxydo-réduction,
adsorption-désorption, précipitation-dissolution.

La température peut faire varier la vitesse des réactions ainsi
que. la vitesse de décomposition. |l peut y avoir mélange,
méme dans les lacs profonds stratifiés. Dans les riviéres, la
resuspension et la mise en mouvement des sédiments
contaminés, en particulier en périodes de forts débits font
des riviéres contaminées une source 3 long terme de conta-
minants pour les sites en aval. La biote mélange, directe-
ment ou indirectement, les sédiments superficiels, en
produisant parfois des gaz qui provoquent le mélange. La
réduction des métaux toxiques en sulfures métalligues
insolubles est un phénoméne important. Dans les systémes
eutrophiques, les variations de propriétés chimiques de
I'hypolimnion liées a Iactivité biologique peuvent modifier
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la spéciation des métaux. La plupart des réactions dépen-
dent donc fortement de |'écosystéme. Une variation de pH
‘peut agir sur les sites de sorption, sur les réactions de pré-
cipitation et de complexation, ainsi que sur la nature des
expéces ioniques elles-m@mes. Les réactions de complexa-
tion en phase aqueuse peuvent augmenter la quantité de
métaux relachés par les sédiments. Les acides fulvique et
humique et les substances fibreuses, tous capables de
complexer les métaux toxiques, dépendent de I'écosystéme.
Au fur et 3 mesure que le potentiel d’oxydo-réduction
des sédiments diminue, la fobilité des métaux toxiques
associés aux sédiments de fond augmente. Les sédiments-en
profondeur sont réducteurs mais, selon I'état trophique, les
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sédiments en surface et les eaux surjacentes peuvent étre
soit réducteurs soit oxydants. L’oxydo-réduction joue un
réle important dans la mobilité du fer qui, & son tour,
affecte la biodisponibilité de plusieurs métaux toxiques. On
définit des taux de sorption minérale et organique dans les
sédiments. La sorption dépend du pH et constitue un
phénoméne relativement réversible. Les phénoménes de
précipitation et de dissolution sont importants pour les
métaux comme le zihc qui se trouvent souvent sous forme
de carbonates dans les sédiments de fond. Tous ces facteurs
et processus peuvent influencer la libération de métaux
toxiques et de produits chimigues organiques sorbés ou
intégrés aux sédiments.




CHAPITRE 3

Estimations biologiques de la biodisponibilité

des contaminants

Pour évaluer la biodisponibilité des contaminants
 dans les sédiments, les organismes utilisés les plus couram-
ment pour les essais sont des vers de types variés. On
utilise soit des sédiments dopés de contaminants, parfois de
radiotraceurs, soit des sédiments provenant d’écosystdmes
aquatiques pollués. Aux Etat55Unis, certains organismes
comme les crevettes ou les palourdes sont souvent exposés
a des sédiments excavés contenant de fortes concentrations
chimiques. Certains organismes semblent mieux convenir
aux essais avec les métaux toxigues alors que d’autres con-
viennent mieux aux substances organiques toxiques. La
description de I'absorption des contaminants associés & des
particules a été faite pour divers types de biotes d’eau
douce. Pour montrer I'extréme complexité du probléme,

Fdérstner et Salomons (1983a) ont posé la question «Quelle,

quantité de métal peut étre absorbée par diffusion 2 travers
un .pied de moule?»; car ce type d’'information risque en
fait d’étre important.

Les concentrations des métaux dans la biote
benthique reflétent en général les concentrations dans les
- sédiments auxquels ils sont associés dans les écosystémes de
test (figure 4). La méme chose est vraie pour les substances
chimiques organiques liées & des sédiments. Il n’existe pas,
cependant, de relation simple entre les cohcentrations
totales de contaminants toxiques dans les sédiments de
fond et l'absorption par les organismes. Luoma et Jenne
(1976) ont trouvé une corrélation entre I’absorption du
cadmium et du cobalt dans la Macoma balthica et les 70 %
d’éthanol ou les extraits 1 N NH,Ag des sédiments de la
baie de San Francisco, ainsi qu'une corrélation entre
I'absorption de Cd, Co et Zn et les extraits faiblement
acides (0.1 N HCI; 2% d'acide acétique). On obtient de
mauvaises corrélations entre la bioaccumulation et les
extractions avec agents réducteurs comme 1 N NH;0H
HCI dans 0.01 N HNOj, citrate bicarbonate dithionite de
sodium (Na-CBD), ou agents oxydants comme H,0,. Pour

les composés organiques toxiques, on observe les mémes
variations d’absorption par divers -types de biotes, de

produits chimiques différents provenant de sédiments
différents. Par conséquent, méme pour les métaux toxiques,

le degré actuel de corrélation entre la bioaccumulation des

métaux a partir des sédiments jusqu’aux organismes et la

spéciation des métaux dans les sédiments n'est pas suf-
fisamment. connu et les études réalisées sur les métaux
toxiques sont bien plus nombreuses que' celles portant sur
les produits chimiques organiques toxiques. Cependant,
pour les métaux toxiques en général, un extractant réduc-
teur faiblement acide semble étre le me‘illeur indice de la
fractlon blodlspomble des métaux, & des fins pratiques. 1!
reste 3 déterminer quel est le meilleur extractant chimique
permettant de faire la meilleure estimation de la biodis-
ponibilité des composants orgamques toxigues associés 3
des particules.
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Figure 4. Concentrations des métaux dans des
Macoma balthica exposées aux mémes
concentrations de métaux dans les eaux
superficielles (Eastern Scheldt, Pays-Bas)
mais 4 conceiitrations différentes dans
les sédiments (d'aprés Salomons et
Forstner, 1984).
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Les organismes benthiques influencent Ia. biodis-
ponibilité des contaminants liés 3 des particules dans les
sédiments de fond :

a) en les redistribuant dans les couches: superficielles de
sédiments (bioturbation);

b) én provoquant leur libération par perturbation
physique;

c) en causant leur biodégradation;

d)  en les accumulant par sorption directe (bioconcentra-

tion) et bio-amplification.

On pense que la plupart des ruptures et mélanges de
contaminants dans les sédiments superficiels sont liés a
'abondahce des oligochétes. C’est pourquoi les études en
laboratoire portant sur ’absorption des contaminants
associés 3 des sédiments les utilisent en grand nombre ainsi
gue divers autres vers trouvés dans les milieux d’eau douce
et d’eau de rner. L'amphipode est un autre organisme qui,
pense-t-on, joue un réle important. La crevette d’eau douce
{Mycis) en est un troisiéme, dont I'influence est encore plus
profonde, parce qu’elle émigre chaque jour de la surface des
sédiments & des profondeurs relativement faibles.

Tatem (1982) s’est servi de crevettes et de palourdes
d’eau douce pour déterminer la bioaccumulation des BPC
3 partir de matériaux dragués. Les tissus de palourdes con-
tenaient 23.8 ppm de BPC, alors que la concentration des
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Figure 3. Concentrations d’Aroclor. 1254 dans les Nereis virens (0.5
3 4.7 g) exposés pendant 32 jours i des sédiments sableux
contenant 0.17 ug de BPC par gramme de sédiments

. (poids sec) (d’apres McLeese et coll., 1980).

sédiments contaminés étdit de 9 ppm et le facteur de bio-
concentration de 2.43. Les oligochétes digérent des sédi-
ments et respirent par leur extrémité postérieure. lls
expulsent des sécrétions fécales 3 la surface des sédiments
de fond. Appelby et Brinkhurst (1970) ont déteriminé
I'effet de la température sur le taux de défécation des
oligochétes tubicoles et ont trouvé que les taux augmen-
taient aux températures élevées. McLeese et coll, (1980)
ont mestiré les BPC contenus dans les sédiments et absorbés

B CONC. DE FOND

0 - i l
0 10

Figure 6. Teneur en BPC de palourdes exposées a des sédiments contenant 9.8 ppm de BPC (d’aprés Tatem, 1982).
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Figure 8, Accumulation par le Nereis diversicolor de BPC provenant
de sédiments dopés 4 0.65 ppm (courbe 2, tiian‘gles), a
9.3 ppm (courbe 3, carrés), et & 80 ppm (courbe 4, cercles
blancs) en poids sec. La courbe 1 (cercles pleins) représente
les concentrations de BPC dans les vers vivant dans les
sédiments non dopés. Le rapport de poids humide  poids
sec est égal & 5.6 pour les vers et A 2.2 pour les sédiments
(d’aprés Fowler et coll., 1978).

par les vers et les crevettes. lls ont trouvé que les BPC
provenant de sédiments Sableux étaient accumulés. par les
vers (Nereis virens). Cette accumulation était fonction du
temps et de la concentration dans les sédiments; et fonction
inverse de la ‘tajlle du ver. |l n'y a pas excrétion des BPC et
aucune concentration d’équilibre n’est atteinte. Les facteurs
de bioconcentration -sont compris entre 3.8 et 10.8. Les
mémes corrélations ont été observées avec les crevettes
(Crangon septens spinosa), avec des facteurs de bioconcen-
tration de 1.9 4 3.5. La bioaccumulation par des organismes
de plus petites tailles correspond a des concentrations plus
élevées de BPC (figure 5). Le méme effet a été observé avec
les crevettes et avec les vers. L'absorption de BPC par les
palourdes s'effectue rapidement pendant les 20 premiers
jours puis semble se stabiliser (figure 6). Bien que les
données soient trés éparses, la méme relation générale a
été trouvée pour les crevettes, mais avec une dispersion plus
grande des points de ces données. Rubinstein et coll. {1380)
ont examiné I’absorption par les huftres du Kepone contenu
dans des sédiments contaminés et ont trouvé une corréla-
tion entre la concentration du Kepone dans les sédiments
et les résidus dans les huitres et les arénicoles des pécheurs
3 la fin d'une période d'exposition de 28 jours (figure 7).
La taille des organismes et la durée d’exposition ont donc
une influence sur les concentrations finales dans la biote. ||
semble évident que /a concentration du contaminant dans
les sédiments soit un troisidme facteur, comme I’ont
démontré Fowler et coll. (1978) pour ['absorption de BPC
par les vers (Nereis diversicolor) {figure 8). La majorité de
la bioaccumulation se produit pendant une période de 20
jours ou moins, au moins pour les faibles concentrations de
BPC. Les facteurs de concentration a 1’équilibre sont situés
entre 3 et 4 aprés deux mois. Les taux d’élimination des
BPC suivent la méme configuration avec des taux de perte
plus élevés dans les vers, pour les concentrations les plus
élevées. L'accumulation de BPC contenu dans I'eau est plus
rapide avec des facteurs de bioconcentration allant jusqu’a
800 mais I'absorption & partir des sédiments est importante
en termes de concentration absolue dans les vers. Eider
et coll. (1979) ont trouvé un facteur.de 3.5 pour la biocon-
centration du BPC par les vers et ont noté que les BPC
accumulés dans les sédiments de fond étaient libérés dans
les eaux surjacentes puis absorbés directement par les pois-
sons vivant au fond. Goerke et coll. {1979) ont découvert
que les vers de sable marin (Nereis virens), nourris d’aliments
contaminés aux BPC, accumulaient les BPC en fonction du
nombre d’atomes de chlore et de leur position dans la molé-
cule de BPC. En d’autres termes, la structure chimique est
un quatriéme facteur influengant I'absorption des produits
chimigues organiques. lis ont découvert que les BPC qui
ont le plus d’atomes de chlore donnaient lieu a une biocon-
centration plus importante (di-0.9; tri-1.3; penta-2.5). Les
BPC les moins chlorés sont également éliminés plus rapide-
ment. Langston (1978) a déterminé V'absorption du BPC 3
l'aide de bivalves marines (Cerastoderma edule et Macoma
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balthica). L'accumulation sélective des BPC ayant cing
atomes de chlore (figure 9) démontre une fois de plus que
la structure joue un rdle important dans la biodisponibilité
des produits chimiques organiques. Les isoméres de poids
moléculaire faible ou trés élevé sont accumulés beaucoup
plus lentement. L’absorption par les bivalves: des BPC
associés a des sédiments se fait essentiellement par filtration
et par ingestion de particules.
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Figure 9. Absorption des BPC (Cl, & Cl,) par le Cerastoderina
edule (d'aprés Langston, 1978).

Le caractére des sédiments est un facteur important
influengant la bioaccumulation des contaminants biodis-
ponibles dans les sédiments. Lynch et Johnson (1982) ont
démontré que la teneur des sédiments en substances orga-
niques et la taille des particules, deux paramétres qui sont
souvent étroitement corrélés, agissaient sur la bioaccumula-
tion de I'hexachlorobiphényle (HCBP) par les amphipodes.
Apiés élimination de la fraction organique des sédiments,
les amphipodes accumulaient davantage d'"HCBP. La teneur
organique des sédiments réduit donc la biodisponibilité des
produits chimiques organiques ‘associés aux sédiments. La
taille des particules est un facteur moins important sur ce
plan que la teneur organique des sédiments.

Oliver (1984) vient d'utiliser des sédiments coritaminés
du lac Ontario pour étudier le rdle des vers oligochétes
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(Tubifex tubifex et Limnodrilus hoffmeisteri) sur la bio-
disponibilité des contaminants organiques associés aux
sédiments. Les expériences ont été réalisées en aquarium.
Les résultats, pour ces vers d’eau douce, concordent en
général avec les résultats obtenus pour les vers mérins;
notamment, des concentrations initiales plus élevées dans
les sédiments, des durées d’exposition plus longues et des
vers plus petits ont donné des facteurs de bioconcentration
plus élevés, Des produits chimiques et isomeres différents

- ont été bioconcentrés & différents degrés, de sorte que les

produits chimigues et mélanges d’isomeéres absorbés par les
vers étaient différents de ceux contenus a I'origine dans les
sédiments contaminés; les vers prédateurs peuvent donc
atre exposés a4 des mélanges chimiques différents de ceux
présents dans les sédiments de fond eux-mémes. Les facteurs
de bioconcentration de certaing benzéries chiorés sont beau-
coup plus élevés dans les vers recueillis dans le lac Ontario
que dans ceéux ayant bioaccumulé leurs isoméres lors des
éssais en laboratoire. Par exemple, les facteurs de biocon-
centration du pentachlorobenzéne et de |’hexachloro-
benzéne sont de 0.3 et 0.5 en laboratoire alors qu'ils sont
de 1.3 et 1.9 dans le lac. On peut expliquer ces résultats par
I'effet de pressions et températures différentes entre les
conditions sur le terrain et celles en laboratoire, notamment
8 atmosphéres et 4 °C sur le terrain par rapport 3 1 atmo-
sphére et 20 °C en laboratoire. En général; les vers lacustres
sont cependant de taille plus petite. Il peut étre nécessaire
de construire des cuves spéciales en laboratoire, permettant
de simuler les conditions de température et de pression
effectivement observées sur le terrain. Dans des cuves de
laboratoire on a observé que les boulettes fécales des vers
contenaient les mémes niveaux de concentration de conta-
minants que les sédiments contaminés. Pour les sédiments
les plus contaminés, les facteurs de bioconcentration
biote/sédiment du BPC sont du méme ordre (1.4 4 5.1) que
celuj trouvé pour le polychéte marin (MNereis diversicolor)
(Elder et coll., 1979). Les facteurs de bioconcentration
observés pour les divers produits chimiques sur des tests de
110 jours se situent dans une vaste gamme de valeurs (0.06
3 6.7) (Oliver, 1984). Ces facteurs ont été tracés et comparés
aux coefficients de partage octanol/eau (Koyy) des produits
chimiques. On observe une faible augrmentation linéaire du
facteur de bioconcentration (FBC) avec Kow pour les pro-
duits chimiques ayant un coefficient Ko inférieur 2 10%;
pour les produits chimiques dont le coefficient Koy est

situé entre 10° et 10%, on observe une augmentation rapide

du FBGC suivie par une chute du FBC pour les produits
chifniques de coefficient de partage trés élevé (supérieur &
10°) (figure 10). On peut expliquer ce cas en remarquant
gue les taux d’absorption ét d'élimination de produits
chimiques par les vers peuvent avoir atteint I'équilibre
pendant I'étude et que les FBC dépendent essentiellement
de la lipophilie du composé, c’est-adire de Kow. Il est
probable que la plupart des composés ayant un Kow
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Figure 10. Bioconcentration dans les vers oligochétes en fonction
du coefficient chimigue de partage octanoleau (Koy)
(d’aprés Oliver, 1984).

compris entre 10° et 10° aient des demi-vies longues dans
les poissons et autres biotes, et les concentrations d’équilibre
risquent donc d’étre difficiles & atteindre (Oliver et Niimi,
1983). Si les vers ne peuvent éliminer le produit chimique
{ou s'ils I'élimjnent trop lentement), les concentrations du
produit dans le ver peuvent s'accumuler avec le temps. Les
FBC de tous les produnts chimiques ayant un Koy entre
10° et 10° ont augmenté régulitrement au cours de la
période d’étude. La diminution observée des FBC pour les
produits chimiques de coefficient Koy, élevé (supérieur 3
10°) peut étre due au fait que ces produits chimiques

risquent d'étre plus étroitement liés aux sédiments, ce qui

les rend moins biodisponibles, ou peut-étre parce que le
produit a du mal 3 traverser les membranes du ver 3 cause
de la grande taille des molécules.

Les PAH couramment présents dans les sédiments du

lac Ontario sont le péryléne, les benzopyrénes et benzo-
fluoranthénes {Strosher et Hodgson, 1976). Les concentra-
tions maximales ont été trouvées dans une couche épaisse
de 5 cm a la surface des sédiments du lac Ontario, avec une
concentration totale des composés aromatiques voisine de
3 ug/g alors qu’elle est de 0.1 ug/g environ en dessous de
25 cm de profondeur. Peu de PAH sont détectables dans les
eaux du lac Ontario, et ceux qui le sont, comme les méthyl-
naphthalénes, se trouvent 3 des concentrations comprises
entre 3 et 500 ng/L, c’est-d-dire 10> 2 10° fois moins que
dans les sédiments de fond superficiels. Pour déterminer la
bio-amplification, Eadie et coll. (1983) ont analysé des
amphipodes, des chironomides et des oligochétes avec les
sédiments contaminés correspondants provenant des Grands
lacs, afin de déterminer leur concentration en PAH. 1ls ont
trouvé, pour ‘la concentration de certains PAH dans le
Pontoporeia hoyi, une valeur environ dix fois supérieure
aux concentrations dans les sédiments de fond avec lesquels

Concentration (ng/ml)

ces animaux étaient en contact (figure 11). Pour d’autres
PAH, le Pontopore/a hoyi était presque en équilibre avec
les concentrations dans les sédiments. Un équilibre analogue
a été observé pour les oligochétes et les chironomides
{figure 12), mais les chironomides transforment biologique-
ment les PAH, ce qui diminue ia bioaccumulation apparente.
Le mélange par les oligochétes des quelques centimétres de
sédiments a la surface prolonge |’exposition des organismes

: berithiques, comme le Pontoporeia, qui fouillent les couches

les plus superficielles des sédiments de fond. Dans les

Pontoporeia
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Figure 11. Concentrations des PAH (échelle loga:ithniique) dans les
amphipodes (Pontoporeia), les sédiments de fond du lac
et les eaux de porosité i des sites de profondeur progres-
sive (24, 45, 60 m de profondeur au large de Grand
Haven) dans le sud-est du lac Mlchxgan (d’aprés Eadie
et coll,, 1983). Ph - phénanthréne; An - anthracéne;

_Fl - fluoranthéne; Py - pyréne; Ch - chryséne; BaP -
benzo (a) pyréne; Fte. séd. - site de forte sédimentation,
profondeur 60 m.
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Figure 12. Concentrations individuelles des PAH dans les sédiments de fond du'lac, les
vers et les moucherons, dans le bassin ouest du lac Erié; 2 1 km, 5 km et 10
km de la centrale hydro-électrique: Edison Monroe & Detrojt (sud-est du
Michigan); a 1 €t 10 ki seulement pour les vers oligochetes. Le trait repré-
sente un écart-type (d’aprés Eadie et coll., 1983). BeP - Benzo (e) pyréne.
Voir la figure 11 pour les autres abréviations.

Grands lacs, les amphipodes sont un élément important de
I'alimentation des poissons et constituent 'une des prin-
cipales causes d'exposition. Le mérie processus s’applique
a divers autres produits chimiques organiques toxiques. Les
distributions des concentrations-de PAH dans les eaux de
porosité sont en gros analogues a celles trouvées dans les
sédiments. Les extraits d’eau de porosité peuvent contenir
de fines particules. Les PAH trouvés dans le Pontoporeia
correspondéent aux PAH trouvés dans les fractions de sédi-
ments les plus fins qui servent de sources a’(liimg‘ntaire_s. I
est nécessaire d'établir des corrélations entre les concentra-
tions organiques dans les sédiments des terrains et dans les
organismes benthiques d’une part, et les tailles de particules
dans les sédiments de fond en fonction du site, d'autre part.
Les PAH associés a des sédiments représentent une grande
proportion de la charge de PAH dans la biote et ceci dépend
de la taille des grains des sédiments et de la solubilité de
chague PAH. Bien que plusieurs organismes benthiques
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" accumulent des niveaux relativement élevés de PAH, il ne

semble pas vy avoir de bioaccumulation a des niveaux
trophiques plus élevés, au moins pour la carpe qui se nourrit
au fond du lac et pour le saumon coho, qui est un poisson
brédate_u;r, dans le port de Hamilton sur le lac Ontario
(Hallett et Brecher, 1984). Les niveaux de benzo (a) pyréne,
qui sont respectivement de 138 ppt et de 69 ppt dans les
filets frais, péuvent étre liés au degré de bio-amplification
observé dans les organismes inférieurs dont la charge de
PAH provient d'une association directe de ces organismes
avec les sédiments de fond cortaminés aux PAH. Cependant,
les PAH peuvent. étre transformés biologiquement par les
poissons. L'attention que l'on accorde a ce contaminant
provient du fait que des poissons ont été atteints de cancer
3 cause de sédiments contaminés {Black, 1983). |l semble
en effet que des sédiments contaminés peuvent créer chez
le poisson un cancer de la peau par simple contact. Ce type
d’effet cancérigéne ou d’autres effets de I'écosystéme sur la



santé animale que peuvent avoir les contaminants associés a
des sédiments n'a pas encore été prouvé pour d’autres pro-
duits chimiques organiques. Des tests de Iaboratoire'.réaiisés
sur des mammiféres ont montré que de nombreux produits
toxiques ont des effets cancérigénes, mutagénes ou térato-
‘génes en dessous de la dose mortelle, mais il est encore
extrémement difficile de prouver qu’il existe. une relation
entre ces maladies dans des écosystémes atteints et les pro-
duits chimiques organiques toxiques qui s'y trouvent. |l
faudra étudier la question en détail pour savoir ce qu’il faut
mesurer pour évaluer la santé d’'un écosystéme. Les PAH
constituent un exemple intéressant; ils sont métabolisés
dans les organismes supérieurs et ne donnent donc pas
lieu & une bioaccumulation, comme le DDT et le HCB.
Cependant, les métabolites toxigues des PAH donnent lieu
a une bioaccumulation.

En résumé, lés ouvrages portant sur le sujet montrent
bien que divers organismes vivant ou entrant en contact
avec des sédiments contaminés accumulent. les produits
chimiques contenus dans ces sédiments. Une fraction de la
ché'r‘ge de contaminants dans les sédiments est par con-
séquent biodisponible. Les tests de bioabsorption réalisés
en laboratoire, mentionnés plus haut, montrent que la bio-
accumulation de produits chimiques organiques biodis-

ponibles, associés 4 des sédiments, est influencée par les
facteurs suivants au moins :

a) Structure du produit ¢himique toxique.

b}  Taille de I’organisme.

c) Durée d’exposition de la biote aux sédiments.
d) Concentration chimigque dans les sédiments.

e) Caractéristiques des sédiments, en particulier la
charge organique et la taille des particules.

Les expériences réalisées ont donc permis d’établir des
principes généraux qui constituent une base pour les
recherches futures. Toutefois, étant donné la diversité des
organismes, des structures chimiques et des types de sédi-
ments, les expériences du type décrit plus haut pourraient
&tre poursuivies indéfiniment. Une meilleure approche
consiste 3 déterminer des processus particuliers et des taux
de bioaccumulation pour certains milieux pollués, ol les
facteurs sont unigues mais quantifiables. On peut alors
obtenir des résultats plus utiles en ce qui cohcerne les
principes généraux et I'amélioration du contréle de
I'équilibre de I'écosystéme ét des mesures de contrdle des
produits chimiques dans certains écosystémes aquatiques
pollués,
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CHAPITRE 4

Recyclage blologlque des contammants

associés a des particules

Parce qu’ils petivent remuer les sédiments superficiels
contaminés, les organismes benthiques jouent un role im-
portant dans le passage dans la chaine alimentaire des con-
taminants organiques associés & des sédiments. Une grande
partie de cette étude consiste a interpréter |'évolution des
charges de contaminants dans les lacs, & partir des carottes
de sédiments lacustres (Fisher et coll., 1980; Robbins,
1982). Robbins (1982) a remarqué qu‘un contaminant
ayant été déposé il y a 20 ans dans des sédiments non
mélangés laisse un résidu enfoui sous 25 cm de sédiments,
qui n'entre donc normalement pas en contact ‘avec 1'eau.
Cependant, 3 cause de la bioturbation, la concentration du
contaminant diminue de maniére exponentielle au fur et a
mesure que l'on s'approche de la surface des sédiments et
on peut encore trouver des concentrations importantes en
contact avec |'eau. Ce fait a des conséquences importantes
sur la biodisponibilité, la bioaccumulation et le sort &
long terme de la plupart des métaux toxiques et des con-
taminants organiques hydrophobes dans les écosystémes
aquatiques.

Dans les Grands lacs, on peut trouver parfois certains
vers (Tubifex tubifex) & raison de 100 000/m? d’aire de
sédiments. Fisher et coll. (1980) ont étudié ces vers en
laboratoire 3 I'aide de sédiments dopés de contaminants.
Les vers tubicoles mélangent les sédiments jusqu’a des pro-
fondeurs de 6 & 9 cm. En creusant des tunnels, pour se
nourrir, ils remuent fortement les sédiments superficiels.
Ces vers avalent les sédiments en profondeur et les rejettent
au niveau de la surface de séparation entre les sédiments et
{'eaus; ils jouent ainsi le rdle d’un convoyeur & courroies qui
ferait remonter A la surface des sédiments les contaminants
et sédiments enfouis. Le Tubifex tubifex se nourrit & des

profondeurs de 0 3 10 cm dans les sédiments mais le plus -

souvént dans une couche étroite située entre 5 et 8 cm de
profondeur, Une couche contaminée superficielle sera donc
enfouie dans son ensemble par sédimentation jusqu’a ce
qu’elle parvienne & cette zone de nutrition des vers ou les
particules sont renvoyées a la frontiére entre les sédiments
et I'eau. Par conséquent, si les taux de sédimentation sont
trés élevés par rapport au taux de bioturbation, l'interface
entre les sédiments et I'eau est le siégge d'un brassage con-
sidérable. On a étudié en laboratoire les taux d'érosion pour
des huiles associées a4 des sédiments, sur des microcosmes a
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I'aide d’oligochétes marins (Arenicola marina) (Gordon et
coll., 1978).0On a trouvé une concentration des huiles beau-
coup plus faible dans les excréments de vers (17 % a 72 %)
que dans les sédiments. Ces vers marins sont beaucoup plus
gros que les oligochétes d’eau douce. s se logent dans des
tunnels en forme de L de 20 3 40 cm de lorig (figure 13).
lls se nourrissent de sédiments provenant de la surface et
avalent des particules pouvant atteindre 2 mm. Leur densité
de population peut aller jusqu‘a 100/m?.

Dépression - - /T wmwule
W Sédiments T
superficiels

Direction du
ansport de f'eau

transport des:
sédiments

#Ver en position ‘de nutrition

Iy

Figure 13. Schéma du tunnel d'un Aremicola marina (non a
I'échelle). La zone pointillée indique des sédiments
réduits (d’aprés Gordon et coll., 1978).

Les principaux organismes benthiques dans les Grands
lacs sont les crevettes d'eau douce (Mysis relicta), les am-
phipodes (Pontoporeia hoyi), les vers oligochétes (Tubifex
tubifex, Limnodrilus hoffreisteri, Stylodrilus heringianus),
les larves de moucherons (Chironomis anthracinus), et les

. palourdes d’eau douce (Sphaerium et Pisidiumn spp.). Fox

et coll. (1983) ont dressé un tableau (tableau 1) des concen-
trations de produits chimiques trouvés dans certains de ces
animaux et dans les sédiments de fond du lac Ontario. Pour
certains organismes, il existe une bonne corrélation entre les
concentrations de produits chimiques organiques dans les
organismes et dans les sédiments mais de médiocres rela-
tions pour d‘autres associations (figure 14). Contrairement
aux oligochétes, les amphipodes ne pénétrent pas profondé-
ment {1 3 2 ¢m) dans les sédiments et créent donc une
interaction de turbulence avec les sédiments lorsqu'ils
creusent les quelques centimétres & la surface. Le mélange




Tableau 1. Concentrations de contaminants organochlorés: dans le benthos, les sédiments superficiels et les poissons provenant de sites dans le lac Ontario prés de 'embouchure de la
rivitre Niagara et d'un site de référence dans le:bassin ouest ' '

Concentrations de contaminants organochlorés ng/g (poids sec)
1,3-DCB 1,4-DCB 1,2-DCB 1,3,5-TCB 1,2,4-TCB 1,2,3-TCB HCBD 1,2,4,5-TeCB 1,2,3,4-TeCB QCB HCB BPC
Compartiment Avr. Juill.  Avr. Juill.  Avr. Juill. Avr. Juill,  Avr. Juill  Avr. Juill. Avr. Juill.  Avr. Juill.  Awr. Juill.  Avr, Juill. Avr. Juill. Avr, Juill.

Sédiments NA ND NA 33 NA 70 NA 14 NA 72 NA 7.2 NA 12 NA - 36 NA 31 NA 26 NA 62 NA 730
Oligochétes ND ND ND ND ND ND ND ND ND 81 ND 13 ND ND ND 63 ND 25 48 38 69 140 1800 2600
Amphipodes 31 ND ND ND 18 ND 24 14 . 7.1 150 9.0 19 9.0 24 8.1 38 24 90 14 67 90 370 2600 6 600
Sédiments 47 34 250 78 26 18 28 21 89 59 14 7.6 21 13 69 47 39 23 31 30 73 120 260 380
Oligochétes NA ND NA ND NA ND NA 22 NA 45 NA 6.3 NA 11 NA 21 NA 21 NA 41 NA 181 NA 930
Amphipodes 41 ND 90 ND 8.1 ND 71 33 5.7 90 2.9 10 7.6 19 17 57 9.0 48 25 148 157 724 7900 5300
Mysides NS ND NS ND NS ND NS 80 NS 13 NS 20 Ns 6.0 NS 20 NS 19 NS 59 NS 96 NS -3 000
Truites fardées NS ND NS ND NS ND NS 1.0 NS 3.7 NS 03 NS 1.3 NS 4.0 NS 4.3 NS 14 NS 83 NS 6300
1an + : .
Sédiments 69 42 380 88 22 20 29 24 85 68 11 86 31 35 72 55 46 34 48 23 260 71 680 - 470
Oligochétes 110 ND 630 ND 25 ND 60 39 20 63 93 75 37 13 53 75 20 19 28 69 63 230 1400 1400
Amphipodes 27 ND 71 ND ND ND 20 140 20 330 6.7 29 8.6 57 33 210 13 130 35 420 190 1600 11000 11 000
Sédiments 73 47 290 90 24 18 27 26 75 70 9.0 10 21 20 58 61 32 31 59 32 230 110 840 810
Oligochétes 75 ND 170 ND 31 .ND 46 56 8.8 81 7.5 13 7.5 13 28 110 9.3 38 21 - 69 75 480 1500 ‘2400
Amphipodes 53 ‘ND 90 ND ND - 'ND 24 67 13 62 9.5 14 9.5 38 52 130 18 76 52 220 230 1200 4 700 17 000
Sédiments . 170 42 1300 112 54 23 98 70 220 120 25 11 120 44 210 1100 110 49 120 49 840 210 260. 670
Oligocheétes 120 ND 510 ND 100 ND 69 75 34 69 11 63 19 28 110 110 69 42 - 81 81 270 1200 5300 2000

Amphipodes 260 ND 370 ND ND ND 26 110 21 130 9.5 20 17 62 95 180 24 95 35 210 260 1400 5300 5200

NA — Non analysé.
ND — Non détecté.
NS — Pas d’échantillon.
i D’aprés Fox et coll. (1983).
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Figure 14. Concentrations (poids sec) de BPC dans les oligochétes et les amphipodes, en fonction des concentrations
de BPC (poids sec) dans les sédiments superficielé correspondants, pour cing sites de prélévement dans le lac
Onitario en juillet 1981 (d’aprés Fox et coll., 1983). '

maximal se produit dans les bassins de sédimentation les
plus profonds des Grands lacs, ou les sédiments sont les
moins consolidés. La bioturbation, qui est donc un proces-
sus important aprés la sédimentation, influence le sort des
métaux toxiques et des contaminants organiques persistants
associés a des particules, lorsgu’ils ne sont pas d'abord in-
fluencés par la volatilisation, la photolyse, |a biodégradation
ou la photodégradation.

Sly (1983b) a trouvé que les espéces benthiques des
gaux peu profondes habitent les parties intérieure et exté-
rieure de la barre de Niagara. Les animaux qui se nour-
rissent de particules en suspension peuvent accumuler des
métaux toxiques et des substances organigues toxiques pro-
venant de particules en suspension qui passent au-dessus de

" la barre, Dans les eaux plus profondes, la distribution des

chironomides et des oligochtes coincide avéc les concen-
trations les plus élevées de métaux toxiques dans les sédi-
ments de fond et donc également avec les substances orga-
nigues toxiques. Ceci est di au fait que les particules en
suspension qui transportent des contaminants sont égale-
ment les principaux transporteurs de carbone organique et
de phosphore biodisponible. '

En étudiant séparément les organismes benthiques et

les produits chimiques dans des expériences de laboratoire,
on peut déduire des relations correctes, bien que simples,
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dont la valeur est souvent limitée pour les. écosystémes ‘
aquatiques réels. La bioaccumulation sur des organismes
supérieurs est complexe et influencée par I'incapacité des
organismes inférieurs a métaboliser certains produits
chimiques alors que les organismes supérieurs en sont
capables. La bioaccumulation est. un. phénomeéne chimique
qui dépend de I"organisme dans un milieu naturel. On ne
peut éclaircir la situation réelle, qui est trés complexe,
gu’en étudiant un large éventail de produits chimiques et

“ d’organismes dans certains sites pollués. Les données du lac

Ontario montrent clairement (tableau 1) que les organismes
macrobenthiques jouent un réle important en accumulant
les substances organiques toxiques liées & des sédiments et
en les transmettant aux prédateurs. Les densités des deux

_ principaux organismes benthigques généralement analysés

sont d’environ 50 000/m? pour les oligochétes et 1000/m?
pour les amphipodes dans les zones profondes des Grands
lacs (Robbins, 1982). Whittle et Fitzsimons (1983} ont
déterminé les concentrations de contaminants associés a
des particules dans les 'amphibodes provenant du bassin Est
du lac Erié, au-dessusde la riviere Niagara, provenant du lac
Ontario, en face de I'embouchure de la riviere Niagara
(tableau 2) et provenant du bassin oriental du lac Ontario;
ils ont trouvé que les concentrations dans ces organismes
sont nettement plus élevées que les concentrations
moyennes dans les sédiments superficiels, pour les mémes
produits chimiques, et aux mémes endroits.




Tableau 2. Concentrations des BPC et des contaminants organo-

chlorés dans les amphipodes (Pontoporéia affinis)

provenait des lacs Erié et Ontano (ng/g) (ppM)

Lac Ontario, bassm Lac Ontario,'
Produit Lac firié, ouest (embouchure bassin est
chimique Est (moyenne) fiv. Niagara) (moyenne) (moyenne)
DDT total 110 440 1088
BPC 560 1378 1849
Mirex ND 228 41
Dieldrine 62 226 376

ND — Non détecté; le mirex n’a pas été détecté dans les sédiments
de fond du lac rié.

D’aprés Whittle et Fitzsimons (1983).

Les bactéries sont un élément peut étudié intervenant
dans les interactions des particules et de I’eau et dans la bio-
disponibilité des substances organiques toxiques associées
aux particules. Dans les sédiments comme dans les sols, les
contaminants aquatiques interviennent dans des réactions
contrdlées par des facteurs bactériologiques. Les bactéries
sont 'aliment de base des détrivores dans les sédiments et
peuvent donc constituer la premiére étape de biopénétra-
tion dans la chaine alimentaire. Comme on I’a mentionné

dans la partie |, les bactéries contenues dans la colonne

d’eau traversent en général les filtres de 0.45 um et peuvent
étre considérées comme appartenant 3 la phase «aqueusey.
La relation entre les coefficients de partage octanol/eau et
les coefficients de partage sédiment/eau, avec la substance
orgahique comme fonction de normalisation, peut aussi
étre liée en partie aux populatidns de bactéries dans les sédi-

ments et de bactéries 3 la surface des complexes organlques :

particulaires.

Les caractéristiques physiologiques et écologiques
d'un organisme sont également des facteurs qui intervien-
nerit dans la bioaccumulation des contaminants a partir des
particules. Par exemple, les oligochétes sont essentiellement
des éponges a caractére lipide, qui avalent ou absorbent de
grandes quantités de produits chimiques ordaniques. Des
sédiments ayant une teneur élevée en substances organlques
naturelles augmentent |’absorption des substances orga-
nigues ‘toxiques mais peuvent en méme temps réduire la
biodisponibilité de certains produits chimiques. Les lacs
oligotrophes peuvent donc contenir une réserve plus grande
de substances organiques toxiques biodisponibles dans leurs
sédiments de fond, qui se traduit par des niveaux de bio-
accumulation plus élevés que dans les lacs eutrophes. Cer-
tains planctons animaux rejettent des métaux dans leurs
excréments, sous forme de complexes organigues qui sont
davantage biodisponibles que I'élément ingéré 3 l'origine;
des processus analogues peuvent se produire pour les sub-
stances ofganiques toxiques. Goerke et coll. (1979) ont
observé des variations importantes de bioaccumulation dans

I'estuaire de la Weser et ont remarqué que la bioabsorption
dépendait a la fois des espéces et des composés. Si 'on
suppose ‘qu’il y a bio-amplification dans la chaine alimen-
taire a des niveaux trophigues supérieurs, il n‘est pas évident
que cela soit vrai pour les niveaux trophiques inférieurs. Si
les ions peuvent compliquer le phenoméne de bioaccumuila:
tion des substances inorganiques, la bioaccumulation des
substances organiques toxiques semble relativement simple.

"On peut mesurer en laboratoire les taux d’absoiption et

d’élimination mais hous verrons par la suite que I‘on ne
mesure - en général que les niveaux de résudus aprés des
pérlodes déterminées.

Si I'absorption de substances organiques toxiques par
les organismes -aquatiques se fait directement 3 partir de
I'eau (bioconcentration), on doit pouvoir prédire les con-
centrations dans les organismes a partir des coefficients de
partage octanol/eau. L'absorption de chlorophénol par les
sangsues d’‘eau douce (tableau 3) offre un bon exemple
de la bioconcentration de produits chimiques solubles.
L'importance des cheminements suivis par les aliments
benthiques, avec bio-amplification ultérieure constitue un
processus séparé, beaticoup plus complexe et influencé par
'organisme. La question de savoir si les organismes aqua-
tiques supérieurs accumulent les produits chimiques orga-
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Figure 15. Voies par lesquelles s'effectue la bioabsorption des
contaminants particulaires dans I'eau douce.
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Tnbleau 3. Niveaux de chlorophénols dans les sangsues et ’ean provenant de deux sites du ruisseau Canagagigue

Coricentration de thoroianén_dl (ppM)

fichantil]on ’ 2,4,6-TCP 2,4,5-TCP 2,3,4,6-TTCP PCP
Sangsues (Dina dubia) . 2201 10 262 . 508 188
Sangsues l(Glossipbonia complana;a) 639 1688 100 ) 19
Sangsues (Helobdella stagnalis) ’ 371 2 461 140 72
Eau ) ' 0.065 0.083 0.007 0.005
Sangsues (Dina dubza) © 1529 4917 119 . 35
" Sangsues (Glossiphonia complanata) 221 640 21 1

Eau 0.014

0.015 0.003 0.003

D’aprés Metcalfe et coll (1984).

niques toxiques et biodisponibles par bio-amplification ou
par bioconcentration (figure 15) est, encore a I’ heure
actuelle, un sujet de coritFoverse. Jusqu'a présent, les
‘chercheurs ont penché davantage pour la bio-amplification,
mais la bioconcentration a tendance 3 I'emporter depuis
peu de temps. La bioconcentfation des produits chimiques
peut se produire par échange direct entre les particules en
suspension et la surface des nageoires ou par décapage des
particules lorsquelles traversent les voies digestives. Comme
on I'a vu auparavant, les particules biotidues et abiotiques
dans une colonne d‘eau regroupent divers matériaux :
argiles et autres particules minérales recouvertes de Fe/Mn
ou de substances organiques; agrégats de minéraux pré-
cipités; précipités colloidaux; substances organiques; phyto-
plancton; zooplancton; bactéries; boulettes fécales. Par
définition «opérationnelle», le phytoplancton et le zoo-
plancton sont des particules aquatiques en suspension car
ils font partie des matériaux extraits par les centrifugeuses
3 grande vitesse ou recueillis sur les filtres. On suppose que
les boulettes fécales sont I'une des principales sources
alimentaires des nettoyeurs benthiques. La biote peut étre
en fait le composant principal de la charge de particules en
suspension. On sait que le phytoplancton et le Zooplancton
accumulent des substances chimigues organiques toxiques
3 des concentrations suffisamment élevées pour étre mor-
telles et qu'ils sont souvent utilisés dans les expériences sur
la toxicité des métaux et des substances organiques. Les
planctons sont essentiellement équivalents 3 des globules
lipides vivants; ils vérifient donc la plupart des prévisions de
partage octonol-eau établies pour les produits chimiques
organiques toxiques. Les planctons, tout au moins le planc-
tof animal non carnivore, accumulent les produits orga-
niques contenus dans |’eau, vraisemblablement par biecon-
centratlon mais ils sont de plus une source alimentaire im-
portante pour eux-mémes. De nombreux planctons animaux
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se nourrissent de phytoplanctons et d‘autres planctons
animaux. Pour les organismes supérieurs, en particulier de
nombreuses espéces ichtyologiques, les planctons peuvent
constituer une source particulaire importante de produits
chimiques toxiques. On a suggéré que l'effet de la bioab-
sorption des produits chimiques organiques. toxiques
pouvait étre la cause des variations de composition des
especes d'algues dans certains écosystdémes pollués. Dans
les systémes oligotrophes, dont les densités d’algues et de
planctons animaux sont bien inférieures, la matiére ali-
mentaire est moins abondante. On a fortement tendance a
penser que si |’on ajoute une. méme charge de contaminants
3 un systéme oligotrophe, par comiparaison a.un systéme
eutrophe, on peut constater une concentration plus élevée
dans les particules biotiques en suspension. Des recherches
complexes sur le phytoplancton et le zooplancton sont
entreprises dans le cadre d’études sur 'eutrophisation. Elles
visent a expliquer les variations de composition et de
densité des espéces en fonction des processus qui affectent
la productivité ou des concentrations de diverses substances
nutritives et d’éléments a I'état de trace. Ces recherches
nont pas été étendues jusqu’aux produits chimiques
toxiques dont Fanalyse est plus complexe. Elles sont
limitées aux études géochimiques, chimiques ou tout
simplement aux études sur la qualité de I'eau. |} devient
nécessaire d’entreprendre des recherches approfondies sur
le phytoplancton et le Zooplancton, étant donné la com-
plexité des voies aquatiques emprufitées par les contami-
nants toxiques et le role éventuel des particules biotiques
dans la colonne d’eau. Ces recherches combinent les effets
a divers niveaux trophiques avec les processus de bio-
concentration et. de bio-amplification des contaminants
dans : des cuves de décantation en laboratoire; des coraux
lacustres; des expériences portant sur I'ensemble d’un lac;
des écosystémes aquatiques pollués.




CHAPITRE 5

Recyclage physique des contaminants associés

a des particules

Le recyclage physique des particules est un élément
trés important de toute étude sur le sort des contaminants.
Les principaux processus physiques qui interviennent sont :

a) la resuspension des sédiments dans les riviéres ou les
lacs;

b)  le transport par charriage;
c) les taux et processus de sédimentation;

d) les configurations de circulation de sédiment dans les
lacs de grande superficie; ‘

e) I'érosion des berges des lacs et des réservoirs de
retenue;
f) I’érosion en aval des réservoirs;

g) la formation et le déplacement des dunes.

Pour décrire correctement la production et le transport des
particules en suspension, et donc le role des particules dans
le sort des contaminants, il est essentiel de tenir compte de
certaines forces physiques, comme la force de Coriolis dans
les lacs de grande superficie, les vagues 6u courants ciéés
par le vent, et les processus hydrauliques comme le
transport sous la glace des particules en suspension.

L’écoulement d’une riviére est un paramétre essentiel
qu’il faut connaitre en détail, tout comme la durée du
trajet, lorsqu’on fait des prélévements et des analyses. Turk
(1980) donne !'exemple de concentrations de BPC en
fonctien de I'écoulement dans le fleuve Hudson, trés
contaminé. Dans ce fleuve, les BPC sont rejetés de fagon
uniforme et continue par les sédiments de fond dans les
eaux surjacentes. Pour des valeurs d’écoulement inférieures
a la valeur médiane, les concentrations de BPC augmentent
lorsque |’écoulement diminue. Pour des débits supérieurs 3
la valeur médiane, les concentrations augmentent lorsque [e
débit augmente (figure 16). On observe le méme phénoméne
pour les concentrations de Hg en fonction du débit dans la
riviéere Wabigoon, dans le nord-ouest de I'Ontario. Dans les
deux cas, lorsque le débit diminue, la dilution est réduite et
les concentrations augmentent. Par contre, lorsque le débit
augmente, il y a resuspension des sédiments de fond et les
concentrations «dans I'eau brutey augmentent. On doit
déterminer le rapport entre:le débit croissant et le transport
des contaminants d’une part, en fonction du débit décrois-

sant, de la sédimentation et du dépé6t d’autre part. La resus-

-pension des sédiments de fond causée par le vent est un

phénoméne bien connu dans les petits lacs peu profonds.
Mais dans les lacs plus vastes, ce n’est que tout récemment
qu’a été découverte la présence de sédiments en resuspen-
sion dans les bassins profonds. Le lac Ontario en est peut--
étre ’exemple le mieux documenté (Sandilands et Mudroch,
1983). Le sort ultime des contaminants dans ce type de
vastes lacs est étroitement lié au sort ultime des particules
en resuspension.
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Figure 16. Concentration de BPC en fonction du débit, fleuve
Hudson a Schuylervitle (d’aprés Turk, 1980).

RECYCLAGE DES SUBSTANCES
ORGANOMETALLIQUES (Hg) DANS LE RESEAU
DE LA RIVIERE WABIGOON

L'assainissement des écosystémes aquatiques pollués
au mercure est trés lent, méme lorsque toutes les sources de
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Figure 17, Données sur les charges de mercure méthylique et le débit pendant le dégel du printemps 1979, rividre
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Figure 19. Données sur la temperature et les concentrations de mercure total 3 I'entrée du lac Clay
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pollution ont été éliminées, 3 cause de l'introduction du
mercure associé a des particules dans ces écosystémes. Dans
la riviére Wabigoon, polluée au mercure et située dans la
région nord-ouest de I'Ontario (Allari et coll., 1984), la
charge de mercure méthylique dépend du débit (figure 17)
et atteint des valeurs élevées lorsque le débit est élevé, 3
cause de la resuspension et du transport des sédiments
contaminés. Les concentrations de mercure méthylique
restent toutefois relativement faibles dans les périodes de

fort débit; c’est au cours de I'6té, lorsque le débit est faible, -,

que 'on observe les concentrations les plus élevées de cette
forme trés toxique de mercure (figure 17). Bien que les
oonpentrations dée mercure total dans les carottes de sédi-
ments soient situées profondément dans les sédiments,
prés.de la source initiale, les' concentrations de mercure
méthylique aux mémes endroits sont toujours plus élevées
dans. les sédiments superficiels (figure 18), ce qui indique un
recyclage dans les eaux surjacentes. ’

* Sur une période de trois ans, les concentrations de
mercure total lés plus élevées ont été observées au milieu et
3 la fin de I'été dans la riviere Wabigoon; le faible débit de
" la rividre & cette époque ne peut étre a 'origine des concen-
trations élevées, plus et,ro,l,tement lies a la température de
I'eau (figure 19). En 1980, le mercure total dans la colonne
d’eau dépassait 80 ng/L. La concentration de mercure
méthylique avait la méme configuration avec des valeurs
maximales de 18 ng/L en 1980 (figure 20). On peut observer
une corrélation générale entre le mercure méthylique et le
mercure total dans tout le réseau rividre/lac (figure 21).
Dans les bras de la riviere Wabigoon, le mercure des sédi-
ments est régénéré par resuspension. Dans les lacs du réseau,
cette régénération ‘est mise en évidence par une accumula-
tion de mercure méthylique dans les eaux lacustres infé-
rieures (figure 22). Le mercure interne et la régénération
du mercure méthylique ont donc ralenti le processus de
dépollution de la riviére Wabigoon.

On a pu établir une relation entre une premiére chute
rapide des concentrations de mercure dans les muscles
abdominaux des écrevisses (figure 23) et I'élimination de la
source polluante en 1970. Les diminutions plus lentes
observées plus récemment sont dues au recyclage du
mercure associé aux sédiments de fond. La chute rapide
initiale traduit I’énb‘rme capacité d'un écosystéme. con-
taminé a se débarrasser de produits chimiques persistants en
les enterrant dans les sédiments de fond des riviéres et des
lacs, comme on l'a vu a la partie |. Par contre, les diminu-
tions plus lentes des concentrations de mercure dans les
écrevisses prouvent que le recyclage & partir des mémes
sédiments de fond retarde e retour aiix conditions haturel-

jes. Le brochet prédateur, qui est au sommet de la chaine .

alimentaire dans le réseau Wabigoon, indique également une
diminution nette des concentrations de mercure (figure 24).
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On constate que I'amélioration est la plus rapide dans les
lacs dont les sédiments de fond étaient les plus gravement
contaminés par le mercure, que méme aprés douze ans, une
régénéfation interne de mercure associé 3 des. particules
maintient les concentrations bien au-dessus de celles ob-
servées dans le brochet des lacs de la région qui ne font pas
partie du méme réseau. De plus, les lacs ol les concentra-
tions de mercure dans les sédiments superficiels sont
‘ actuellement les plus élevées sont ceux ou les brochets ont

les niveaux de mercure les plus élevés. De telles relations
entre certaines biotes et les concentrations de mercure total
dans les sédiments superficiels (figure 25) indiquent qu'il
y a interaction du mercure particulaire et de la biote.
L’écrevisse, qui est directement associée aux particules en
suspension, a une concentration de mercure plus élevée que
le brochet qui se trouve au sommet de la chaine alimentaire.
On observe la méme relation positive pour le mercure total
et, dans une moindre mesure, pour le mercure méthylique
dans I’eau, en ce qui concerne la concentration de mercure
dans le méme type de biote. ‘

RECYCLAGE DES PRODUITS CHIMIQUES
ORGANIQUES TOXIQUES DANS LE LAC ONTARIO

Dans les lacs de grande superficie, les réservoirs
profonds et les estuaires, la resuspension peut produire des

couches denses et troubles appelées «couches néphéloides».

10

Ces couches sont composées de : particules de la taille des
particules d’argile; débris biologiques; particules en agrégats.
Les premiéres recherches portant sur une couche néphéloide
dans les Grands lacs ont été faites dans le lac Michigan
(Chambers et coll., 1980). La couche néphéloide a une
épaisseur d’environ 10 m au pied de la pente des berges et
devient de plus en plus mince vers le large. Dans le lac
Michigan, les vagues internes le long de la surface thermo-
cline et les courants engendrés par le vent sont considérés
comme les principales causes de resuspension des particules.
L'épaisseur de la couche néphéloide augmente avec la
profondeur du lac. De g’randes’quantités de contaminants
associés A des sédiments de fond sont soumises a une resus-
pension dans les eaux surjacentes. La colonne d’eau du lac
est ainsi périodiguement exposée & des contaminants
d’abord sédimentés, ce qui augmente le délai nécessaire
pour que les contaminants soient enfouis définitivement et
éliminés de la chaine alimentaire. En 1982, une couche
néphéloide beaucoup plus épaisse que celle du lac Michigan

_ a &té découverte dans le lac Ontario {Sandilands et Mudroch,

1983; Charlton, 1983). Les profils obtenus par transmis-
sometre (figure 26) en 94 stations du lac Ontario ont
révélé une couche de turbidité sur I'ensemble du fond du
lac & des profondeurs supérieures @ 60 m. La figure 27

donne I'épaisseur de la couche néphéloide dans le lac

Ontario, du 10 au 14 ao(t 1981 (Sandilands et Mudroch,
1983). Cette couche était devenue de plus en plus épaisse
au cours de I‘automne. La découverte de cette couche de
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Figure 25. Relation entre les concentrations de mercure total dans:certaines biotes et les concentrations dans les
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turbidité dans fe lac Ontario a mené les chercheurs 3 rééva-
luer la resuspension des sédiments et 4 la considérer comme
un processus physique important & long terme poui- le
recyclage des. contaminants organiques dans.le lac. Charlton
(1983) a utilisé des réseaux de trappes & sédiments suspen-
dues (figure 28) pour démontrer la corrélation existant
entre les concentrations des particules en suspension et les
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Figare 26. Profils verticaux du pourcentage de transmission et de la
concentration du seston (mg/L de poids sec et perte (%)
de réponse LOI) (d’aprés Charlton, 1983).

profils de transmissométre. Les contaminants peuvent subir
une désorption 3 bartir des particules en resuspension, ou
étre absorbés avpc ces particules. D’autre part,.les partlcules
de la couche néphéloide peuvent offrir une surface plus
grande pour l'absorption des contaminants, ce qui peut
éventuellement donner des taux de sédimentation plus
élevés et accélérer |'enfouissement des contaminants. Dans
leurs e_xpéfiences réalisées sur des lacs artificiels, Millard et
coll. (1983) ont découvert que les BPC semblent pouvoir
passer directement des sédiments inorganiques aux algues;

. mais on n'a pas déterminé avec certitude |'étendue de la

bioabsorption directe pour les contaminants associés aux
particules. Sandilands et Mudroch {1983) ont trouvé dque les
concentrations de plomb et de zinc dans les particules en
suspension de la couche néphéloide étaient les mémes que
celles observées dans les sédiments de fond aux mémes sites,
tandis que les concentrations de Hg, Cr, Co, Cu, As et Ni
étaient inférieures.

Oliver et Charlton (1984) ont étudié la contribution
relative des contaminants organiques dans les particules (de
I'épilimnion) qui subissent une sédimentation et dans celles
(du fond) qui subissent une resuspension, 3 divers niveaux
de la couché néphéloide. Ayant utilisé des trappes a sédi-
ments pour recueillir les particules servant aux analyses,
ils ont découvert qu’une quantité importante de particules
en suspension dans les eaux les plus profondes du lac
Ontario prés de la riviére Niagara et  toutes les profondeurs
au large provenait de sédiments de fond en resuspension,
Toutefois, la composante, biotique des particules piégées
dans les trappes a sédiments a donné une corrélation
médiocre entre les coefficients de partage sédiments/eau
déduits des données sur le terrain et ceux prédits en labora-
toires pour les chlorobenzénes, a partir de la solubilité dans
I'eau ou des coefficients de partage octanol/eau.

Figure 27. fipaisseur de la couche néphéloide (m), 10 au 14 aoiit 1981 (d’aprés Mudroch et Sandilands, 1983).
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Figure 28. Modtle de trappe i sédiments et disposition des trappes
‘sous les bouées (d’aprés Charlton, 1983).

- Dans le iac Michigan, la couche néphéloide (Chambers
et Eadie, 1981) se crée pendant la formation de la barre
thermique et son déplacement progressif vers le large. Des
travaux récents ont montré que pendant des hausses pro-
noncées de débit, les matériaux en suspension peuvent étre
réintroduits dans les zones proches du rivage. Dans les
lacs de grande superficie comme le lac Ontario, les vents
extrémes sévissant 3 certaines périodes peuvent incliner con- .
sidérablement la surface thermocline et exposer aux vents
les eaux froides des couches inférieures du lac et la couche
néphéloide qui leur est associée (figure 29). Les sédiments
de fond en suspension peuvent &tre considérables en hiver
lorsque le lac est isotherme et que les courants pénétrent
en profondeur.

Il peut y avoir bioconcentration des contaminants
par ingestion de particules en suspension, de complexes
organiques-polluants (colloidaux-filamenteux) et d’aliments
contaminés ou par sorption passive a partir de la surface des
particules. Dans le lac Ontario comme dans d’autres lacs, les
principales sources de flux de contaminants particulaires,
mises & part les sources atmosphériques, sont les suivantes :
les sédiments provenant des -affluents; les sédiments pro-
venarit_de I'érosion des berges; les sédiments de fond en
resuspension; les particules produites dans les lacs. Les
organismes éliminent les contaminants par les sécrétions
qu‘ils rejettent, sous forme de filaments, de liquide exuvial,
ou de boulettes fécales. La bioconcentration de produiits
chimiques organiques par le plancton animal peut donner
des concentrations élevées de contaminants dans les bou-
lettes fécales. En tombant vers-le fond du lac, celles-ci
peuvent. encore fixer des polluants hydrophobes. Diverses
quantités de contaminants différents pénétrant dans le lac
Ontario sont adsorbées 4 divers degrés par les particules.

Figure 29. Lac Ontdrio : température (°C) & 20 m de profondeut, 7 au 11 septembre 1976 (d’aprés Dobson, 1984).
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Les contaminants solubles pénétrant dans le lac peuvent
subir une adsorption sur les charges élevées de particules en
susbension produites par érosion des berges ou par resuspen-
sion des sédiments de fond, ou encore par accroissement de
la productivité biologique. La plupart de ces particules sont
recueillies dans les trappes a sédiments {Charlton, 1983).

A 20 m de profondeur dans le lac Ontario, les
concentrations de contaminants organiques dans les parti-
cules sont plus élevées au large que dans les stations prés du
rivage, probablement 3 cause de la bioaccumulation de
seston; suivie par la sédimentation. Mais I'effet de la riviére
Niagara est trés sensible lorsqu’on calcule le flux descendant
des produits chimiques a partir des échantillons prélevés
dans les trappés 3 sédiments. Pour le HCB, on a trouvé par
exemple des flux de 8 ng/m?/jour au large par rapport a
160 ng/m?/jour prés du rivage, pour des sites proches de
I'embouchure de la riviere Niagara. En plein lac, on observe
une variation considérable des flux descendants des con-
taminants. Bien qu’on ait détecté de nombreux contami-
nants organochlorés dans les trappes, les benzénes chlorés
(CB) sont prédominants. Les concentrations dans les
trappes plus profondes sont assez élevées pour les BPC, le
HCB et le mirex, qui font tout trois I‘objet d'une forte
répartition sur les sédiments de fond. Oliver et Charlton
(1984) ont réussi a séparer les dofhnées provenant de
détritus de riviéres, de sédiments en resuspension et d'argiles
de berges non contaminées, en comparant les rapports des
concentrations de divers produits chimiques organiques
toxiques dans les particules én suspension de la riviere
Niagara et dans les sédiments superficiels du lac Ontario,
avec les rapports de concentration dans les pafticUles

Y

recueillies dans les trappes 3 sédiments. Les analyses de

carottes de sédiments ont montré que les charges des iso- -

méres de benzénes chlorés ont varié au cours des dernidres
années, ce qui prouve que certains rapports correspondent
aux données actuelles, tandis que d’autfes correspondent
aux sédiments en resuspension. Les rapports présumés de
sédiments en resuspension ont été obtenus en prélevant des
carottes, en les agitant doucement pour produire un nuage
de particules en suspension, puis en' recueillant et en
analysant ces substances en resuspension. Les particules des
trappes a sédiments ont été prélevées 3 une station située 3
10 km au large de I'embouchure de la riviére Niagara. Pour
certains produits chimjques, les particules recueillies en pro-
- fondeur avajent des concentrations proches de cevll'es’dans
les sédiments de fond (tableau 4) dans le bassin Niagara du
lac Ontario. Les quantités de particules qui se déposent et
leur concentration chimique permettent de calculer les flux

Tableau 4. Concentration de produits chimiques organiques dans
certains sédiments en suspension, €n fonction de la

. .profondeur (ng/g)
Produit Profondeur dans le lac Sédimerts du fond

chimique 20m 40m 68m* " dulac
BPC 40 1.4 27 28 - 23
BPC 153 8.3 100 140 23
PCT 2.7 5.2 31 32
Mirex 12 19 50 48
1,2,4,5-TECB 13 16 26 68
1,2,4-TECB 38 36 48 110
HCB 31 35 96 110
~+¥BHC ND ND 1.7 . 1.1

*A 2 métres au-dessus du fond du lac.

D’aprés Oliver et Charlton (1984).

Tableau 5. Contribution (%)_ des contaminants provenant de la
resuspension dés sédiments de fond

Site . Profondeur (m) Sédiments de fond (%)
Prés de 'embouchure de 20 ‘ 0
la riviére Niagara 40 0
60 22 .
68 41
Centre du bassin Niagara 20 62
dans le lac Ontario 40 57
’ 80 48
90 - 70

98 52

D’aprés Oliver et Charlton (1984).

descendants nets des contaminants. La plupart des valeurs
obtenues, au moins pour les sites les plus profonds, sont de
I'ordre de quelques centaines de nanogrammes par métre
carré par jour. Le mirex a été introduit dans le lac Ontario
par la riviére Niagara au coufs des années 1970. La produc-
tion et I'Utilisation de mirex sont limitées depuis 1976 et
les concentrations actuelles s_ljr les particules en suspension
dans la riviére Niagara sont trés faibles. Les concentrations
élevées de mirex observées dans plusieurs trappes a sédi-
ments, au large et en profondeur, sont peut-étre le meilieur
signe du recyclage physique continuel des contaminants par
resuspension des sédiments. Oliver et Charlton (1984) ont
calculé les conitributions en pourcentage des sédiments atix
particulés sédimentées a diverses profondeurs (tableau 5).
La contribution par les sédiments de fond est plus élevée au
milieu du lac que dans la zene ou des particules en suspén-
sion sont directement introduites par la riviére Niagara.
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CHAPITRE 6

Bioaccumulation : un indicateur de la biod,ispoi‘hibillte‘
des contaminants associés a des particules

Les concentrations des produits chimiques organiques
dans la biote hous renseignent sur le degré de biodisponi-
bilité de divers produits chimiques. Les processus de
- bioabsorption dépendent de nombreux facteurs, qui
comprenient : la température; la lumiére; la tenéur en
oxygeéne dissous; les concentrations d'autres contaminants;
la durée d'exposition; la disponibilité de sources alimen-
taires; le nombre d’espéces; les prédateurs; les parasites et
-pathogenes; les taux d’épuration; le poids des organismes;
I'adiposité; la composition génétique. Ces facteurs et para-
métres sont rafement mesurés en méme temps que les
concentrations de contaminants, ce qui signifie que I'on ne
peut faire qu'une comparaison générale et qualitative de la
plupart des donnéés disponibles. Néanmoins, les ouvrages
publiés sur le sujet contiennent de nombreux exemples de
conééntrations de contaminants environnementaux dans la
biote et dans les miilieux aquatiques abiotiques associés, Ce
type d'information est directement lié a la biodisponibilité
des contaminants associés & des particules, Il est évident
que si i’on trouve des contaminants dans les organisfnes qui
vivent dans des sédiments contaminés ou en association
avec des particules contaminées en suspension, on a alors
dés indices du degré de biodisponibilité de ces produits
chimiques: Pour étudier la biodisponibilité et le processus
connexe de bioaccumulatiof, il faut avoir des renseigne-
ments détaillés sur les relations entre les espéces présentes
dansune chaine alimentaire aquatigue, ou bien entreprendre
lés études permettant d’obtenir ces renseignements.

BIODISPONIBILITE POUR LES ORGANISMES |
BENTHIQUES ET LES PLANCTONS

Dans le lac Ontario, les sites en eaux pro‘fondes sont
ceux oll les organismes benthiques sont les moins nombreux
et les moins variés (Nalepa et Thomas, 1976). En eau pro-
fonde, les amphipodes sont prédominants dans la com-
munauté benthique et constituent environ 60 % de la
totalité des organismes présents, Les a‘r"nphipodés présents
en eau profonde sont le Pontoporeia affinis, alors que le
Gammarus fasciatus est prédominant en eau peu profonde.
Clest sussi dans les eaux profondes que l'on trouve des
chironomides avec des Stylodrilus heringianus (oligochétes),
qui remplacent le Tubifex tubifex, oligochéte prédominant
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dans les eaux de profondeur intermédiaire. Le Limnocalanus
macrurus et le Sen‘éce//a calanoides, qui sont deux copé-
podes, passent une partie de leur vie dans les sédiments de
fond. Dans la colonne d’eau, la population” de plancton
animal est dominée par la crevette Mysis relicta (Carpenter
et coll., 1974) qui reste au fond du lac ou légérement au-
dessus, ol elle est en contact avec les concentrations les
plus élevées de sédiments en resuspension dans la couche
néphéloide. Dans le lac Ontario, |'abondance de ces
crevettes atteéint un maximum en aoQt, qui correspond a
113/m? dans les zones ceritrales du lac.

Pour des chercheurs non spécialisés en limnologie, il
est souvent difficile de comprendre comment s'effectue
dans le corps humain la bioaccumulation des contaminants
qui semblent principalement associés a des particules (sédi-
ments) dans les systéfes aquatiques. Les spécialistes de
Ienvironnement entendent souvent dire, qu‘aprés tout,
«personne ne mange des sédiments». Nous les absorbons
pourtant indiréctement, car de nombreux organismes ben-
thiques directement €xposés aux contaminants contenus
dans les sédiments de fond font souvent partie de pIusneurs
chaines alimentaires menant jusqu’aux produits consommés
par I'homme. La biote des sédiments de fond se trouve a
trois nlveaux trophiques :

a) principale production par les bactérles chimiosynthé-
tiques;

b) oligochétes, détrivores chironomides et saprophytes;

c) chironomides ét amphipodes carnivores.

Dans le lac Ontario, les vers prédominants sont les détrivores
qui creuserit des tunnels et absorbent des matériaux
«anciensy situés entre 2 et 5 cm de profondeur dans les
sédiments (Gardner et coll., 1983). On trouve des chirono-
mides détrivores aussi bien que prédateurs. Les chirono-
mides détrivores absorbent eh général les particules en
suspension qui se déposent, y compris les boulettes fécales
ou les sédiments frafchement déposés prés de la surface
séparant I'eau des sédiments. On trouve le Microspectra sp.
daris des zones ou la sédimentation eést élevée. L'amphipode
prédominant dans. le lac Ontario (Pontoporeia affinis) est
un ver qui creuse des tunnels peu profonds. La crevette
Mysis relicta est un prédateur qui se nourrit en grande




partie de particules biotiques (phytoplancton et plancton
animal de petite taille). Les gastropodes se nourrissent de
détritus tandis que les pélécypodes d’eau douce sont-'des
animaux fiitreurs. Par leurs habitudes alimentaires variées,
tous ces organismes benthigues transmettent directement
les contaminants associés 3 des particules aux niveaux
inférieurs de la chaine alimentaire biotique. L‘impact des
organismes benthiques sur la chaine alimentaire dépend des
cycles de vie de ces organismes. Les oligochétes restent en
permanence dans les sédiments de fond, tandis que les
chironomides ne restent dans les sédiments de fond que
lorsqu’ils sont a l'état de larve et se dispersent lorsqu'ils
atteignent I'age adulte. Les amphipodes passent par une
phase migratoire et risquent d’étre rapidement dispersés
par les courants. Les mysides suiveht une migration quoti-
dienne entre la surface des sédiments de fond et des pro-
fondeurs relativement faibles {20 m) et sont également
transportés facilement et rapidement par les courants. Sly
(1983a) a établi uné chafne alimentaire hypothétique pour
le lac Ontario, indiquant la relation entre les organismes
benthiques et ies poissons vivant prés des sédiments de fond
ou dans ces sédiments {figure 30). Dans le lac Ontario, la
truite fardée transporte des quantités de produits chimiques
organiques, comme le mirex et la dioxine, qui font I’objet
d’une forte répartition sur les sédiments. Pour ces produits

chimiques, la bioaccumulation s’effectue, au moins en
partie, & partir des sédiments de fond et des particules
biotiques et abiotiques en suspension. Plus une espéce
pélagique dépend des organismes benthiques pour se
nourrir, et plus il est probable qu’il y ait bioaccumulation
de contaminants organiques hydrophobes associés 3 des
sédiments, dont la plupart sont aussi les plus toxiques,
étant donné leur structure chimique. De méme, les
espéces de poissons qui se nourrissent d‘organismes ben-
thiques, ou leurs prédateurs, sont celles qui mettent le
plus de temps a se débarrasser de la contamination.

Une relation directement inverse a été démontrée en

- laboratoire entre les coefficients de partage octanol-eau et

les solubilités des produits chimiques organiques dans I’eau.
On a montré que la bioconcentration par a truite arc-en-ciel
est fonction inverse de la solubilité du produit chimique
dans I'eau (Chiou et coll., 1977) {figure 31). Dans le lac
Ontario, Borgman et Whittle (1983) ont trouvé que le
Iogarithme de la concentration de DDT dans diverses
biotes est proportionnel au logarithme de leur poids sec
(figure 32). Harding et Phillips (1978) ont démontré qu'il

-y avait transfert direct de contaminants organiques entre

les particules en suspension et la biote. It y a sorption des
produits chimiques organiques sur la surface des nageoires
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Figure 30. Chaine alimentaire dans les eaux profondes du lac Ontario (d’aprés Sly, 1983a) (manuscrit).

116




Ether diphénylique

Biphényle
° p-Dichlgrobenzeéne

Tétrachloroéthylene @

Tétrachlorure de carbone ®
L A

W

3

s 105

I

E
2%

(0]
< Al
= 9 w0t F . \ 024,2',4'-BPC
z
c_)g Hexachlorobenzene
<d
£
E"‘” 03
w_i 10°1
8%

o]
wE 107
Oy
o=
o5
Ea
EF
< 10 1 L
w 2 =1

0~ 10~ 1

7 16 02 109 104

SOLUBILITE DANS L'EAU (}Lmo|e$/'L) échelle logarithmique

Figure 31. Lipophilie et bioaccumulation (d'aprés Chiou et coll., 1977).

11 LAC ONTARIO v

. iBassin est

© Z — ZOOPLANCTON
» P - PONTOPOREIA

log DDT (kg“g™*, poids sec)
1

® M-—MYSIS
¢ S - CHABOT
. a R ~EPERLAN
v L - TRUITE FARDEE
°
-1 °
o
8
) )
15 8
z _PM™ 8 R L
1] 1 ] T 1
-6 -4 -2 0 2 4
log poids sec:(g)

Figure 32. Concentrations de DDT en fonction de la taille des
organismes (d’aprés Borgman et Whittle, 1983).

des poissons; dans une situation environnementale donnée,
il est done essentiel de séparer la fraction de contaminants
portés par les particules en suspension et la fraction dite
«soluble». Les particules jouent un rdle important dans la
biodisponibilité des PAH; la bioconcentration des PAH par
le plancton animal diminue lorsque la fraction de PAH
sorbés par les particules augmerite (McCarthy, 1983). Pour
les organismes benthiques, les sédiments de fond et les eaux
de porosité associées sont les principales sources de PAH
dans la- chaine alimentaire. La sorption sur les particules

humiques réduit la bioabsorption des PAH mais augmente .

éventueliernent la durée d’exposition en maintenant les
PAH dans la colonhe d’eau. :
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La concentration de certains produits chimiques
organiques hydrophobes dans les particules peut tripler en
descendant le cours de la riviére Nlagara alors que la charge
totale de particules en suspension double. Les substances’
particulaires ajoutées sur le cours de la rividre sont surtout
inorganiques. La fraction des particules en suspension les
plus grosses a I'embouchure de la riviére est biotique,
notamment composée de phytoplancton et de zooplancton
provenant probablement du lac Erié. Ces substances bio-
tiques absorbent les produits chimiques et entrainent leur
transfert dans la chaine alimentaire. Tout cela s'effectue
rapidement dans la riviere Niagara elle-méme, avant que les
particules ne pénétrent dans le lac Ontario. A l'aide des
centrifugeuses a grande vitesse décrites a la partie |, on peut
réduire ces particules biotiques de grande taille en une pate
organique, que |'on analyse avec la charge de particules en
suspension. Les fluides organiques peuvent passer dans
I'effiuent extrait par le systéme APLE et peuvent ainsi étre
considérés comme phase aqueuse, alors que leur mécanisme
de transport réel se fait sous forme de particules biotiques.
Fox et coll. (1983) ont ufilisé des filets & plancton pour
séparer les particules biotiques de la riviére Ni,ag:ara 3
Niagara-on-the-Lake, afin d'éviter de broyer la biote par
filtration ou centrifugation. Les substances recueillies ont
été divisées, par tamisage humide, en six fractions (tableau
6) allant de 75 a 700 um; et ont été analysées pour déter-
miner leur concentration en CB et BPC. Pour donner un
exemple des valeurs extrémes obtenues, la fraction de
700 um, pour Niagara-on-the-Lake (NOTL) contenait
11 ppm de BPC total et les concentrations de plusieurs
chiorobenzénes étaient de I'ordre de quelques centaines de
nanogrammes par gramme (ppM). La plupart des particules
étaient des planctons, qui font déja partie de la chaine
alimentaire. On a trouvé une bonne corrélation entre les
rapports de concentration dans les sédiments et dans I'eau




Tableau 6. Concentrations de contaminants organochlorés dans les particules en suspension (réparties selon la taille) et dans I'eau non filtrée de la rivi¢re Niagara i Niagara-on-the-Lake
(NOTL) et Fort firi¢

Taille approximative
des matieres solides Lo . P : ,
en suspension et cau Concentrations de contaminants organochlorés (ng/g) (poids sec) (ng/L d’eau) .

non filtrée de la " 1,3-DCB 1,4-DCB 1,2DCB "1,3,5TCB 1,2,4-TCB 1,2,3-TCB

riviere Niagara Juin  Juill.  Sept. Juin  Juill.  Sept. Juin'  Juill.  Sept. Juin  Juill. Sept. Juin  Juill.  Sept. Juin  Juill,  Sept.
NOTL <75 um 42 NS 21 150 NS 96 38 NS 54 5.4 NS 1.5 50 NS 39 11 NS 5.4
NOTL 75-175 um 27 20 73 97 300 250 36 .35 7 110 3.1 4.0 4.4 37 33 110 12 44 15
NOTL 175-300 um 190 43 120 440 680 330 65 - 64 106 5.8 7.8 13 . 121 97 150 21 12 22
NOTL 300~ 500 um 81 ND 47 410 500 . 140 -69 66 77 7.5 4.3 17 : 97 70 110 15 9.8 15
NOTL 500-700 um 85 ND 47 380 220 300 72 53 110 3.8 ND 23 146 70 67 21 15 10
NOTL >700 um 200 ND ND 480 710 - 110 82 350 100 6.5 ND ND 210 90 210 26 16 38
Fort Erié >700 um* NS ND NS - NS ND NS NS ND NS NS ND NS - NS ND NS NS ND NS
Eau NOTL NS 5.2 NS NS 10.5 NS NS 5.5 NS NS 0.7 NS NS 6.4 NS NS 1.8 NS
Eau Fort Erié NS ND NS NS 1.0 NS NS- ND NS NS ND NS NS 01 NS NS ND. NS _

HCBD 1,2,4,5-TeCB 1,2,3,4-TeCB QCB - HCB BPC - =
Juin  Juill.  Sept. Juin  Juill.  Sept. Juin  Juill. Sept. Juin  Juill. Sept. Juin Juill. - Sept. Juin  Juill. Sept.

NOTL <75 pym 11 NS 8.2 27 NS 14 97 NS 29 38 NS 17 17 NS 15 640 NS 1570
NOTL 75-~175 um 7.3 9.9 39 19 16 42 59 38 69 27 26 40 15 230 140 420 560 1200
NOTL 175-300 um 31 11 97 59 24 160 . 160 58 290 78 34 160 60 19 210 1400 580 770
NOTL 300-500 um 33 36 28 81 26 74 320 86 150 170 110 400 68 97 - 460 1400 1700 3 700
NOTL 500-700 um 230 9.6 27 45 19 110 130 56 130 70 40 64 48 180 37 1300 1700 . 5400
NOTL >700 um 710 37 28 97 51 120 . 320 300 120 220 270 100 92 89 58 5500 3800 11 000
Fort Erié >700 um* NS ND NS NS ND NS NS 6.0 NS NS 3.0 NS NS 5.0 NS NS NA NS
Eau NOTL NS 0.6 NS NS 1.2 NS - NS 2.6 NS NS 0.8 NS NS 0.8 NS NS 11.0 NS
Eau Fort Erijé NS ND NS NS ND NS NS. 0.06 NS NS 0.05 NS NS 0.02 NS NS NA NS

*Représentatif de toutes les fractions de tailles.
ND — Non détecté.

NS — Pas d’échantillon.

NA — Non analysé.

| D’aprés Fox et coll. (1983).
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et les coefficients de partage octanol-eau pour les compo-
sants étudiés (figure 33), ce qui implique que la fraction
- organique des sédiments est prédominante dans la réparti-
tion. Les particules en suspension fonctionnent presque
comme des réservoirs de lipides. En passant dans le lac
Ontario, ces particules biotiques interviennent & nouveau
dans une répartition, bioaccumulation ou bio-amplification
des produits chimiques organiques toxigues.

Pour comprendre le. rdle global que jouent les
particules dans le sort biologiqgue des contaminants, il faut
faire des estimations des niveaux de concentration de cer-

3
b

10*4

Concentration dans les.sédiments/conc. dans 'eau

0 104 10° ' 108
Coefficient de partage octanol—eau

Figure 33. Courbe logarithmique donnant le rapport entre la
concentration dins les sédiments (poids sec) et la con-
centration dans T'eau de la rivi¢ére Niagara (moyenne de
13 échantillons) pour les composés étudiés, en fonction
du coefficient de partage octanol-eau correspondant
(d’aprés Fox et coll., 1983).

tains produits chimiques dans tous les types d’aliments
auxquels sont exposées diverses biotes dans les écosystémes
aquatiques. Whittle et Fitzsimons (1983) ont déterminé
les concentrations de BPC et d’autres substances organo-
chlorées dans le plancton net, les mycides et les éperlans
(tableau 7). Les concentrations trouvées dans le plancton
net sont analogues & celles trouvées dans les mycides qui
passent une partie du temps prés des sédiments de fond, ou
restent en contact avec ces sédiments ou avec la composante
en. resuspension dans la couche néphéloide. Ainsi, les con-
taminants extrémement insolubles dans I’eau (mais solubles
dans les lipides) et qui se trouvent donc presque exclusive-
ment dans ou sur les particulés de fond ou en suspension,
sont biodisponibles, dans une grande mesure, par absorption
par les organismes benthiques et les particules de plancton.
Le mirex et la dioxine en sont les deux meilleurs exemples
pour les Grands lacs. Le mirex est présent dans les particules
en suspension de la rivitre Niagara 3 une concentration
moyenne voisine de 12 ppM dans 75 % des échantillons.
D’autres exemples bien documentés, décrits auparavant,
sont le Kepone dans la riviére James et les BPC dans le
fleuve Hudson.

BIODISPONIBILITE POUR LES POISSONS

L’eau constitue un mauvais indicateur de contamina-
tion car eile ne permet que des mesures instantanées. De
nombreux produits chimiques organiques toxiques et per-
sistants sont déja accumulés et ont atteint des niveaux
critiques avant que des méthodes analytiques aient été
mises au point pour les détecter dans l'eau brute. Par
exemple, les concentrationis de TCDD (tétrachlorodibenzo-
para-dioxine) dans le poisson dépassent rarement 256 no/kg
{ppt). Les concentrations prévues dans |'eau devraient étre

Tableau 7. Comparaison des concentrations moyennes pour les insecticides otganochlorés et les BPC dans les
biotes du lac Ontario et du lac Erié (ng/g [ppM] poids sec)

Milieu et site de I'échantillon % Lipide £DDT Dieldrine BPC Mirex
Plancton superficiel
Bassin ouest, lac Ontario 16.0 72 17 280 ND
. Bassin est, lac Ontario 13.3 63. 19 110 ND
Mysis . :
Bassin ouest, lac Ontario 7.9 59 10 .580 Np
Bassin est, lac Ontario 3.9 79 17 150 ND
Eperlan .
Bassin ouest, lac Ontario 5.6 533 70 858 35
Bassin est, lac Ontario ) 4.4 390 65 1000 50
Bassin est, lac Erié 4.1 141 NA 207 ND

ND — Non détecté.
NA — Non analysé.

D’aprés Whittle et Fitzsimons (1983).
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Figure 34. Voies par lesquelles s’effectuent la bioaccumulation et la décomposition.

d’environ 10° de moins. Or, la détection de ces valeurs
extrémes de concentration dans I'eau n’est possible que
depuis peu de temps. Lorsqu’on choisit un moyen permet-
tant d’évaluer la pollution d‘un écosystéme, il faut tenir
compte de la décomposition, de la sédimentation et de
tous les autres processus d'élimination. Les poissons ou les
sédiments, qui ont & peu prés la méme concentration de
- TCDD dans les sites pollués, sont de meilleurs indicateurs
des niveaux de poliution et de leur évolution. Certains
organismes, comme les poissons et lés oiseaux qui se nour-
rissent de poissons, qui subissent les variations d’expasition
a court termé, permettent d‘effectuer des mesures plus
correctes de la contamination (figure 34).

Dans le lac Ontario, les sources alimentaires de

I'éperian (Osmerus mordax), déduites de I'analyse du

contenu (20 %) de son estomac (Heberger et House, 1974),
sont les suivantes §

1) Petit éperlan (<11 cm)
Amphipodes, 51 %.
Mysides, 28 %.

Plancton crustacé, 20 %.

2) Eperlan moyen (113 16 cm)
Amphipodes, 40 %.

Poissons, 32 %.
Mysides, 23 %..

3) Grand éperian (>16 cm)

Chabots (se nourrit d’organismes benthiques et absorbe les
sédiments de fond avec ses aliments), petits éperlans et
gasparots, 54 %.

Amphipodes, 22 %.
Mysides, 21 %.

Contrairement & I'éperlan, le contenu de l'estomac du
gasparot (Alosa pseudoharengus) ne varie pas selon la taille
du poisson. La composition moyenne non pondérée du
contenu de I'estomac des gasparots est de 81 % de plancton
crustacé (55 % de copépodes); 13 % d’amphipodes (Ponto-
poreia affinis et Gammarus): et 4% de mysides (Mysis
relicta). Elrod (1983) a analysé I’estomac 'de'j'eunes truites
fardées (Salvelinus namaycush) de 10 & 45 cm de long
provenant du lac Ontario. Les poissons ont été recueillis le
long de la rive sud du lac, ol la contamination dans les sédi-
ments superficiels atteint son maximum. La truite fardée
habite I'hypolimnion, qui correspond, eén profondeur, 4 la
couche néphéloide. La présence de poissons de fourrage est
fortement influencée par le régime thermique du lac. En
toute saison, le chabot visqueux (Cottus cognatus) est le
principal poisson de fourrage (42 % en poids). En avril et

119




ocl

" Tableau 8. Résumé ct intervalle des concentrations de contaminants organiques dans différents milieux du lac Ontario (ppt ou ng/kg [L])*

Produit Eau . -
chimique naturelle Sédiments de fond Benthos' Sédiments en suspension Plancton Poissons Ocufs de mouette
DDT total 0.3-57 25 000-218 000 440 000-1 088 000 40 000 63 000-72 000 620 000-7 700 000 7 700000~ 34 000:000
BPC 5-60 "~ 110 000-1 600 000 470 000-9 000 000 600 000-6 000 000 110:000-6 100 000 1 378 000-17 000 000 41 000°000-204 000 000
Mirex 0.1 144 000 41 000~-228 000 - 15000 ND-12 000 ‘50 000-:340 000 1 800 000-6 350 000
CB 1-54 11 000~4 500 000 NA 574 000 27 000 6 000~-370 000 300000
Dioxines: 0.01-0.03 ' 8 000 h NA ’ NA NA : 5-107 44-1 200
Lindane 0.4~11 46 000 NA 1 000-12 000 12 000 : ‘2 000-360-000 78000

*Valeurs brutes qui n’ont aucune signification statistique. En cas d’une seule reference 1a valeur indiquée est une moyenne de valeurs qui sont souvent dispersées sur un grand intervalle.

En cas:de plusieurs sources de données, un intervalle est indiqué..

ND — Non détecté.
NA — Non analysé.

Données extraites de Borgmann et Whittle (1983); Fox et coll. (1983); Strachan et Edwards: (1984); Weseloh (1983).



en mai, les gasparots représentent 28 % des résidus de pois-
sons dans les estomacs analysés. L'éperlan arc-en-ciel con-
stitue le principal poisson de fourrage pendant les mois de
juillet et aolt et représente dans I’ensemble 25 % des restes
de poisson. Les amphipodes (Pontoporeia affinis) et les
crustacés (Mysis relicta) ont également été trouvés dans les
estomacs de truites et les invertébrés sont le principal
aliment des truites fardées de 15 cm en-avril et en mai. Les
estomacs de saumon coho contiennent surtout des éperlans
et gasparots (Norstrom et coll., 1978).

Lesdonnées sur la bioaccu,mul,ation sont extrémement
disparates. Pour certains produits chimiques, on a analysé
plusieurs milieux, alors que pour d‘autres, on ne dispose
que d'une ou deux valeurs, & des niveaux trophiques trés
éloignés les uns ‘des autres. La plupart des données se
trouvent dans des dossiers non publiés du fédéral et des
provinces au Canada, du fédéral et des Etats aux Etats-Unis.
L'interprétation des données a rarement été faite en ce qui
concerne les transformations chimiques, et les données ont
-rarement été utilisées dans les rmodeéles de prédiction, peut-

étre parce qu’elles ne peuvent pas |'étre. Ces données sont -

recueillies principalement dans le cadre des accords bila-
téraux sur la qualité de I’eau et ne servent pas 2 vérifier les
hypothéses critiques concernant le cheminement et le sort
des produits chimigues toxiques. Strachan et Edwards
(1984) ont analysé cette base de données et en ont extrait
tous les renseignements possibles concernant un grand
nombre de produits chimiques. Pour des objectifs par-
ticuliers, il faut tenir compte de certains facteurs, comme
le type d'échantillon, le lieu, les méthodes analytiques
utilisées, les intervalles de concentration et d'autres para-
metres, la signification de chacune de ces valeurs étant
importante. Pour quelgues produits chimiques, on remédie
a 'incohérence des données en calculant les valeurs moy-
ennes brutes par regroupement de diverses valeurs (tableau
8); cela permet d’obtenir une vue d’ensemble des intervalles
de concentration dans divers milieux et organismes. Les
lacunes existant dans la base de données et les grands inter-
valles de concentration sont dues, en général, aux nom-
breuses variables de I'écosystéme, qui sont essentielles pour
prédire le $ort des produits chimiques, mais qui sont rare-
ment relevées et qui souvent, ne sont méme pas mesurées;
ces variables comprennent : les données sur les substances
nutritives dans l'eau au site de prélévement; la teneur des
sédiments en substances organiques; la densité des tailles de
particules dans les sédiments et les particules en suspension;
la densité des organismes benthiques; la composition des
espéces organiques benthiques; la densité des algues et la
composition de leurs especes; la densité des planctons
animaux et la composition de leurs especes; la composition
des espéces ichtyologiques; la taille des poissons, leur ége,
leur contenu stomacal et lipide. La plupart des données
dont on dispose sont celles (sur les sédiments de fond et les

poissons) qui sont faciles & recueillir et faciles 3 analyser.
On ne dispose que de données éparses sur la biote inter-
médiaire de la chaine alimentaire, comme les organismes
benthiques et les planctons (phytoplancton et zooplancton).
Les données sur les particules en suspension peuvent étre en
partie influencées par I'inclusion de particules biotiques,
mais I'on ignore dans quelle mesure. {| est clair que les con-

‘centrations de produits chimiques organiques toxigues dans

les particules en suspension sont beaucoup plus élevées que -
leur concentration dans |’eau, parfois de 10° & 10° fois plus
que les concentrations prévues pour les composés hydro-
phobes et lipophiles. Les concentrations dans les planctons
ne sont pas beaucoup plus élevées, tout au moins pour les
BPC et le lindane, que celles dans les «particulesy en sus-
pension, peut-étre parce que plusieurs de ces particules sont
en fait de la biote centrifugée. Les concentrations sont en
général plus élevées dans les sédiments de fond que dans les .
particules en suspension, a I'exception des BPC; étant
donné le niveau de regroupement des dohnées, et la largeur

‘des intervalles de concentration, on peut cependant con-

sidérer ces valeurs comme étant semblables. Tous les pro-
duits chimiques, a.l'exceptipn du lindane, sont fortement
répartis sur -les sédiments, méme lofsque les charges de
particules en suspensjon et la teneur organique sont faibles.

Le niveau trophique peut étre important en ce qui
concerne la biodisponibilité, et donc les concentrations bio-
accumulées dans les poissons au sommet de la chaine ali-
mentaire. Le lac Erié et le lac Ontario regoivent tous deux
des charges élevées de plusieurs produits chimiques orga-
niques toxiques, du type de ceux qui s'associent aux sédi-
ments de fond et aux particules. Les concentrations de
plusieurs contaminants organiques dans les particules de
fond et ie,s particules en suspension sont élevées dans le lac
Erié et dans le lac Ontario. Toutefois, le lac Ontario étant
oligotrophe et le lac Erié eutrophe, les concentrations de la
plupart des contaminants sont plus élevées dans les parti-
cules du lac Ontario. Pour plusieurs de ces mémes composés,
les concentrations dans le saumon coho du lac Erié sont
plus faibles que dans le lac Ontario (figure 35). On peut
supposer qu’une quantité plus importante de particules
biotiques correspond & une répartition plus importante et &
des concentrations plus faibles dans les particules etdans la
phase aqueuse. De plus, dans un lac eutrophe, la masse
totale d’un produit chimique organique toxique dans la
colonne d’eau pourrait diminuer lorsque le taux de sédi-
mentation augmente. Toutefois, dans les lacs eutrophes peu
profonds, la resuspension des sédiments de fond est en
général plus importante et, dans certains cas, peut relacher
des contaminants dans la phase aqueuse en créant un nouvel
équilibre, ou dans d’autres cas, peut réduire par absorption
les concentrations dans la phase aqueuse. i est nécessaire de
faire-une étude approfondie de la question des interactions
substances nutritives-contaminants.
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Figure 35. Comparaison des quantités moyennes de contaminants
transportées par (ug/g de poids sec) les saumons coho
agés de 3 ans ou plus (Onchorbynchus kisutch) dans le
lac Erié et le lac Ontario (d'aprés Whittle et Fitzsimons,
1983).

Borgmann et Whittle (1983) ont recueilli des
planctons animaux, amphipodes benthiques (Pontoporeia
affinis), mysides (Mysis relicta), chabots visqueux;, éperlans
arc-en-ciel, truites fardées et saumons caho dans les bassins
est et ouest du lac Ontario. lls ont supposé que |"accumula-
tion des contaminants se faisait principalement a partir des
aliments et non pas de I'eau. Les amphipodes constituent
une importante source alimentaire pour les chabots, qui
sont des organismes benthiques, et lés chabots sont une
source alimentaire pour la truite fardée. A cause de leur
association avec les sédiments de fond contaminés, les
amphipodes contiennent de fortes concentrations de pro-

'

duits organiques toxiques (tableau 9) et transmettent ces
concentrations aux chabaots, qui ont des concentrations plus
élevées que leur taille ne permet de le prévoir. La truite
fardée a des concentrations plus élevées que le saumon,
peut-étre parce qu'elle se nourrit de chabots, mais peut-étre
aussi 4 cause de I'sge. Les concentrations dans les mysides
sont considérées comme faibles, mais ceci est sans doute
do au fait que ces organismes fragiles libérent des lipides
avant d'étre analysés. Les concentrations de contaminants
dépendent en général de la taille des organismes plutot que
des niveaux de lipides. Borgmann et Whittle (1983} ont mis
au point un concept de rendement de conversion des tailles

de particules (PSC) pour. les contaminants, utilisant le

logarithme de la quantité de contaminants consommée,
divisé par la quantité retenue (non métabolisée nj excrétée)
et divisé aussi par le logarithme de la taille du prédateur et
par la taille de la proie. Oh mesure ainsi la capac‘i'té d’'un
organisme de taille donnée a retenir un contaminant, par
rapporf 3 un organisme d’une autre taille. Une forte réten-
tion de contaminant correspond & une faible valeur du PSC.
En combinaison avec. les valeurs connues de conversion des
tailles de particules, on peut utiliser les équations pour
prédire les concentrations du contaminant & un riveau
trophique donné, connaissant les concentrations a un autre
h/iveau. Ce type d’équation fondée sur les concentrations
connues de contaminant dans la biote est un élément
important des modéles de prédiction et permet d’établir
un lien entre les contaminants associés a des particules et
les niveaux du méme contaminant dans les prédateurs
supérieurs.

Une chute des niveaux de contaminant dans les
poissons indique une élimination des sources de contami-
nants ou une élimination par : enfouissement dans les
sédiments de fond; volatilisation; décomposition; dilution
en aval. Les concentrations de BPC dans les poissons du
fleuve Hudson.ont récemment baissé (Armstrong et Sloan,
1980) mais cela peut étre 1ié & I'absence de débits élevés,

Tableau 9. Taille moyenne et concentration de contamiinants (poids sec) pour les organismes des bassins est et

ouest du lac. Ontario (ppM [ng/gl)*

Poids BPC DDT total
Organisme transporté (g) Bassin E. Bassin O, Bassin E.  Bassin O,

Zooplancton 2% 10° ‘ 200 310 60 80
Amphipode 1.3x 1072 1 700 1670 690 4?80
Myside 5.3x 107 ) 290 390 120 280
Chabot 0.66 3 820 - 970 -

fiperlan 4.2 2 380 6750 780 2200
Truite fardée 246 14 100 20 700 4920 5700
Saumon coho 434 - 9 140 - 3260

*Nombre d’échantillons : 20 et 4 pour le zooplancton; 8 et 4 pour les amphipodes; 12 ét 41 pour les mysides, et

pliss de 50 pour les trois sortes de poissons dans les bassins est et ouest, respectivement.

D’aprés Borgmann et Whittle (1983).
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nécessaires a la resuspension des sédiments de fond con-
taminés. Dans le lac Ontario, les BPC ont chuté dans la
plupart des poissons mais I'on ne peut dégager de tendance

nette, peut-étre parce que plusieurs processus interviennent, -

comme |'apport de BPC par I’atmosphére et le recyclage
interne complexe de la contamination résiduelle. Pour le
saumon chinook et le saumon coho, une chute de 46 %
environ des niveaux de BPC a été observée entre le milieu
des années 1970 et 1978. Pour le mirex (tableau 10),
les tendances sont analogues a celles du BPC. Whlttle et
Fltzsl_mons (1983) ont signalé une concentration moyenne
de 3.8 ppm (ug/g) de BPC dans la truite fardée du lac
Ontario; plusieurs salmonidés du lac Ontario ont une con-
centration qui dépasse encore les directives établies par la
FDA (Food and Drug Administration aux Etats- -Unis)
pour la consommation par Ihomme Les concentrations
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Figure 36. Concentrations de contaminants organiques dans les
queues a tache noire de la riviére Niagara (d’aprés Kuntz
1984).

Tableau 10. Concentrations du mirex dans les poissons du lac
Ontario (filets standard)

Mirex total (ppm)
et nombre de

poissons
Espéce Origine . - 1976 1977 1978
Truite arc-en-ciel - Lac : 0.05 017 -~
Truite brune Lac 0.09 0.16 0.11
Truite fardée Lac . 0.22 0.24 0.35
Bar-perche Ouest de la riv. Oswego*  0.11 0.16 0.14
Bar-perche Riv. Oswego et est 0.04 0.14 0.13
Achigan 3 petite
bouche Ouest de la riv. Oswego 012 036 -
Achigan 2 petite
bouche Riv.-Oswego et est 0.10 0.29 -

*La riviére Oswego était la deuxiéme source importante de mirex
vers le lac Ontario, aprés la riviére Niagara.

D’aprés Armstrong et Sloan (1980). -
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Figure 37. Valeurs moyennes des résidus de = DDT, BPC, mirex et
dioxine (2,3,7,8-TCDD) dans de. jeunes qiieues a tache
noire (poissons de I'année) de la rivitre Niagara. Les )
résidus de = DDT, de BPC et de mirex sont exprimés en
nanogrammes par gramme (1981) (d’aprés Suns et coll,,
1983).
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moyennes de mirex dans la truite fardée, qui étaient de
0.13 3 0.15 ppm dans le lac Ontario, diminuent lentement
et dépassent, dans de nombreux salmonidés adultes, la
directive de la FDA pour la consommation humaine. Vers
1980, on n’enregistrait plus de déclin net du mirex ou des
BPC. En 1980, les concentrations de dieldrine dans les
salmonidés ont semblé augmenter, comme celles de HCB et
de chlordane. Le DDT a montré un déclin entre 1970 et .
1980 dans les poissons du lac Ontario. La lenteur de la
dépollution du lac contaminé par ces produits chimiques
est due en partie au recyclage des contaminants associés a
des particules.

Les organismes benthiques sont la principale source
d’alimentation des baveux (Notropis hudsonius) le long des
berges de la riviere Niagara. Ce poisson consomme égale-
ment des particules en suspension (zooplancton et phyto-
plancton). Le baveux peut donc servir d’indicateur de la
biodisponibilité des contaminants associés 3 des particules
dans : les particules en suspension, par exposition directe;
les sédiments de fond, indirectement par I'intermédiaire des
organismes benthiques.

En 1981, on a utilisé un tamis & sac, de 20 m, 2
mailles de 0.6 cm, pour recueillir des baveux en sept en-
droits prés des berges de la riviere Niagara. On peut ainsi
comparer les concentratlons de DDT total, de BPC, de
mirex et de 2-4 DCB (figure 36) avec les concentrations

1000 b cme e e o e s s e — o — o —— e —

900 |-

dans les sédimerits deé fond, les particules en resuspension,
le benthos, les planctons et les analyses de I'eau données par
ailleurs dans ce rapport. Suns et coll. (1983) ont également

" analysé de jeunes baveux (d’environ 5 cm de long) en 1981

pour déterminer leurs concentrations des mémes produits
chimiques et de dioxine (figure 37). On choisit d'utiliser de
jeunes baveux parce qu'ils se déplacent moins, mais leur
utilisation est toutefois limitée car on ne les trouve pas dans
les zones trop contaminées. A Niagara-on-the-Lake, les
niveaux moyens de contaminants dans les baveux ont
diminué comme suit :

DDT total : 244 ppM (1975); 157 ppM (1977); 26 & 99
‘ ppM (1978 & 1982)
BPC : 690 ppM (1975); 654 ppM (1977); 163 & 327

“ppM (1978 a 1982).

Au cours des dernigres années (1978-1982), les niveaux de
DDE, BPC (figure 38) et de miitex {figure 39) ont tous été
inférieurs 3 ceux de 1975-1977. En 1978-1982, les con-
centrations moyennes a Niagara-on-the-Lake étaient de
264 ppM pour les BPC, 64 ppM pour le DDT total et
11 ppM pour le mirex. Les variations de concentrations des
isoméres de chlorobenzénes dans les baveux 2 Niagara-on-
the-Lake et dans I'est du lac Erié (tableau 11) montrent
que les benzénes les plus fortement chlorés, qui sont
introduits dans la riviere Niagara entre le lac Erié et le lac

e BPC

1975 1976 1977 1978

1979 1980 1981

Figure 38. Variations des résidus de BPC et de Z DDT observés dans de jeunes queuies 4 tache noire (poissons de I'année) a Niagara-on-the-Lake

(limites de corifiance de 95 %) (d’aprés Suns ét coll., 1981).
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Ontario, sont biocaccumulés pour atteindre une concentra-
tion de quelques ppM dans les baveux, méme pendant le
court trajet (12 h) entre les chutes de Niagara et le lac
Ontario.

Tableau 11, Isomeéres du c_hlo'r‘obenzéne dans de jeunes baveux de
I'année (ppM [ng/g])*

Lieu

Produit Niagara-on-the-Lake
chimique Lac Erié 1979 1980 _ 1981
1,2,4-TCB 2 7 ND ND
1,2,3,5-TECD ND 4 ND ND
1,2,3,4-TECB ND 27 3 4
QCB : ND 1 14 7
5

HCB TR 11 10

*On a analysé trois échantillons composés de 45 poissons pour
obtenir les concentrations moyennes.

ND — Non détecté.
TR — Traces.

D’aprés Suns et coll. (1981, 1983). ‘
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Figure 39. Concentrations résiduelles moyennes de mirex (limites
de confiance de 95%) dans de jeunes queues i tache
noire (poissons de I'année) de la riviére Niagara (d’aprés
Suns et coll., 1981).

BIODISPONIBILITE POUR LES MOUETTES

Dans le lac Ontario, comme dans de nombreux
écosystémes aquatiques contaminés par les produits
chimiques organiques, la majorité des analyses chimiques
ont été initialement limitées aux sédiments de fond et aux
poissons. A I'occasion, on recueille et on analyse des sédi-
ments en suspension aux fins de contréle et d’analyse des
tendances. Etant donné les probiémes observés lors de
I'éclosion des oeufs de mouettes au début des années 1970,
un programme a été lancé vers la fin des années 1970 pour
analyser les oeufs de mouettes et établir des courbes de
contamination. Les mouettes, qui se nourrissent de pois-
sons, représentent un niveau trophique aquatique «plus
élevéy que les poissons prédateurs supérieurs. Les résultats
obtenus démontrent clairement la bioaccumulation jusqu’au
sommet de la chaine alimentaire de hombreux produits
chimiques organiques lipophiles ou hydrophobes inter-
venant dans la poliution du lac Ontario, notamment [e
DDT, ie BPC, le mirex et maintenant les CB et les dioxines.
Weseloh (1983) a analysé des oeufs de mouettes provenant
de trois colonies situées respectivement en amont, sur le
cours et en aval de. la riviére Niagara, pour trois conta-
minants- associés a des particules. Pour le DDE et les BPC,
il a trouvé des concentrations stables,” mais pour le mirex,
qui fait I'objet de la plus forte répartition sur les particules,
les concentrations semblent avoir augmenté récemment
(tableau 12). Les données ne sont pas suffisantes pour que
I'on puisse tirer des conclusions définitives sur les tendances.
Elles montrent pourtant que pour les trois produits
chimiques interdits d'utilisation pendant plusieurs années,
on trouve encore de fortes concentrations dans les oeufs des
organismes au sommet de la chaine alimentaire. Cela peut
également fournir une preuve du role que jouent les parti-
cules contaminées pour ralentir la dépollution par des pro-
cessus de recyclage interne. Lorsque les sources externes
sont éliminées, ce type d’assainissement lent et 3 long
terme ne pose pas de probléme avec des produits chimiques

Tableau 12. Niveaux mayens de contaminants sélectionnés dans les
oeufs de mouctte provenant de la rivitre Niagara et de
colonies pilotes avoisinantes (ppm, poids humide)

Colonie Contaminants 1979 1981 1982
Lac Erié DDE 3.4 4.7 7.5
BPC 38 44 60
Mirex 0.25 0.42 0.60
Riviére Niagara DDE 41 57 3.7
BPC 50 50 46
Mirex 0.49 0.74 0.98
Lac Ontario ’ DDE 9.0 10 12
' BPC 76 72 64

Mirex 1.8 2.5 36 .

D’aprés Weseloh (1983).
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qui sont : présents presque exclusivement en phase aqueuse;
rapidement décomposés dans les écosystdmes aquatiques;
métabolisés par les:organismes supérieurs. .

BIODISPONIBILITE DES DIOXINES

Dans le lac Ontario, les dioxines sont les produits
chimiques toxiques qui suscitent le plus d’inquiétude-au
début des années 1980, comme c'était le cas pour le mirex
dans les années 1970. Dans les écosystémes aquatiques,
la 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-p-dioxine (TCDD) emprunte
probablement les mémes voies dans l’environnement que
celles empruntées par le mirex. La TCDD, qui est le plus
toxique des nombreux isoméres de la dioxine, a un coeffi-
cient Kow voisin de 1.4 x 10%. Une teneur organique de
1% a 100 % dans les sédiments donnerait des coefficients
de partage compris entre 1.5 x 10% et 1.6 x 10°%; dans la
riviere Niagara, la teneur moyenne en carbone organique
des particules en suspension est voisine de 10 %, et étant
donné la charge en suspension de la riviére Niagara, environ
50 % de la quantité de TCDD devrait étre présente sous
forme particulaire. Comme on.l'a vu 3 la partie 1, ces
estimations ne donnent que (‘ordre de grandeur, étant
donné les nombreuses hypothéses et variations intervenant
sur les facteurs limnologiques. Par exemple, la teneur
ofganiquie des particules en suspension, et en particulier

celle qui est liée & la productivité primaire dans un lac en '

ét6, a un effet important sur la durée de séjour d'un produit
chimique dans le groupe biodisponible.

Muir et coll. (1983) ont comparé I'absorption de
1,3,6,8-TCDD. par les détrivores des sédiments de fond
(larves Chironomus et nymphes Hexagenia) dans trois
espéces qui creusent des tunnels dans les sédiments (tableau
13). Les sédiments ont été dopés de 155 ng/g de 1,3,6,8-
TCDD et imbibés d’eau dans un rapport de 7:1, puis laissés
3 I'équilibre pendant 48 h. Les animaux étaient soit retenus
dans des coupelles pour obtenir les données de bioconcen-
tration de ['eau, soit mis en contact avec les sédiments

dopés. Pendant ‘que le systéme atteint |’équilibre, .on
observe, une .répartition de la TCDD des.sédiments vers
I'eau, jusqu’a des concentrations de l'ordre de quelgues
nanogrammes paf litre. Tous les animaux ont accumulé la
TCDD par échange avec I'eau et les sédiments. Les larves de
chironomides exposées aux sédiments ont accumulé des
,qua,ntités de dioxine beaucoup plus importantes que les
animaux exposés seulement 3 I'eau, probablement par
désorption A partir des sédiments absorbés. Aprés avoir
scellé I'orifice buccal des chironomides; on s’est apercu
qu "elles accumulaient encore de la dioxine, vraisemblable-

‘ment par sorption directe  travers les parois organiques, a

partir des eaux de porosité des sédiments. Un sédiment
sableux a donné une bioconcentration plus élevée, a cause
des concentrations plus élevées dans I'eau, étant donné le

partage réduit de la dioxine dans le sable. Les sédiments’

limoneux absorbent relativement plus de dioxine. La bio-
concentration plus faible observée pour des concentrations
élevées de dioxine dans I'eau est peut-étre un résultat erroné
en raison de I'attraction exercée par la dioxine sur. les sub-
stances colloidales en suspension. On obsefve une bioaccu-
mulation moins grande pour I'octachlorodioxine que pour
la TCDD, peut-étre & cause du poids moléculaire plus élevé
de I'octachlorodioxine ou de sa répartition plus accentuée
sur les particules en suspension (colloudales)

Dans les Grands lacs, on a détecté la 2,3,7,8-TCDD
dans les poissons, les sédiments de fond et les sédiments en
suspension, avec des concentrations pouvant atteindre quel-
ques parties par trillion (5 & 20 ng/g), qui sont considérées
comme élevées par rapport aux directives établies pour la
consommation de poissons par I'homme. Dans de nombreux

" &chantillons, la concentration de 2,3,7,8-TCDD est infé-

rieure au niveau de détection et la concentration dans |'eau
brute est de I‘ordre de 10 ppq (pg/L), ‘ce qui est probable-
ment di 3 la présence de substances en suspension ou col-
loidales. Le coefficient Koy étant voisin de 10° et le coef-
ficient Ko pour les particules en suspension de la riviére
Niagara étant compris entre 10* et 10°, la concentration
prévue en phase «aqueuse» devrait étre de 0.2 2 0.5 ppa

.Tdblefau 13. Accumulation de '*C-1,3,6,8-TCDD et de '*C-OCDD par divers insectes aquatiques aprés 96 heures

d'exposition 4 I'eau et aux sédiments*

Produit _ Conc./eau _ FBCGt
chimique Animal (ng/L) (ppt) . Eau Sédiments (a) Sédiments (b)
TCDD " Chironomus 44 1992 4682 1.3
TCDD Hexagenia 29 2846 1879 0.4
OCDD Chironorits 141 72 - 62 0 1

*Données valables uniquement pour les sédimerits hmoneux Les sédiments sableux, ne retenant pas la dioxine,

ont donné lieu 3 de trés fortes concentrations dans ’eau (centaines de ppt).
+Facteur de bioconcentration dans I’eau (FBC). Le FBC dans ’eau et le FBC dans le sédiment (a) ont été obtenus
i partir de la concentration dans I’eau; le FBC des sédiments (b) a été obtenu 3 partn- de la concentration dans

les sédiments.
D’aprés Muir et coll. (1983).
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(pg/L), c'est-adire inférieure aux limites de détection,
méme dans les échantillons les plus grands prélevés jusqu’a
présent. Les concentrations de dioxine dans les particules

biotiques et abiotiques en suspension se répartissent sur

trois ordres de grandeur. Les concentrations de 2,3,7,8-
TCDD ont été mesurées dans un canal de décharge vers la
riviere Tittabawassee, dans la baie Saginaw, sur le lac

Huron. On a mesuré des concentrations de 45 ppq dans le-

cone de déversement de la riviére et une accumulation de
résidus de 2,3,7,8-TCDD de I'ordre de 100 000 ppq dans
des poissons en cages dans la riviére.

Les poissons constituent la biote la plus couramment
analysée en ce qui concerne les dioxines polychlorées. Les

-dioxines font |'objet d’'une répartition extréme sur les

particules qui sont: 1) sédimentées mais deviennent des
sources alimentaires pour les organismes benthiques qui les

accumulent; ou 2) présentes dans la colonne d‘eau sous

forme de particules biotiques (bactéries, phytoplancton,
zooplancton) et peuvent étre une source directe d’alimenta-
tion pour les poissons. Les facteurs de bioconcentration
des daphnies sont de I'ordre de 2.3 x 10* pour les TCDD
{Isensee et Jones, 1975). Les organismes benthiques et les
particules biotiques en suspension peuvent donc faire passer
les dioxines associées & des particules dans la chaine alimen-
taire aquatique. Des filets de poissons péchés prés des rives
canadiennes de la zone orientale des Grands lacs et analysés

avec une limite de détection de 10 ppt, ont donné pour la
2,3,7,8-TCDD des résuitats positifs dans le lac Ontario
seulement, avec des valeurs situées entre 11 et 26 ppt, les
valeurs les plus élevées correspondant & la truitée fardée.
Stalling et coll. {1983) ont analysé des poissons de la zone

~ orientale des Grands lacs et de leurs affluents pour déter-
miner les résidus de PCDD qu'ils contiennent. Dans un
échantillon composé provenant de la riviére Tittabawassee
qui se jette dans la baie Saginaw, ils ont trouvé 223 ppt de
PCDD total, avec prédominance des isoméres 2,3,7,8
(tableau 14). lIs ont conclu que les isoméres les plus chlorés
ont des concentrations plus faibles parce qu’ils sont moins
solubles dans I'eau et ont une grande affinité pour les sur-
faces organiques dans les systémes aquatiques, ce qui réduit
leur biodisponibilité pour les organismes supérieurs. Une .
hypothése plus complexe consisterait 4 dire que les produits
chimiques organiques toxiques les plus chlorés :

a) s'associent davantage avec les particules abiotiques et
font I'objet d’une sédimentation et d’un enfouisse-
ment plus rapides;

b} = ne peuvent passer facilement dans la biote, 3 cause
d’obstacles physiques 3 la pénétration des membranes
cellulaires;

c) sont excrétés ou métabolisés & un degré plus élevé par
la biote.

Tableau 14. Résidus (pg/g) de dibenzo-p-dioxine dans divers échantillons provenant des lacs Michigan, Erié,

Supérieur®, Ontario et Huron

Dibenzo-p-dioxine (pg/g) Pourcentage de
filchant illon et site 4% 5 6 7 8 4-chlores au total

Truite fardée V

Saugatuck .

(lac Michigan) 5 ND ND ND ND 100
Carpe commune

Baie Saginaw 94 157 122 12 ND 24

Bay Port 27 21 ND 31 32 24

Riviere Tittabawassee 81 31 44 53 14 36
Mouette

Biie Saginaw

Echantillon n© 1 160 ND 20 ND 19 80

Echantillon n© 2 70 ND 88 ND 28 38

(lac Huron)
‘Carpe commune

Port.Clinton |

(lac Erié) ND 9 ND 11 30 0
Truite brune

Roosevelt Beach

(lac Ontario)’ 33 ND ND ND ND 100

*Pas de PCDD détecté dans les échantillons du lac Supérieur.

+Nombre de chlores.
ND — Non détecté.
D’aprés Stalling et coll. (1983).
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~CHAPITRE 7

Roéle des particules dans Ies mesures antlpollutlon
pour les ecosystemes aquathues

Lorsqu‘un écosystéme aquatique a été pollué par des
métaux toxiques ou des substances organiques toxiques
persistantes, les solutions permettant de remédier a cette
pollution ne sont que limitées, méme si on a pu éliminer
toutes les sources polluantes localisées et la diffusion des
effluents. Comme nous I'avons expliqué plus haut, ceci est
da en partie au recyciage continu des contaminants associés
aux sédiments. La biodisponibilité des polluants in situ
devient le paramétre essentiel qui détermine le taux de
rétablissement du systéme & long terme. Le rétablissement,
qui peut étre en partie naturel, peut étre béaucoup plus
rapide que |'on ne pouvait le prévoir il y a queiques années
seulement. Les moyens. naturels de rétapvlissement font
intervenir la dilution, la décomposition des produits chi-
miques, la volatilisation et d'autres processus de décompo-
sition chimique qui, dans certains écosystémes, ‘peuvent
étre renforcés par des substances organiques 'naturelles.
Toutefois, le mécanisme dominant de rétablissement lié
aux particules fait intervenir une absorption ou bioabsorp-
tion suivie d’une décantation et d’un enfouissement dans
les sédiments de fond, dans les bassins de sédimentation des
lacs ou dans les secteurs ol se déposent les sédiments
fluviaux. L’efficacité de ce processus a pu étre enregistrée
dans les carottes de sédiments et dans plusieurs échantillons
de métaux toxiques et substances organiques enfouis,
comme on |’a vu a la partie I.

Actuellement, la technique la plus couramment

utilisée pour décontaminer les systémes pollués consiste

tout simplement & draguer les sédiments pollués et & les
évacuer ailleurs. Cette technique est draconnienne et
revient souvent trés cher. De plus, I’élimination des déchets
pose des problémes- qui, comme on I'a déja vu; ont donné
lieu 3 des études sur la spéciation des métaux toxiques dans
"les sédiments et, plus récemment, a des analyses biologiques
visant a déterminer les substances organiques toxigues
associées & des sédiments. Une autre technique d’assainisse-

ment, moins évidente, consiste a accélérer I’enfouissement -

en introduisant des particules dans le systéme. Ceci peut
étre fait in situ :

a) par draguage en profondeur ‘et redispersion des

sédiments de fond fon contaminés situés sous les
substances superficielies contaminées;
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b) par introduction de particules non contaminées dans
la colohne d'eau, au-dessus du site contaminé.

Lorsque des sédiments non contaminés sont introduits dans
une colonne d'eau, ils absorbent les contaminants, selon
les principes déja mentionnés 2 propos des substances
organiques toxiques et, dans la partie |, 2 propos des métaux
toxiques. Ainsi, les fractions biodisponibles de contami:.
nants diminuent dans la colonne d’eau, bien que la concen-
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Figure 40. Inhibition du zooplancton (diagramme du haut) et de
P’écrevisse (diagramme du bas), bioaccumulation du
mercure 203 (Hg) et de sélénium 75 (Se) par addition
de sédiments riches en matiéres inorganiques dans une
enceinte. Lés données exprimées sont égales aux rapports
-des activités de % Hg et "*Se dans I’enceinte de sédi-
ments en suspension, divisées par les activités dans les
enceintes de controle (C) (d’aprés Rudd et coll.,, 1984).




tration -totale puisse y rester la méme, ou risque méme
d’augmenter dans le cas de certains métaux. Ce type de
technique de resuspension des sédiments a été vérifié dans
des enceintes par Rudd et coll. (1984). Ils ont montré que
I'addition de sédiments de fond lacustres non contaminés
réduisait la bioaccumulation du mercure et du sélénium par
le plancton animal et les écrevisses (figure 40) ainsi que
par les poissons. Cette technique a été proposée comme
méthode d’assainissement de la riviere Wabigoon, poliuée
au mercure (Allan et coll., 1984). Lorsque lés particules en
resuspension finissent par se déposer, les concentrations de
produits chimiques toxiques dans les sédiments superficiels
sont alors plus faibles et la composante biodisponible de ces
sédiments exposée aux organismes benthiques est aussi plus
faible. '

Une autre fagon d’augmenter les charges de particules
pour accélérer la sédimentation et I'enfouissement consiste
a réaliser une eutrophisation ou addition de substances
nutritives. L’augmentation de productivité réduit alors les
concentrations solubles de produits chimiques toxiques.
Toutefois, la biote produite constitue une source directe
d’alimentation pour les organismes supérieurs et I'effet
obtenu risque d’étre moins important gu’avec la resuspen-
sion des particules abiotiques. D’autre part, la méme

quantité de produits chimiques est dissoute dans la sub-
stance biotique & cause de I’accroissement de productivité,
ce qui peut se traduire par une réduction de la bioaccumu-
lation a partir des sources alimentaires. Une autre méthode
pour réduire la biodisponibilité consiste 3 introduire des
ions concurrents. Rudd et coll. (1984) ont démontré qu’on
pouvait réduire la bioaccumulation du mercure en ajoutant
du sélénium aux limnocoraux de la rividre Wabigoon. De
telles interactions peuvent faire intervenir des espéces
colloidales, comme on ['a vu & la partie i. On peut é,ussi en-
visager |a possibilité, comme le laissent prévoir les données
contenues dans les tableaux présentés ici, d'agir sur la
chaine alimentaire en provoquant des ¢hangements
d’espéces ou méme en introduisant de nouvelles espéces
dans les écosystérmes aquatiques pollués. De telles tech-
niques peuvent interférer avec la bioaccumulation par la
chaine alimentaire, méme si la fraction de contaminants
biodisponibles a‘ssociés a des particules, qui est contenue
dans les sédim'ents de fond, ne subit aucune modification.

En résumé, avant d’essayer d’améliorer I’état d’un
systéme pollué par une technique in situ, il est souhaitable
d’évaluer & chaque site poliué le réle des particules dans le
transport, I'enfouisserrient, le recyclage, la biodisponibilité
et la bioaccumulation.
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Conclusions

Les renseignements présentés ici permettent de tirer

plusieurs conclusions générales :
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Le passage des métaux & des espéces organométal-
liques plus toxiques entraine un recyclage des
sédiments de fond dans la colonne d’eau et un
accroissement de biodisponibilité et de bioaccumula-
tion relative.

Les -niveaux stationnaires de contaminants dans les
eaux des rivieres poliuées indiquent qu‘un nouvel
équilibre s'établit entre les sédiments de fond et I'eau,
avec volatisation éventuelle des composés a la surface
de séparation entre I’eau et I'air.

On suppose qu'il y a libération chimique de contami-
nants organiques toxiques par les sédiments de fond,
mais cette hypothése n'a pas été vérifiée par les
techniques d'extraction séquentielle. 1l semble
que tous les composés hydrophobes puissent étre
complétement extraits de la fraction sédimentaire par
I'eau, s'ils disposent d'un temps suffisant,

Les techniques biologiques de laboratoire visant
a évaluer la teneur des sédiments en substances
chimiques toxiques sont largement employées et
montrent qu'il y a bioaccumulation des produits
chimiques organiques toxiques contenus dans les
sédiments par divers organismes benthiques et orga-

nismes filtreurs situés prés du fond. Les substances

“chimiques sont biodisponibles a divers degrés pour

divers organismes. On ne sait pas avec certitude si
cela est d0 3 un équilibre entre les sédiments de fond
et les eaux de porosité, ou un équilibre entre les
eaux de porosité et les eaux surjacentes, ou bien
encore & un décapage direct par la biote des produits
chimiques particulaires.

CHAPITRE 8

o Les processus biologiques de mélange de sédiments de
__fond {bioturbation} recyclent les produits chimiques
toxiques par absorption directe par la biote benthique

et par. perturbatton physique ou. dépot de boulettes

__fécales La profondeur et le degré de melange par
divers organismes ont rarement été déterminés mais

sont des _paramétre_s importants qu'il est nécessaire

" d‘évaluer dans les écosystémes aquatigues pollués

réels, si 'on veut établir des modéles et prévisions des
taux de rétablissement.

. Ona démoﬁtré que la resuspénsion physique (souvent
. liée a certains phénoménes) des sédiments de fond

dans les rividres et les lacs est un moyen de recyclage
pour fes composants toxiques associés aux particules
ou aux eaux de porosité. Il y a resuspension, méme
dans les trés grands lacs.

L'introduction de particules non contaminées aug-
mente presgue toujours la quantité de produits
chimiques toxiques qui peuvent se trouver dans I'eau
sans étre toxiques pour la biote aquatique, bien que
ceci puisse ne pas &tre vrai pour les organismes
filtreurs et les organismes benthiques vivant au fond.

Les substances chimiques organiques toxiques solubles
sont rapidement éliminées des -écosystémes aqua-
tiques lorsque toutes les sources sont contrdlées. Par
contre, les composés organiques toxiques plus hydro-
phobes et davantage associés a des particules, ceux

-qui forit souvent l'objet d'une sédimentation prés

des sources ou dans les lacs en aval, subsistent dans
les systdmes aquatiques aprés suppression des sources
externes. A court terme (de l'ordre de quelques
décenries), ces produits chimiques subissent un re-
cyclage interne chimigue, physique et biologique ainsi
qu‘une bioaccumulation dans la chaine alimentaire.




Méthode de recherche

Il est nécessaire d’entreprendre des recherches sur le
transport, I'enfouissement, le recyclage, la biodisponibilité
et la bioaccumulation des contarninants pour déterminer la
fagon donit les iétaux et substances organiques toxigues
sont naturellement éliminés des écosystémes aquatiques ou
la fagon dont ils se concentrent dans un rilieu donné,
présentant ainsi un risque pour la biote aquatique et pour
I'homme. Des ressources considérables et des activités
intégrées de recherche sont donc indispensables car les
études ne doivent pas se limiter 3 certains domaines de
spécialisation ou & certaines disciplines. Les principaux
secteurs qui ont besoin d'étre étudiés se situent aux inter-
faces entre les sciences biologigues, physiques, chimigues et
limnologiques. Nous ne pouvons bien siir mesurer tous les
produits chimiques, dans tous les milieux et 3 tous les sites.
Les modeéles de prévision du sort des métaux toxiques
et des substances chimiques organiques tokiques dans
'environnement s'appuient souvent sur des études en
laboratoire qui nous permettent de connaitre la vitesse des
réactions. Si ces recherches peuvent permettre de prédire
la compartimentation & grande échelle, elles font souvent
abstraction des complexités des écosystémes naturels. Elles
ne peuvent souvent prédire les concentrations dans des
milieux donnés, alors que ce sont bien les concentrations
qui servent a estimer les risques réels, -

Les bases de données doivent é&tre étendues et inclure
davantage de biotes intermédiaires de la chaine alimentaire.
Il faudra étudier davantage de sites et augmenter l4 fré-
quence des prélévements d’échantillons. Un échantillonnage
plus souple et davantage orienté vers les contaminants dans
les milieux aquatiques devrait permettre, non seulement de
surveiller I'état d’un milieu, mais de constituer une base de
données plus faciles & interpréter en termes de biodisponi-
bilité et de bieaccumulation. En résumé, il faut :

1. Davantage de données pour des sites pollués particu-
liers, si nous voeulons déterminer le cheminement des
contaminants et produire des modéles réalistes de
prévision du sort des contaminants.

2. Davantage de données sur la concentration dans la
biote du niveau trophique inférieur, dans divers types
d’organismes benthiques, et dans les espéces de
phytoplancton et de zooplancton.

CHAPITRE 9

3. Davantage de renseignements sur {a chaine alimentaire,
afin de disposer de données de concentration pour
tous les milieux et les biotes auxquelles sont exposés
les organismes supérieurs et I"'nomme.

4, Davantage de renseignements sur la nature de la
charge en suspension, avec analyse et séparation des
composantes biotique et abiotique.

5. De meilleures limites de détection dans I'eau pour-
certains des isoméres chimiques les plus dangereux,
comme les dioxines. :

Lee et coll. (1982) ont analysé I'importance des
résidus pesticides associés aux sédiments aquatiques, étant
donné la forte toxicité des matériaux excavés par les
dragues et libérés dans la colonne d’eau. lls ont souligné les
trois points suivants :

a) Il n'existe pas de relation entre la concentration
totale d’un pesticide dans les sédiments et la tendance
qu‘ont les sédiments a libérer des pesticides au cours
de la resuspension. '

b) L’introduction de sédiments fait presque toujours
augmenter la quantité de pesticides pouvant étre pré-
sents sans étre toxiques pour la vie aquatique, bien
gue ceci puisse ne pas étre vrai pour les organismes
filtreurs.

c) Les répercussions des contaminants associés aux sédi-
ments et de leur bioaccumulation par les organismes
benthiques et épibenthiques doivent faire |'objet de
recherches plus approfondies.

It faut concentrer les recherches sur les processus. Les
études en laboratoire nous ont déja fourni de nombreux
indices sur le fonctionnement des systémes réels. Les &tudes
de biodisponibilité, réalisées en laboratoire, devront aller
au-dela d’une simple mesure de la bioabsorption pour ex-
pliquer les processus d'absorption. |l faudra déterminer des
facteurs plus complexes intervenant dans I'environnement
réel, comme les taux d’excrétion de la biote ou l’influence
du périphyton sur les taux de décomposition. Pour I"étude
des sites pollués, il faut disposer des données des chimistes,
géochimistes et biologistes mais aussi des biochimistes et
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physiciens, ingénieurs en hydraulique, hydrogéologues et
hydrogéochimistes. Les spécialistes des phénomenes atmo-
sphériques doivent participer aux recherches, étant donné
le rdle des précipitations gazeuses a I'état liquide ou sec, et
le role de la volatilisation sur le sort uitime de nombreuses
substances organométalliques et organiques persistantes.
Les connaissances des limnologues ou spécialistes des lacs,
rividres et réservoirs de retenue sont également utiles. En
fait, tous les spécialistes des disciplines que nous venons de
meritionner doivent acquérir une certaine expérience des
processus limnologiques s’ils veulent parvenir & déterminer
les voies empruntées par les contaminants et leur sort dans
I'environnement. ‘

_ En ce qui concerne les produits chimiques toxigues,
les questions fondamentales qui peuvent étre posées sont
trés diverses : L'eau d'un lac est-elle dangereuse & boire?
Peut-on sans danger consommer les poissons ou autres
organismes aquatiques? Y a-t-il un risque & nager? Pourquoi
cette rividre ou ce lac¢ sont-ils pollués? Pourquoi l'équilibre
de cet écosystdme est-il détérioré? Qu'est-ce qu'un éco-
systéme atteint? Peut-on draguer des sédiments de cet
écosystéme aquatique et ol peut-on évacuer les sédiments
excavés? Pour répondre intelligemment 3 ce genre de
questions, il faut entreprendre des recherches comprenant :

a) De nouvelles approches pour fixer les objectifs
des écosystémes aguatiques, avec des essais de
toxicité tenant compte de I'mfluence des orgamsmes
eux-mémes.

b)  Des tests en laboratoire sur les propriétés chimiques .

et des tests de toxicité des mélanges de métaux
toxiques et de substances organiques.

c) La détermination absolue du cheminement, du sort
et des effets des polluants dans les écosystémes
aquatiques réels, y compris le rdle essentiel des
particules dans le transpoft, |’enfouissement, le
recyclage, la biodisponibilité et la bioaccumulation
des contaminants toxiques. '

Les ‘recherches entrepriSes‘ pour étudier le transport,
I'enfouissement, la biodisponibilité (recyclage et bioaccu-
mulation) des contaminants ont pour objettif global de
déterminer comment les métaux ét substances organiques
toxiques sont éliminés des écosystéimes acjuatidues ou
comment ils se concentrent dans un. milieu, présentant
ainsi un risque pour Ienvnronnement ou pour I'homme
{exposition de I écosystéme total). L’obtentlon des données
fondamentales pour calibrer les modeles est une tache
onéreuse et laborieuse. Les analyses de gquelques sédlments
de fond, carottes de sédiment ou échantillons de poissons
montrent seulement qu’il existe un probléme de c_ontami:na-
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‘améliorer notre capacité a

tion, mais ne disent pas ce qu’il signifie (risque) ni quelles
sont les mesures 2 prendre (contrdle, assainissement). Il est
nécessaire de disposer d’une vaste base de données pour
faire le lien entre les phases de transport et d’enfouissement,
les processus de recyclage et de biodisponibilité, et les
mécanismes de bioaccumulation. Les bases de données
acquises jusqu’d présent ne sont pas satisfaisantes sur ce
point. Pour les multiples produits chimiques organigues,
I'exigence minimale consiste a résoudre le sort aquatique de
groupes sélectionnés de produits chimiques correspondant
a une gémme donnée de propriétés physico-chimiques et a
une gamme d’écosystémes pollués : riviéres dont la charge
des particules en suspension est faible/élevée; lacs dont la
charge des particules en suspension est. faible/élevée; lacs

oligotropheés/eutrophes; lacs profonds/peu profonds; riviéres
et lacs de pH faible/éleévé. Méme dans le lac Ontario, qui a

_été étudié en détail sur une période de cing ans, nous

sommes encore loin de pouvoir établir des modéles trés

Arudimentéires sur le sort de nombreux produits chimigues.

N'ous manquons principalement de renseignements étendus
sur la distribution biologique des contaminants. Cette
lacune est due en partle 3 la difficulté de recueillir suffisam-
ment de biotes de niveau trophique inférieur pour I'analyse .
ou d'obtenir des renselgnements significatifs sur certains

‘paramétres ‘comme le contenu des estomacs de poissons.

Nous manquons de connaissances sur les niveaux chimiques
Iet les transferts entre des compartiments critiques, qui
risquent de jouer un rdle central dans les interactions des
contaminants et des particules. I faut aussi parvenir a
produire des modgles plus sophnsthués pour la prévision du
sort des contaminants; pour prédire le sort d'un contami-
nant dans un écosystéme aquatique particulier, il faut con-
naftre : toutes les sources (charges introduites par les
affluents, par 1’atmosphére, les sédiments de fond, sources
localisées ou diffuses); les conditions initiales (concentra-
tions dans tous les milieux qui interviennent,  des moments
donnés); les chemineme‘n’ts et taux correspondants aux
processus (transport volatilisation, photolyse, hydrolyse,
décomposition, sédimentation, enfouisseément, resuspension
et bicaccumulation). '

Les concentrations de contaminants dans les
sédiments 'superficiels incluent souvent la composante ben-
thigue. Dans les particules en suspension, on inclut souvent
le plancton, pour des raisons opérationnelles. Les particules
colloidales sont. lgnorees ou incorporées a la phase définie
opératlonnellement comme phase aqueuse. Nous devons
3 séparer et analyser ces compo-

sants dans 'eau brute. Méme en ayant des données beau-
coup plus nombreuses que celles dont nous avons besoin
sur la concentration des contaminants dans les sédiments
superflcnels, les subdivisions des analyses de carottes sont
rarement assez précises pour mettre en évidence les varia-
tions de charges de contaminants sur de courtes périodes.




Les données sur les contaminants n"ont bien sGr jamais 6té
destinées & des modéles de prévision complexes mais ont
plutdt servi & détecter les sources et 3 mesurer le degré- et
la distribution spatiale de la contamination. Les paramétres
et propriétés chimiques standard (Kgg, Kow, solubilité)
nous renseignent sur le sort des contaminants, en termes de
principaux cbmpartiments mais les réactions qui se pro-
duisent lorsque le systéme n’est pas a I’équilibre, comme les
transferts dans la chaine alimeritaire, sont prédominantes
dans les systémes aquatiques réels. Un programme intensif
d’expériences, comme celles réalisées sur les limnocoraux
pour résoudre la bioaccumulation du mercure dans la
rivitre Wabigoon, peut étre essentiel pour évaluer les trans-

_ferts dans la chaine alimentaire et les taux correspondants
de bioaccumulation et d‘épuration.

Bien que les recherches sur les métaux toxiques aient
été courantes a la fin des années 1970, ce n’est que vers le
début des années 1980 que des institutions ont commencs &
appliquer aux substances organiques toxiques les nom-
breuses techniques de recherches en laboratoire et sur le
terrain, utilisées jusqu’alors pour étudier les probiémes liés
aux métaux toxiques dans les écosystémes aquatiques. En
fait, nous venons seulement de commencer 3 apprécier
la complexité réelle du sort des contaminants dans les
écosystémes aquatiques. Comime dans n'importe quel
autre domaine de recherche, certains chercheurs ont bien

str été en avance sur leur temps. Nous disposons de.ren-
seignements considérables sur les concentrations de divers
milieux :aquatiques et sur les distributions et phases de
transport da_ns des. systémes isolés. Cependant, peut-étre
en raison des colts mis en jeu ou de la complexité des
recherches, la plupart des données sont disparates. Au cours
des dix derniéres années pour les métaux toxiques et des
cing derniéres années pour les substances organiques
toxiques, on a observé .un accroissement surprenant des
connaissances collectives sur la pollution chimique des
écosystémes aquatiques. |l est maintenant important
d’améliorer nos connaissances des facteurs et processus
déterminant le sort des produits chimiques toxiques persis-
tants dans les écosystémes aquatiques, car la pollution reste
un probléme, méme dans les pays industrialisés ol des
mesures de lutte contre la pollution sont en place. |l sub-
siste de nombreuses sources déversant continuellement des
effluents dans les écosystémes aquatiques et I'on se heurte
en permanence a la nécessité urgente d'évacuer des déchets .
chimiques toxiques. Une utilisation accrue des produits
chimiques toxiques (biocides) en agriculture et en foresterie,
ie développement urbain et industriel et la propagation des
problémes de pollution par le commerce extérieur avec le
Tiers Monde, peuvent entrainer un probléme 3 I’échelle
planétaire; c'est pourquoi la possibilité de prédire le sort
aquatique et les effets des contaminants toxiques devient

‘une exigence premiére.
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