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RESUME

Le mercure (Hg) est un métal qui est naturellement présent dans un grand nombre de
roches ou de sols a des concentrations n’excédant généralement pas 50 ppm. On le
retrouve €galement dans les autres compartiments de 1’environnement, tels que I’air, les
eaux souterraines et de surface, ainsi que le biote dans lequel il peut se bioaccumuler.
Certaines activités anthropiques sont responsables de 1’augmentation des concentrations
de mercure, comme la combustion de ressources fossiles, les procédés industriels
d’extraction de I’or, les usines chlor-alkali et la combustion des déchets ménagers...
Dans I’environnement, le mercure est présent sous trois états d’oxydation : la valence 0
pour le mercure élémentaire (Hg®), +1 pour le mercure monovalent (Hg"), ou +II pour le
mercure divalent (Hg™*). Le mercure élémentaire se retrouve essentiellement dans
I’atmosphere car il est trés volatil. Les formes monovalente et divalente du mercure sont
associ€es a des groupes méthyles, ou a d’autres ions, ce qui engendre des espéces de
mercure inorganiques ou organiques. Toutes les formes de mercure sont toxiques pour

les humains, mais celles méthylées, sont les plus dangereuses.

Les humains peuvent €tre exposés au mercure par différentes voies d’exposition, comme
I’inhalation d’air ou de particules, 1’absorption dermique, I’ingestion de nourriture ou de
sols contaminés. Chez les jeunes enfants qui jouent en extérieur et portent régulierement
leurs mains a la bouche, I’ingestion de sols contaminés est considérée comme une voie
d’exposition potentielle aux métaux lourds. Plusieurs études ont montré qu’il s’agissait
de la voie d’exposition principale avant méme 1’ingestion de nourriture contaminée en
ce qui concerne le mercure total. Cependant, tout le mercure contenu dans le sol ingéré
ne sera pas forcément absorb€ a travers la paroi intestinale, seule la fraction
biodisponible le sera. La biodisponibilité représente la fraction du contaminant absorbé
qui a franchi la paroi intestinale et qui a réellement atteint la circulation syst€mique. Des
études in vivo ont mesuré la biodisponibilité orale de contaminants comme 1’arsenic, le

plomb ou le cadmium, alors qu’en ce qui concerne le mercure, aucune €tude n’a mené a
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des résultas concluants. En raison de la complexité de telles études, et pour des raisons
d’éthique et de colits, on préfére utiliser des méthodes in vitro qui permettent d’évaluer
la bioaccessibilité du mercure en simulant le passage du sol dans 1’organisme en
plusieurs phases, généralement une phase gastrique et une phase intestinale. La
bioaccessibilité représente la fraction de mercure qui est soluble dans I’environnement
gastro-intestinal et donc potentiellement biodisponible, ce qui est conservateur parce que
la fraction qui atteindra la circulation systémique peut étre surestimée. Les valeurs de
bioaccessibilité peuvent ensuite servir dans 1’évaluation des risques pour la santé
humaine, comme pour calculer des facteurs tels que le CDI (Chemical Daily Intake) qui
représente la dose ingérée journaliere de contaminant. Ensuite, en comparant ces
résultats a des doses de référence, on peut estimer si I’ingestion de sol représente un

danger ou un risque pour I’enfant.

Les hypotheses de recherches pour ce projet sont: (1) la méthode in vitro gastro-
intestinale (IVG) est plus approprié€e pour déterminer la bioaccessibilité du mercure dans
les sols que la méthode CDM développée par Camp Dresser & McKee; (2) la
bioaccessibilité du mercure dépend des propri€tés des sols ; et (3) elle peut étre reliée au
fractionnement du mercure. L’objectif principal de ce projet est de contribuer a la
validation de la méthode IVG pour déterminer la bioaccessibilité du mercure dans les
sols. Les objectifs spécifiques sont d’évaluer I’influence des propri€tés des sols et du
fractionnement du mercure sur la bioaccessibilit€ et de comparer les deux méthodes in
vitro. La méthode CDM a déja €té utilisée pour des composés purs, des sols de référence
et des sols contaminés au mercure. La méthode in vitro gastro-intestinale (IVG), quant a
elle, n’a jamais été€ utilisée pour estimer la bioaccessibilit€ du mercure, mais a déja été
validée par des tests in vivo pour d’autres contaminants (plomb, arsenic et cadmium).
Pour ce projet, on a appliqué ces deux méthodes in vitro a deux compos€s purs (HgCl, et
HgS), deux sols certifi€és (CRM 025-050 et ERM®-CC580) et cinq sols naturels.
L’influence des propriétés des sols et du fractionnement du mercure sur la
bioaccessibilité a ét€ €tudi€e en évaluant les propriétés physico-chimiques des

échantillons (pH, teneur en solides volatils, contenus en carbone total, carbone
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organique total, soufre total, soufre sulfate et distribution granulométrique), et les quatre
fractions (soluble a 1’eau, échangeable, liée a la matieére organique et résiduelle)

obtenues suite a une extraction séquentielle.

Les résultats ont montré que les cinqg sols naturels avaient des concentrations en mercure
total (2,6 a 12,2 mg/kg) dépassant le critere B (2 mg/kg) du Québec, mais faibles par
rapport aux sols certifiés (82,3 mg/kg pour CRM 025-050 et 106,7 mg/kg pour ERM®-
CC580). Excepté pour le CRM 025-050 qui présentait des valeurs de bioaccessibilité
élevées, 37,7 % et 61,5 % pour respectivement les phases intestinales des méthodes
CDM et IVG, les valeurs de bioaccessibilité pour les cing sols naturels et le ERM®-
CC580 étaient inférieures respectivement a 3,1 % et 7,5 %. Les deux phases des deux
méthodes étaient fortement corrélées entre elles : r=0,99 et p <0,001 pour la phase
gastrique et r = 0,95 et p < 0,001 pour la phase intestinale. Cependant, les valeurs ont été
plus €levées dans la méthode IVG que dans la méthode CDM, pour laquelle elles étaient
toutes sous la limite de détection. La principale différence entre les deux méthodes in
vitro est la grande quantité de carbone organique dissous apportée par les composants de
la méthode IVG, ce qui est susceptible d’entrainer la dissolution d’especes de mercure
supposées insolubles. Les propriétés des sols qui ont fortement corrélés avec la
bioaccessibilité intestinale du mercure sont les contenus en soufre total (r=0,98 et
p <0,001) et en soufre sulfate (r =0,99 et p <0,001). Habituellement la présence de
soufre diminue la solubilité et donc la bioaccessibilité du mercure, soit en le fixant a la
matiere organique, particulierement les acides humiques, ou en le piégeant sous la forme
de sulfure de mercure (HgS), une espéce tres insoluble. Cependant, un fort contenu en
soufre sulfate a pour conséquence la formation de sulfate de mercure, forme qui est
beaucoup plus soluble, ce qui entraine des valeurs de bioaccessibilité plus importantes.
Pour les deux méthodes, la bioaccessibilit€ intestinale €tait €également significativement
corrélée avec la somme des deux premieres fractions de 1’extraction séquentielle, la
fraction soluble a ’eau (F1) et la fraction échangeable (F2) (r=0,99, p< 0,00l etn=5
pour la méthode CDM; r=0,99, p<0,001 et n=7 pour la méthode IVG). Ainsi



ix

I’évaluation de ces fractions permet une bonne estimation de la bioaccessibilité gastro-

intestinale.

Les méthodes in vitro ont donc permis d’évaluer la bioaccessibilité du mercure dans les
sols contaminés qui sont ingérés par de jeunes enfants. Les deux méthodes comparées
ont montré des résultats différents, mais ceux-ci ont ét€ néanmoins fortement corrélés.
Cependant, des deux méthodes, la méthode IVG est plus réaliste étant donné qu’elle
simule plus précisément les conditions biochimiques du systéme gastro-intestinal et
permet d’obtenir des résultats plus élevés que la méthode CDM. Ainsi de futurs travaux
pourraient s’intéresser aux processus de dissolution et de méthylation du mercure dans le

systeme gastro-intestinal, incluant éventuellement des microorganismes.



ABSTRACT

Mercury (Hg) is a metal which naturally occurs in numerous rocks and soils at
concentrations below 50 ppm. It and can be found in other compartments of the
environment such as air, surface and ground waters, and biota in which it is able to
biomagnify. Some anthropogenic activities may be responsible for the increase of these
mercury concentrations such as fossil fuels combustion, gold mining, chlor-alkali
production, or domestic wastes combustion... In the environment, mercury occurs under
three oxidation states: O for elemental mercury (Hgo), +I for monovalent mercury (Hg"),
and +II for divalent mercury (Hg2+). Elemental mercury is mainly found in the
atmosphere since its high volatility. Monovalent and divalent mercury exist only where
they are associated with chemical radicals and can form inorganic or organic species. All

mercury species are toxic for humans, but methyl forms are the most hazardous.

Humans can be exposed to mercury via different pathways, like air or particles
inhalation, dermic absorption, contaminated-food or soil ingestion... Contaminated-soil
ingestion, via the hand-to-mouth activities, is known as a major exposure pathway for
children playing outside. Several studies showed that for young children this is the major
exposition pathway for total mercury before contaminated-food ingestion. However all
mercury present in the soil is not able to go through the intestinal membrane. Only the
bioavailable fraction will be able to do so. Bioavailability represents the fraction of an
absorbed contaminant that passed through the intestinal membrane and actually reached
the systemic circulation. In vivo studies measured the oral bioavailabilities of
contaminants like arsenic, lead, or cadmium. Regarding mercury, no in vivo studies has
ever provided conclusive bioavailability results. Since in vivo studies are challenging to
implement, and for ethical and cost reasons, in vitro studies are much more used. They
enable to assess the contaminant bioaccessibility by simulating the passage of the soil in
the human organism in two phases, usually a gastric phase and an intestinal phase.

Bioaccessibility represents the fraction of mercury which is soluble from the soil in the
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gastrointestinal tract and so potentially bioavailable. Bioaccessibility results are
conservative since the fraction which passes through the intestinal membrane may be
overestimated. Bioaccessibility values can then be used for assessment on human health
risks, like in the determination of the Chemical Daily Intake (CDI), which represents the
daily ingested dose. Then the potential hazard of a contaminated soil to a child can be

assessed by comparing this index with references doses or critical values.

The research hypotheses of this project are: (1) in vitro gastrointestinal (IVG) method is
more appropriate to asses mercury bioaccessibility in soils compared to CDM method;
(2) bioaccessibility is dependant from the soil properties; and (3) can be related to
mercury fractionation. The main goal of this project is to contribute to the validation of
the IVG method for determination of mercury bioaccessibility in soils. The specific
goals are to evaluate the influence of mercury fractionation and soil properties on
mercury bioaccessibility, and to compare the two in vitro methods (CDM and IVG
methods). The CDM method has already been performed for mercury contaminated soils
and validated by using pure Hg compounds and reference materials. The in vitro
gastrointestinal method (IVG) has never been applied on mercury contaminated soils,
but has already been used and validated by in vivo methods for other contaminants
(arsenic, lead, and cadmium). IVG method was performed on two pure Hg compounds
(HgCl, and HgS), two reference materials (CRM 025-050 and ERM®-CC580) and five
field-collected soils. Bioaccessibility values were compared to results from a previous
study using the CDM method. In order to assess the influence of soil properties and
mercury fractionation on bioaccessibility, reference materials and field-collected soils
were characterized (pH, volatile solids, total carbon, total organic carbon, total sulphur,
sulphate content, particle-size distribution), and a sequential extraction was performed to
split up mercury in four fractions: water soluble, exchangeable, organic-bound, and

residual.

Total mercury concentrations in the five field-collected soils ranged from 2.6 to
12.2 mg/kg, which is more than the Quebec B criteria, and were low compared to total

mercury concentrations in the reference materials (82.3 mg/kg for CRM 025-050 and
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106.7 mg/kg for ERM®-CC580). Except for mercury bioaccessibility values in
CRM 025-050 which were high, 37.7% and 61.5% in the intestinal phase of the CDM
method and the IVG method respectively, mercury bioaccessibility values in the five
field-collected soils and ERM®-CC580 were low, less than 3.1% and 7.5% respectively.
Both phases for both methods were highly correlated (r =0.99, p <0.001 for gastric
phase, and r =0.95, p < 0.001 for intestinal phase). However the bioaccessibility values
were much higher for the IVG method than for the CDM method in which they were all
below detection limit. The major difference between the two methods in the dissolved
organic carbon brought by the addition of the IVG components, and this may enhance
the dissolution of usually insoluble expected mercury species. The soil properties well
correlated with bioaccessibility were totals sulphur (r=0.98, p <0.001) and sulphate
content (r=0.99, p<0.001). Usually, the presence of sulphur decreases mercury
solubility, and bioaccessibility, by fixing it on organic matter, especially humic acids, or
by trapping it under the extremely insoluble form of mercuric sulphide (HgS). However
a high sulphate content enables the formation of mercuric sulphate, which is a more
soluble species, leading to higher bioaccessibilité values. For both methods, intestinal
bioaccessibility strongly correlated with the sum of the two first fractions of the
sequential extraction procedure, water-soluble (F1) and exchangeable (F2) (r=0.99,
p <0.001, and n =5 for CDM method; r = 0.99, p <0.001, and n =7 for IVG method).

The evaluation of these fractions is a good indicator for bioaccessibility.

In vitro methods enabled to assess mercury bioaccessibility in ingested soils by young
children. The two studied methods showed different results but were still highly
correlated. However, the IVG method is more realistic since it is a more physiologically
based method, and provide higher results than the CDM method. Future works may be
interested in understanding dissolution and méthylation processes in the gastrointestinal

tract may still be understood by using micro organisms.
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AVANT-PROPOS

Ces travaux de recherche s’inscrivent dans une suite logique d’études, menées par le
professeur Gérald J. Zagury, portant sur le mercure, sa spéciation, son fractionnement, sa
bioaccessibilité, ainsi que sa toxicité. En 2005, avec une étudiante en maitrise, Carmen
Neculita, ils publiaient un article dans la revue Journal of Environmental Quality sur la
détermination du fractionnement du mercure a l’aide d’une nouvelle procédure
d’extraction séquentielle (Neculita et al., 2005). En 2006, toujours avec la méme
étudiante et également dans le cadre de sa maitrise, ils publiaient un second article dans
la revue Environmental Toxicology and Chemistry sur le fractionnement du mercure,
mais également sur sa biodisponibilité et son écotoxicité (Zagury et al., 2006). Par la
suite, des études ont ét€ menées sur la biodisponibilité et la bioaccessibilité d’autres
métaux ou métalloides, comme le cuivre ou ’arsenic. Suite aux travaux de Priscilla
Pouschat et d’Eric Girouard, deux articles, portant sur la bioaccessibilité de 1’arsenic et
la méthode in vitro gastro-intestinale IVG, ont été publiés respectivement dans
Environmental Science & Technology (Pouschat & Zagury, 2006) et The Science of the
Total Environment (Girouard & Zagury, 2008). Dans le cadre d’une autre maitrise de
I’étudiant Christophe Bedeaux, une étude a été réalisée sur la bioaccessibilité du mercure
estimée par une autre méthode in vitro, la méthode CDM, qui a donné lieu a la
soumission d’un article dans la revue Archives of Environmental contamination and
Toxicology (Zagury et al., 2008). La méthode IVG ayant d€ja été validée pour I’arsenic,
mais n’ayant jamais servi pour le mercure, I’idée est alors venue de tester 1’application
de la méthode IVG pour déterminer la bioaccessibilité du mercure dans des sols
contaminés et de comparer les résultats de bioaccessibilité entre les deux méthodes in

vitro. C’est ainsi qu’est né ce projet.



CHAPITRE 1
INTRODUCTION

1.1 Problématique

Le mercure (Hg) fait partie de la famille des métaux de transition, et il est le seul métal
qui soit liquide a température et pression ambiantes. On le retrouve partout dans
I’environnement, dans les roches ou il peut étre prisonnier des structures cristallines,
dans I’atmosphere ot il se trouve principalement sous sa forme élémentaire (Hg’), dans
les eaux, les sols et dans la chalne alimentaire. Les émissions naturelles de mercure dans
I’atmosphere proviennent principalement de 1’érosion des roches ou des éruptions
volcaniques qui dégagent du mercure. Actuellement les émissions anthropogéniques de
mercure dans l’environnement sont en hausse (Lindqvist et al., 1991). Celles-ci
proviennent principalement de la combustion des ressources fossiles et de différents
procédés industriels comme les exploitations minieres d’or qui consomment du mercure
et les usines chlore-alkali qui utilisent le mercure dans la production de produits
caustiques et de chlore. En 2000, ces émissions anthropogéniques représentaient
2190 tonnes de mercure rejetées principalement dans 1’atmosphere (Pacyna et al., 2006).
Cependant, une fois dans I’atmosphére, le mercure est susceptible de retomber sur les

sols et d’étre soumis a de nombreux processus de transformation et de transport.

L’ingestion accidentelle de sols contaminés par les jeunes enfants lorsqu’ils jouent a
I’extérieur et portent leurs mains a leur bouche est une voie d’exposition potentielle pour
les composés chimiques toxiques (USEPA, 1997; Pouschat & Zagury, 2006).
Dépendamment des espéces de mercure ingérées, les conséquences sur 1’organisme ne
sont pas les mémes, mais peuvent affecter de maniere permanente le systeme nerveux, le
cerveau, les reins et/ou les poumons (Goldman & Shannon, 2001). De méme les voies
d’exposition differeront selon les formes de mercure. En effet, le mercure élémentaire,
étant extrémement volatile, entrera plutoét dans 1’organisme par inhalation, alors que le

mercure divalent sera plutdt adsorbé sur les particules de sol et donc entrera dans



I’organisme principalement par ingestion. Une €tude a déja évalué le risque que
représente I’ingestion de sols contaminés au mercure pour la santé des enfants, et a
trouvé que cela pouvait contribuer jusqu’a 80 % de la dose journaliere acceptable

(Nusslein et al., 1995; Barnett & Turner, 2001).

Cependant le risque que représente un contaminant est nuancé par sa biodisponibilité
orale qui représente la fraction qui a ét€ absorbée dans le systeéme gastro-intestinal a
partir d’un sol et qui a atteint la circulation systémique. Celle-ci peut étre obtenue par
des test in vitro qui mesurent la proportion de mercure total qui est soluble dans les
conditions gastro-intestinales (bioaccessibilit€) et donc qui sera potenticllement
disponible pour absorption a travers la membrane intestinale (Ruby et al., 1999).
Plusieurs études ont déja publi€ des résultats sur la biodisponibilité orale évaluée par des
méthodes in vivo, mais pour des contaminations autres que le mercure (arsenic, plomb,
cadmium). Les deux seules études in vivo concernant le mercure n’ont pas permis
d’obtenir des biodisponibilités valides et utilisables pour faute de limitations au niveau
de la conception des protocoles (modele animal, variabilité...) (Revis et al., 1990;
Sheppard et al., 1995). C’est pourquoi, en 1’absence de données in vivo, on doit se
concentrer sur les méthodes in vitro qui tendent a reproduire les conditions gastro-
intestinales en laboratoire. En utilisant des composés purs de mercure, des sols certifiés
ou en comparant plusieurs méthodes, on peut aider a la validation de méthodes in vitro.
La méthode gastro-intestinale publiée par Barnett et Turner (2001) (appelée méthode
CDM) entreprend de recréer les passages successifs via I’estomac et 1’intestin en jouant
sur les conditions de pH. Une autre méthode (appelée méthode IVG), qui simule de
maniére plus réaliste le systeme gastro-intestinal d’un enfant (température, fluides
gastro-intestinaux et ratio solide:liquide plus réalistes), a déja été validée par des
résultats in vivo pour des contaminants tels que 1’arsenic, le plomb ou le cadmium

(Rodriguez et al., 1999; Ruby, 2004; Schroder et al., 2004).

Ainsi, le but de ces travaux consiste a tester et comparer les deux méthodes in vitro
gastro-intestinales (CDM et IVG) pour deux composés purs (HgCl, et HgS), deux
matériaux certifiés (CRM 025-050 qui est un sol et ERM®-CC580 qui est un sédiment)



et cinq matrices naturelles. Les deux premiers sols ont été prélevés a proximité d’usines
chlore-alkali situées dans I'Est du Canada. Les trois autres €chantillons sont des résidus
miniers de mines d’or, I’une québécoise et 1’autre néo-écossaise. Les propriétés physico-
chimiques de chaque échantillon ont été analysées: pH, teneur en solides volatils,
contenus en carbone total, carbone inorganique total, soufre total, soufre sulfate et
distribution granulométrique. Le fractionnement du mercure a également €té étudié
grace a une procédure d’extraction séquentielle développée par Neculita et al. (2005).
Ces protocoles et des analyses statistiques permettront d’évaluer 1’influence du

fractionnement du mercure et des propri€tés des sols sur la bioaccessibilité.

1.2 Hypothéses de recherche et objectifs

1.2.1 Hypotheéses de recherche

Ce projet de recherche repose sur plusieurs hypotheses :

e La méthode IVG est plus appropriée que la méthode CDM pour évaluer la
bioaccessibilité du mercure dans les sols, étant donné qu’elle est bien plus
représentative du systéme gastro-intestinal d’un enfant et qu’elle est plus pratique

A mettre en ceuvre.

e La bioaccessibilité du mercure dépend des propriétés des sols que 1’on étudie : pH,
teneur en matiere organique, contenus en carbone total, carbone organique, soufre

total, soufre sulfate...

e La bioaccessibilité du mercure dans les sols est reliée au fractionnement du

mercure, notamment aux phases soluble et échangeable.

1.2.2 Objectifs

L’objectif principal de ce projet est de contribuer a la validation de la méthode in vitro

gastro-intestinale IVG pour déterminer la bioaccessibilité du mercure dans les sols



contaminés, en la comparant avec la méthode CDM, pour des composés purs de

mercure, des échantillons certifiés et cing sols naturels.

Les différents objectifs du projet sont :

¢ Déterminer la bioaccessibilité du mercure dans les sols certifiés et les sols

contaminés a 1’aide des méthodes CDM et IVG;

e Evaluer I'influence des propriétés des sols contaminés (pH, teneurs en solides
volatils, contenus en carbone total, carbone organique, soufre total, soufre sulfate,

granulométrie...) sur la bioaccessibilité du mercure;

o Déterminer les relations entre le fractionnement et la bioaccessibilité du mercure

par les méthodes gastro-intestinales;

e Comparer les résultats de bioaccessibilit€¢ du mercure pour les deux méthodes

gastro-intestinales, CDM et IVG.

1.3 Organisation du mémoire

Cette premiere partie présente la problématique environnementale associée aux
contaminations des sols par le mercure, ainsi que les hypotheses de recherche et les
objectifs de I’étude. La seconde partie expose une courte revue de littérature présentant
I’état actuel des connaissances sur le mercure, son origine, sa répartition dans
I’environnement, sa biodisponibilité, sa toxicité, etc. Une breve troisieme partie décrit
rapidement les démarches pour I’ensemble du travail de recherche. Un article
scientifique, soumis dans la revue Environmental Science & Technology le 19 juin 2008,
résumant mes différents travaux et résultats de recherche, constitue la quatrieme partie.
Enfin, une partie de discussions générales et conclusions, ainsi qu’une partie de
recommandations sur de possibles travaux futurs pour compléter cette étude, sont

présentées en fin de mémoire.



CHAPITRE 2
REVUE DE LITTERATURE

Le mercure (Hg), élément n°80 dans la classification périodique de Mendeleiev, est un
métal dit de transition qui posséde des caractéristiques physico-chimiques particuliéres,
notamment la propriété d’étre liquide a température et pression ambiantes. Cette revue
de littérature présente quelques notions sur les connaissances actuelles concernant le
mercure, notamment son origine, sa répartition dans I’environnement, ses formes
chimiques et les parametres influengant sa spéciation, sa toxicité, sa biodisponibilité et

I’évaluation des risques pour la santé humaine.

2.1 Sources de mercure

Le mercure se trouve a I’état naturel dans certains minéraux, mais peut également

provenir de procédés industriels.

2.1.1 Sources naturelles du mercure dans les sols

A I’origine, les atomes de mercure se retrouvent a I’intérieur des minéraux constituant
les sols ou les roches et sont emprisonnés dans des structures cristallines. Cependant,
I’érosion et I’altération des roches peuvent relacher du mercure, celui-ci devenant alors
disponible et pouvant intervenir dans des processus géochimiques ou biologiques. La
concentration moyenne dans divers minéraux a été mesurée a environ 21 ng/g et celle
dans les roches sédimentaires a environ 25 a 1430 ng/g (1934). On considere toutefois
que la concentration moyenne pour les roches et les sols est inférieure a 50 ng/g, et dans
de nombreux cas elle se rapproche plus de 10 ng/g (Andersson, 1979). On constate
également que les sols fins, notamment s’ils sont constitués de matiere argileuse,
présentent des teneurs plus €levées en mercure, surtout lorsque le contenu en matiere
organique est €élevé (Stein et al., 1996). Les concentrations en mercure seront donc plus

élevées dans les sols argileux et/ou organiques.



Le mercure est également présent dans 1’atmosphere sous sa forme élémentaire (Hgo) et
est donc susceptible de rejoindre les sols par déposition séche ou via les précipitations.
Des €tudes ont montré que la concentration de mercure dans 1’atmosphere varie
globalement entre 1 et 20 ng/m3 (Stein et al., 1996). Cependant des concentrations plus
importantes (30 a 1600 ng/m®) peuvent étre retrouvées au-dessus des minéraux
contenant du mercure, indiquant que le mercure peut se volatiliser a partir de la crofite
terrestre (Jonasson & Boyle, 1971). D’autres phénomenes contribuent également a
I’apport de mercure dans I’atmosphére comme 1’activité volcanique ou la volatilisation
du mercure contenu dans des eaux contaminées. Une fois dans 1’atmosphére, une partie
du mercure peut passer en solution dans les eaux de pluie ou la neige et ainsi retourner
au niveau des sols et des eaux de surface. Suivant plusieurs études, une concentration
moyenne de 5 a 100 ng/l dans les eaux de pluie et la neige a €té jugée raisonnable

(Steffen et al., 2008).

2.1.2 Sources anthropogéniques du mercure

D’apres Pacyna et al. (2006), les émissions anthropogéniques dans I’atmosphere en 2000
se sont €levées a environ 2190 tonnes de mercure, réparties entre la combustion de
ressources fossiles (2/3) et divers procédés industriels (1/3) comme 1’extraction de 1’or,
les productions des usines chlore-alkali, la combustion de déchets ménagers... Environ
60 % de ces émissions de mercure anthropogéniques sont constituées de mercure
élémentaire (Hgo), 30 % d’espeéces de mercure divalent (Hg"), et environ 10 % sont
constitués par du mercure particulaire. Les émissions dans 1’atmosphere représentent
environ 80 % des émissions anthropogéniques. Quinze autres pourcents se retrouvent
directement dans les sols via l’utilisation de pesticides, fongicides ou fertilisants
contenant du mercure. Finalement, les cing derniers pourcents représentent les
déversements d’effluents contentant du mercure dans les rivieres (Stein et al., 1996). La

Figure 2.1 récapitule cette distribution.
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Figure 2.1 - Répartition des émissions de mercure dans I'environnement (Stein et al., 1996)

Les sols des sites industriels qui ne sont plus opérationnels peuvent également étre des
endroits ou I’on retrouve des émissions et/ou des concentrations élevées de mercure
(Lindberg, 1987). Par exemple, Bernaus et al. (2006) ont mesuré des concentrations de
mercure allant jusqu’a 1150 mg/kg dans un sol a proximité d’une usine chlore-alkali, et
Neculita et al. (2005) ont rapporté des concentrations allant jusqu’a 11500 mg/kg dans

des dépots alluviaux également prélevés a proximité d’une usine chlore-alkali.

A cause des propriétés et des demi-vies différentes pour chaque espéce de mercure, il est
difficile d’avoir une vue d’ensemble des phénomenes d’émissions a 1’échelle de la
plancte (Fitzgerald et al., 1991). Aujourd’hui, les chercheurs s’accordent & dire que les
émissions anthropogéniques de mercure a 1’échelle globale sont en augmentation (Selin
et al., 2008). Le sous-chapitre suivant présente les différentes especes de mercure ainsi

que leurs propriétés.

2.2 Especes de mercure, leurs caractéristiques et leurs propriétés

2.2.1 Différentes espéces de mercure

Dans I’environnement, on peut retrouver le mercure sous deux formes, organique et
inorganique. Les especes inorganiques se composent de mercure sous les trois états

d’oxydation (0, +I ou +II), tandis que les especes organiques ne se composent que de



mercure ayant une valence de +I ou +II. La forme inorganique de valence nulle, Hg’, est
la plus abondante dans I’environnement. Les autres principaux composés du mercure
(organiques et inorganiques) sont présentés dans le Tableau 2.1 avec leur définition,

leur formule chimique et des exemples.

Tableau 2.1 - Le mercure et ses principaux composés (Thomassin & Touze, 2003)

Terme principal  Autre terme utilisé Définition Formule Exemple
Mercure Etat fondamental Hg’ ou
12 . Mercure de valence 0
€lémentaire du mercure Hg (0)
. 2+
Mercure divalent I.O S METCUNQUES N fercure de valence +11 Hg™ ou
libres Hg (I)
Composé mercureux Sel, el.ement, Composé mercuriel de He (I) HgCl ou Hg,Cl,
produit mercureux valence +I (calomel)
Composé Sel, élément, Composé mercurique de Hg (IT) Hg(OH),,
mercurique produit mercurique valence +11 & HgCl*, HeCl,
Mercure organique CH;Hg',
Composé organi ou Le composé possede au (CH;),Hg,
pose organique organométallique  moins du mercure et un Hg (II) CH;HgCl,
du mercure .
ou groupement organique complexes
organomercuriel humiques
o Dérivé Le composé possede au CH;Hg",
° [;}e sthvlé Mercure méthylé  moins du mercure et un Hg () CHs;HgCl,
fmercuriet metyte groupe méthyl (CHz) CH;HgOH,
o Dérivé Le composé possede au
erive , , Mercure diméthylé moins du mercure et un Hg (II)  (CH3),Hg
mercuriel diméthylé .
groupe diméthyl (CH3);
e Méthylmercure Monométhyl
MeHg mercure MMHg CHsHg HedDh  CHiHe
Composés Complexe, sel, Le composé possede au .
. . ) HgS, HeCl,
inorganiques du mercure moins du mercure et un Hg (II) ;
. . o . . HgCl,, HgOH
mercure inorganique élément inorganique

Le mercure est également capable de

s’agglomérer avec des particules d’argile ou de

matiere organique en suspension pour former le mercure dit « particulaire », que 1’on

retrouve dans I’eau et dans les sols (Stein et al., 1996).

2.2.2

Propriétés physico-chimiques des espéces de mercure

Le mercure est le seul métal qui soit liquide a température ambiante (-10°C a 40°C) et

qui se divise en fines gouttelettes sous agitation. Il est extrémement volatil et se combine



facilement aux autres métaux (par amalgames) ou aux composés soufrés organiques ou
inorganiques. Enfin, c¢’est un métal dit «lourd », car il possede une masse atomique
d’environ 200 g/mol et une masse volumique d’environ 13,6 g/cm®. Le Tableau 2.2
résume les principales propriétés physico-chimiques du mercure élémentaire (Hg"), du
chlorure de mercure (HgCly), inorganique, ainsi que du chlorure de méthylmercure
(CH3HgCl), organique. 1l regroupe des propri€tés physiques comme la tension de
vapeur, la densité, mais également des coefficients de diffusion et de partage entre 1’eau,

le sol ou les sédiments (Pichard, 2006).

2.2.3 Composés inorganiques de mercure dans I’environnement

Tel que vu précédemment, dépendamment des conditions d’oxydoréduction, le mercure
inorganique peut se trouver sous trois états d’oxydation, Hg®, Hg" et Hg*". Les deux
derniers n’existent pas dans l’environnement, car ils sont trés instables et ont donc
tendance 2 se complexer avec d’autres ions. Par exemple, Hg** ne se retrouvera jamais
seul, mais aura tendance a se complexer avec les ions CI' ou OH'. En plus des réactions
chimiques, il peut également y avoir des transformations du mercure par 1’activité
microbienne. C’est pourquoi les especes de mercure dépendent de différentes conditions
physico-chimiques, telles que le pH, la teneur en sel, ou la composition de la solution.
Ces transformations sont donc primordiales, car suivant la forme sous laquelle se trouve
le mercure, sa mobilité, sa solubilit€¢ ou son adsorption dans les sols varieront. Les
complexes inorganiques de mercure sont fortement retenus dans les couches supérieures
des sols contenants de la matiere organique. Lorsque la teneur en matiere organique est
peu élevée, le transport ou le lessivage des complexes de mercure a lieu lorsque les

conditions de pH et de pCl sont favorables a la formation des complexes en CI', qui sont

tres solubles (Andersson, 1979).
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Tableau 2.2 - Propriétés physico-chimiques du mercure et de ses composés (Pichard, 2006)

Propriété (unité)

Type de composé

Valeur

Etendue

Référence

Masse molaire (g/mol)

Elémentaire Hg"
Inorganique HgCl,
Organique CH;HgCl

200,59
271,52
251,1

(HSDB, 1998)
(ATSDR, 1999)

Température d’ébullition
(°C) a pression umbiante

Elémentaire Hg"

Inorganique HgCl,

356,7
302

356,6 —356.9
302 -304

(HSDB, 1998)
(ATSDR, 1999)

Pression de vapeur (Pa)

Elémentaire Hg"
Inorganique HgCl,

Organique CH;HgCl

0,17 (20°C)
0,009 a 20°C
1,8 a25°C

0,16 - 0,27 (20 - 25°C)

(Schroeder et al.,
1989)

Densité

Elémentaire Hg"
Inorganique HgCl,
Organique CH3;HgCl

13,546 2 20°C
5,42a20°C
4,06 225°C

(Lide, 1998)
(Ulimann, 1990)
(ATSDR, 1999)

Tension superficielle (N/m)

Elémentaire Hg"

485.107 (25°C)

(484 - 485).107 (25°C)

(HSDB, 1998)

Viscosité dynamique (Pa.s)

Elémentaire Hg"

1,55.10% (20°C)

(1,52 - 1,55).107 (20 - 25°C)

(Lide, 1998)

Solubilité dans I’eau (ng/L)

Elémentaire Hg"

Inorganique HgCl,

56,7.10" (20°C)
69 000 (20°C)

(49,6 — 63,9).10°
66 000 - 72 000

(Schroeder et al.,
1989)
(HSDB, 1998)

Organique CH3;HgCl 6 000 (25°C) 5000 - 6 000

Elémentaire Hg" 42
Coefficient de purtuge . . _ (Schroeder et .,
octunol — eau : K Inorganique HgCl, 0,5 0.5-33 1989)

Organique CH;HgCl 2.5 1,7-2,5
Coefficient de purtage (Buchter et al.,
sol - eau : Ky (1/kg) H total 170 19.- 300 1989)
C()e..['(t('wnt de parruge (Stortedler et al..
matiéres en suspension — 5,23 1989)

eau : log K

Coefficient de partuge
sédiment — eau : log K,

5,5 (milieu marin)
5,05 (eau douce)

(Stortedler et al.,
1989)

Constante de Henry
(Pa.m"/mol)

Elémentaire Hg"
Inorganique HgCl>
Organique CH3;HgCl

729,36 2 20°C
3,6.107 2 20°C
6,6.10% 2 25°C

710 =770 (20 - 25°C)
(3.6 —7,1).10% (20 - 25°C)
(4.6 - 6,6).107 (25°C)

(Schroeder et ul.,

1989)

Coefficient de diffusion dans
Pair (cm¥s)

Elémentaire Hg"

Organique CHaHgCl

3.07.107

5,4.107

(USEPA, 1996)

Coefficient de diffusion dans
Peau (cm?/s)

Elémentaire Hg"

6,3.10°

(USEPA, 1996)

Perméubilité cutanée a une
solution uqueuse (cm/h)

Elémentaire Hg"

Inorganique HgCl

12
107

0,8-1,5
9.10%-3.10*

(USEPA, 1992)
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Grace aux données thermodynamiques des différentes especes de mercure, on est en
mesure de tracer le diagramme Eh — pH des espéces inorganiques (Figure 2.2). Sous
certaines conditions bien choisies, le mercure élémentaire est stable en présence de H,S
ou de SH'. Par contre, avec une diminution du potentiel redox, il y aura formation de
HgS ou de Hgsgz' dépendamment du pH. Dans la partie oxydante du diagramme (350 —
400 mV), en fonction des conditions de pH et des concentrations en Cl', ce sont des

complexes inorganiques en Cl” et OH™ qui vont se former.

Pour les concentrations indiquées dans le diagramme Eh — pH, I’espéce Hg,*", qui est
surtout présente dans les sols a cause des fongicides, n’est pas stable et a tendance a se
dissocier pour donner du mercure élémentaire et du chlorure de mercure (Gilmour &

Miller, 1973) selon I’Equation 2.1 :
Hg# +2Cl- < Hg + HgCIY Equation 2.1

En conditions acides, le mercure est préférablement lié a la matiere organique, alors
qu’en conditions neutres ou légerement alcalines, il peut également étre 1i€ aux minéraux

(Andersson, 1979).

2.24 Composées organiques de mercure dans I’environnement

Depuis le début des études sur le mercure, I’attention a surtout été portée sur la
décomposition des especes de mercure organique dans les sols. Quelques études
(Kimura & Miller, 1964; Furukawa et al., 1969) ont remarqué que le mercure avait
tendance a redevenir du mercure €lémentaire HgO. Elles montrent également la
dégradation des especes organiques de mercure en mercure métallique et en
hydrocarbures. Rogers (1976) a montré qu’il existait des preuves d’un mécanisme dans
le sol qui empéche I’accumulation du méthylmercure, soit par déméthylation, soit par
volatilisation. Ce procédé est influencé par I’humidité du sol, sa texture, le carbone
disponible et la température. La méthylation, ainsi que la déméthylation, sont des
transformations qui sont dues a des réactions microbiennes, mais qui peuvent également

avoir lieu abiotiquement (Schuster, 1991).
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Figure 2.2 - Diagramme Eh-pH pour le mercure (Andersson, 1979)

Les especes de mercure présentent donc des propriétés physico-chimiques différentes et
se retrouvent dans divers compartiments de I’environnement selon les conditions in situ.
Dans la prochaine sous partie, I’emphase sera mise principalement sur la répartition du
mercure dans les sols et sédiments, bien que les répartitions dans I’air, I’eau et le biote

soient également présentées.

2.3 Répartition du mercure dans ’environnement

Tel que vu précédemment, a cause de sa grande volatilité, le mercure se retrouve en
quantités non négligeables dans I’atmosphére. 11 peut ensuite migrer vers d’autres
environnements (eaux, sols...) et ainsi se retrouver dans tous les milieux. Le
Tableau 2.3 résume les concentrations moyennes de mercure que 1’on retrouve dans
différents compartiments : air, eaux (lacs, rivieres, mers...), sols; mais également les

concentrations moyennes que 1’on retrouve dans certaines especes animales et végétales.
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Tableau 2.3 - Concentrations du mercure dans I’environnement (Pichard, 2006)

Milieu Concentration
Air 124 ng/m’!
Eau
Mercure total
e Eaux souterraines 0,5a 15 ng/L
e Lacs 0al2ng/L
e Riviéres 0,01 a 6 ng/LL
e Mers 0,05 a3 ng/L
Méthylmercure
e Lacs 0,04 2 0,8 ng/LL
e Eaux de pluies <0,520,6 ng/L
Sols 0,03 20,15 mg/kg (de sol sec) '
Sédiments < 0,4 mg/kg (de sol sec) '
Poissons
e D’eau douce 0,2 2 7 mg/kg (de poids frais) !
e De mer 0,01 4 1,5 mg/kg (de poids frais) '
e Thon — Espadon 0,3 a 7 mg/kg (de poids frais) !

Coquillages et crustacés 0,01 a 1 mg/kg (de poids frais) '

Plantes < 0,1 mg/kg (de poids frais) '

Santé Canada (2008) a fixé la limite de concentration de mercure a 0,5 ppm pour les
poissons commerciaux, mais certains comme le thon ou le requin présentent des

concentrations supérieures.

Cette partie va maintenant présenter succinctement les devenirs du mercure dans 1’air,

I’eau et le biote avant de présenter la distribution et le devenir du mercure dans les sols.

2.3.1 Mercure dans I’eau, le biote et Uair

Dans des océans non pollués, la concentration en mercure total peut atteindre 0,5 a 3 ng/l
et dans les eaux de pluie et les cours d’eau, elle peut atteindre 2 a 15 ng/l (Schroeder et

al., 1989). La majorité du mercure (75 %) présent dans I’eau provient de I’atmosphere

! Mercure total
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sous forme de mercure élémentaire Hgo, alors que le reste provient des eaux de surface
par ruissellement (Gilmour & Henry, 1991). Lorsqu’il entre dans le compartiment eau, le
mercure est donc principalement sous forme élémentaire et est donc tres peu soluble.
Cependant, son oxydation en Hg2+ en conditions aérobies lui permet de subir plusieurs
processus, comme la méthylation par les microorganismes, ou la déposition en sulfure
de mercure. Ainsi, il peut se retrouver piéger dans les sédiments sous forme de sulfure
de mercure (HgS). Toutes les réactions qui ont lieu dans I’eau dépendent du pH, du Eh
et de la teneur en carbone organique dissous (COD). La teneur en COD détermine la
tendance qu’a le mercure a se méthyler, ce qui influe donc sur sa mobilité€ et sur sa

biodisponibilité (Stein et al., 1996).

L’ingestion de poissons ou de légumes contenant du méthylmercure est la voie
d’exposition la plus importante en ce qui concerne I’absorption de mercure chez
I’homme (Carpi et al., 1994). Ces expositions peuvent avoir comme conséquences des
dommages au niveau du systeme nerveux, des reins et des poumons (USDHHS, 1999).
Les formes neutres de mercure, organique ou inorganiques sont parmi les plus
dangereuses, car elle diffuse passivement a travers les parois de l’organisme. Elles
peuvent avoir tendance a s’accumuler dans les graisses et les muscles des organismes.
Dans les tissus, elles peuvent étre oxydée en Hg2+ et ainsi €tre responsable d’effets

toxiques.

Le temps de vie du mercure dans I’atmosphere est estimé entre 30 et 100 jours (en
moyenne de 60 jours) (Goldman & Shannon, 2001; Counter & Buchanan, 2004). Dans
ce compartiment, cinq formes de mercure prédominent dans les proportions suivantes :
Hg’ pour 53 %, Hg(II) pour 37 % et 10 %de mercure particulaire(Pacyna et al., 2006).
La transformation principale du mercure dans l’'air est I’oxydation par 1’0zone
atmosphérique du mercure élémentaire Hg’ en mercure divalent Hg**. Ceci confere donc
au mercure la possibilité de participer a des réactions subséquentes, comme la
complexation, ce qui aurait comme effet d’augmenter sa solubilité et donc sa mobilité et

sa biodisponibilit€. Le mercure peut également se déposer dans I’eau, le sol ou les
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sédiments, de maniere seche ou humide. A partir de ces mémes environnements, il peut

également se volatiliser pour se retrouver a nouveau dans 1’atmosphére.

2.3.2 Mercure dans les sols et les sédiments

Les sols et les sédiments peuvent affecter la distribution du mercure de deux manieres.
Tout d’abord, ils peuvent agir comme des sources de mercure, lorsque celui-ci se
volatilise a partir des sols ou des sédiments vers 1’atmosphére, ou migre des sols vers
I’eau, ou encore est ingéré par le biote. Dans ’autre sens, les sols et les sédiments
peuvent également agir comme un réservoir pour le mercure provenant par exemple de
la déposition a partir de I’atmosphere, ou le dépdt de particules en suspension contenant

du mercure dans les sédiments.

Certains microorganismes des sols sont capables de réduire le mercure inorganique en
mercure €élémentaire, ce qui peut entrainer sa volatilisation. La lixiviation du mercure
inorganique est insignifiante par rapport a I’évaporation qui semble s’accroitre dans les
sols ou la teneur en mercure augmente (Selin et al., 2008). Cependant, ces processus
sont modérés par les activités microbiennes et non microbiennes. Le mercure
élémentaire gazeux peut étre transféré des sols a fort taux de vaporisation vers ceux a
faible taux de vaporisation, phénomene qui est influencé par la teneur en mercure, les
teneurs en matiére organique et en argile, les activités microbiologiques et biochimiques
et I’aération du sol. Ainsi, la volatilisation du mercure a tendance a diminuer les

concentrations dans les sols pollués (Andersson, 1979; Stein et al., 1996).

Les composés organiques de mercure dans les sols sont décomposés par brisures des
liaisons mercure — carbone, cette dégradation produisant du mercure métallique et des
hydrocarbures (Furukawa et al,, 1969). Rogers (1976) a montré qu’il existait des
mécanismes dans le sol qui préviennent I’accumulation de mercure, soit par
déméthylation, soit par volatilisation. Ces procédés sont influencés par la teneur en eau
dans le sol ainsi que par sa texture, sa température et sa teneur en carbone disponible.

Les réactions microbiennes et biochimiques ne sont pas seulement capables de briser les
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liaisons entre le mercure et le carbone, mais elles peuvent également générer leur
formation. Certaines bactéries, comme celles faisant parti du genre Clostridium, ou les
bactéries sulfato-réductrices, sont capables de former du méthylmercure a partir d’autres
composés de mercure, mais pas a partir de sulfure de mercure (Yamada & Tonomura,
1972; Schuster, 1991; Boudou et al., 2006). Cette réaction ne dépend pas du pH mais
présente un optimum pour un pH voisin de 7. Contrairement au méthylmercure qui est
fortement adsorbé, le diméthylmercure a une forte tendance a se volatiliser. Le
méthylmercure est plus influencé par la lixiviation que le mercure inorganique, mais leur
fraction évaporée est approximativement la méme. L’adsorption du mercure augmente
avec la diminution de la taille des particules et avec 1’augmentation de la surface
spécifique. L’adsorption dépend également du pH, avec un maximum aux alentours de
pH 7 (Andersson, 1979). Le mercure dans la solution de sol a tendance a s’adsorber sur
les sites abondants dans les fractions fines des sols, et éventuellement a entrer dans la
formation de nouvelles structures cristallines des minéraux argileux et des sesquioxydes
(oxydes contenant un atome et demi d’oxygéne pour un atome de [’autre élément).
Cependant ces dernieres possibilités sont limitées car le rayon atomique de mercure
divalent est trop grand pour de nombreuses positions. Cet ion pourrait cependant
remplacer ’ion K que ’on retrouve dans certaines structures comme Dillite. Il peut
également y avoir la formation de nouveaux précipités de mercure aux mémes endroits
sur les surfaces des minéraux. On retrouvera donc dans les minéraux argileux dont la

surface spécifique est grande, les deux types d’adsorption (Stein et al., 1996).

On trouve les plus faibles concentrations de mercure dans la fraction sable (7,1 —
20 ng/g), les plus fortes dans P'argile (48 — 370 ng/g) et des concentrations
intermédiaires dans le silt. Ceci indique donc que les concentrations de mercure
augmentent avec la surface spécifique et €galement avec le degré d’alt€ration du
matériel original. Dans les sols, ce sont principalement les minéraux argileux, les
sesquioxydes et le matériel organique (matieéres humiques) qui sont responsables de la
rétention des métaux. Cependant, leur importance respective varie selon 1’horizon de sol

considéré ainsi que le type de sol. Forbes et al. (1974) ont montré que dans le cas du
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mercure la rétention se fait non seulement par échange cationique, mais également par
des liaisons plus solides d’adsorption chimique (avec des ligands OH'), notamment avec

les sesquioxydes ainsi qu’avec des composants humiques.

Andersson (1979) présente des résultats d’adsorption de mercure inorganique dans des
solutions contenant différents types de sols et constate que pour des sols acides
(pH < 4,5 - 5), le seul adsorbant efficace est la matiere organique, alors que pour des
sols de pH neutre, les oxydes de fer (Fe,O3) et les minéraux argileux deviennent
nettement plus efficaces. Sous des conditions neutres, la séquence des minéraux
capables de retenir le mercure est la suivante : AI(OH); < kaolinite < montmorillonite
< sol illitico-argileux < sol latéritique < Fe,Os. Ainsi, sous des conditions acides, c’est la
matiere organique qui régule 1’adsorption de mercure, alors que sous des conditions
neutres, c’est plutdt les minéraux argileux et les oxydes de fer. C’est pourquoi dans les
horizons pauvres en matieére organique, la mobilité du mercure va augmenter avec une
diminution de pH (Stein er al., 1996). Cependant, le role de la matiére organique dans la
rétention du mercure semble étre double. En effet, tant que les conditions physico-
chimiques permettent a la matiére organique de rester dans un état de floculation et de
précipitation, les complexes de mercure seront retenus dans le sol. Si les conditions
changent, par exemple a cause d’une lixiviation, les complexes organiques, y compris
les complexes de mercure, sont susceptibles de passer en solution et de re-précipiter

dans des horizons plus profonds si les conditions le permettent (Andersson, 1979).

Dans la plupart des sols actuels, la concentration de mercure n’est pas encore
problématique et le taux auquel elle augmente n’indique pas que des problemes sérieux
vont survenir avant 100 ans (Andersson, 1979). Cela prendra plus d’un si¢cle pour que
la concentration actuelle double. Cependant, il est inqui€tant de voir que des composés
comme ’alkylmercure, trés dangereux et treés toxique, sont régulicrement ajoutés aux
engrais et donc aux sols agricoles. Bien que ces composés ne s’accumulent pas dans les

sols, ils sont néanmoins susceptibles de se bioaccumuler dans les chaines alimentaires

(Stein et al., 1996).
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2.3.3 Cycle du mercure

Dans I’environnement, le mercure peut donc se retrouver dans 1’atmosphere, les eaux de
surface et souterraines, les sols et les sédiments et le biote. La Figure 2.3 représente le

cycle du mercure et les principales transformations qu’il peut y avoir entre les

différentes especes de mercure dans ces trois compartiments.

Figure 2.3 - Cycle du mercure dans 1'environnement et principales transformations

(Stein et al., 1996)

Les especes de mercure sont donc présentes dans tous les compartiments de
I’environnement, et particulicrement dans les sols. Cependant, dans le cas ou des
populations vivent a proximité de sols contaminés, il est possible que les enfants jouant
en extérieur soient susceptibles d’étre en contact avec du mercure. Néanmoins, si un
enfant ingére du sol contaminé, tout le mercure ne va pas forcément entrer dans son

organisme. Ceci dépend de la biodisponibilité du mercure dans le sol étudié.
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2.4 Biodisponibilité, bioaccessibilité et analyse de risque

Pourquoi prendre en compte la biodisponibilité¢ des métaux dans les évaluations de
risque ? Dans les études de toxicologie ou d’évaluation des risques, il est important de
considérer la biodisponibilité des métaux lourds, tels que le mercure, dans les sols. En
effet, elle représente comment et combien un métal est disponible pour affecter
I’organisme récepteur. La biodisponibilité du mercure peut étre influencée par divers
parametres physico-chimiques (par exemple la spéciation, les propriétés des sols) mais
également par des facteurs biologiques (les mécanismes d’absorption intestinale, les
fluides gastro-intestinaux...). Par ailleurs, connaitre la biodisponibilit€ d’un métal sur un

site peut permettre de diminuer les cofits de restauration (Kelley et al., 2002).

2.4.1 Définitions et concepts de biodisponibilité et de bioaccessibilité

La biodisponibilit€ représente a quel point un produit chimique ou un métal peut étre
absorbé par un organisme vivant (Kelley et al., 2002). Lorsque I’on parle d’évaluation
des risques pour les sols contaminés, cette définition inclut obligatoirement le fait que la
substance doive se dissocier, se dissoudre ou se dessorber du sol pour devenir disponible

pour I’absorption par les organismes.

Il existe deux types de biodisponibilité, la biodisponibilité¢ absolue (BDA) et la
biodisponibilité relative (BDR). La BDA représente la fraction, ou le pourcentage, d’un
composant qui a ét€ ingéré, inhalé€ ou appliqué sur la peau et qui est effectivement passé
dans I’organisme et a atteint la circulation systémique (Hrudey et al., 1996). On peut

donc définir la biodisponibilité absolue par la formule suivante :

— _dose absorbée 2 .
BDA (%) = Jose administrée x100 Equation 2.2

La dose absorbée est souvent mesurée par la concentration que 1’on retrouve dans la
circulation sanguine en fonction du temps, ou alors dans les excréments, 1’urine, ou I’air

expiré. Cependant, étant donné qu’elle est souvent difficile a obtenir, on utilise plus
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souvent, en toxicologie, les doses administrées pour quantifier les risques, et donc le

calcul de la biodisponibilité absolue n’est généralement pas utilisé.

La biodisponibilité relative (BDR) représente une mesure de la différence dans
I’ampleur de I’absorption de deux formes du méme €lément ou plus. Elle peut également
quantifier la mesure de la différence dans I’ampleur de I’absorption parmi deux voies de
contamination ou plus. Dans les études toxicologiques, la détermination de la
biodisponibilit€ relative est essentielle, car elle permet de prendre en compte les effets
de la matrice du sol sur la mobilit€ et donc la disponibilit¢ du contaminant
(Frankenberger, 2002). Ces effets peuvent diminuer significativement la biodisponibilité
d’un métal qui sera li€ au sol par rapport a sa forme originale utilisée dans les mesures
de dose de référence (RfD) ou de Cancer Slope Factor (CSF, facteur cancérigene
moyen). Dans I’évaluation des risques environnementaux, on considére que la
biodisponibilité relative est calculée par le ratio entre la fraction absorbée du
contaminant a partir du sol et la fraction absorbée du contaminant a partir d’un

environnement standard utilis€ dans les études toxicologiques (Kelley et al., 2002).

BDR (%) = . fraction absorb‘ee du sol <100 Equation
fraction absorbée de l' environnement standard 23

L’utilisation de cette formule peut se faire lorsque I’on connait la biodisponibilité
absolue du contaminant dans le milieu considéré, ainsi que dans l’environnement
standard. Cependant, comme dans la plupart des €tudes on ne connait pas ces valeurs, on
doit faire appel a des mesures expérimentales a partir d’études sur des animaux (in vivo)

ou en laboratoire (in vitro).

Enfin, on peut définir un troisi¢me indice, la bioaccessibilité d’un contaminant. Celle-ci
est définie comme la fraction solubilisée d’un €lément a partir d’un échantillon de sol
qui a été soumis a des conditions gastro-intestinales par une méthode in vitro (Schoof,
2004). La bioaccessibilité est utilisée pour déterminer la biodisponibilité relative et ainsi
obtenir des estimations de la biodisponibilité orale. Ces trois indices sont fortement

affectés par les propriétés des sols et des contaminants et dépendent donc de la
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spéciation du contaminant considéré (USEPA, 2007). Dans une prochaine partie seront
développés quelques mécanismes qui influencent ces indices, (adsorption, réaction
chimiques) ainsi que des propriétés des sols (granulométrie, teneur en maticre

organique...) qui les influencent.

242 Evaluation des risques pour la santé humaine

La détermination de la biodisponibilité relative d’un contaminant sert principalement 2a
déterminer d’autres facteurs qui entrent en jeu dans I’évaluation des risques pour la santé
humaine. Les enfants qui portent fréquemment leurs mains a leur bouche, sont
susceptibles d’absorber des métaux lourds a partir des sols par ingestion (Counter &
Buchanan, 2004; Ljung et al., 2006). L’ingestion de sols contaminés au mercure peut
étre une voie d’exposition majeure pour les jeunes enfants (Nusslein ez al., 1995), suivie
par I’inhalation de particules de sols contaminés ou I’absorption dermique. La premiére
étape dans I’analyse de risque est d’évaluer la quantité de métal qui a été ingérée par
I’individu. Pour ce faire, on utilise le Chemical Daily Intake (CDI, dose journaliere
ingérée de contaminants) qui est définit par la formule suivante (Equation 2.2) et qui
permet de quantifier I’exposition a un métal considéré (Schoof, 2004). Une fois que 1’on
a déterminé la biodisponibilité relative, on peut évaluer le CDI et effectuer 1’analyse de
risque pour la sant¢ humaine. Le CDI représente la dose quotidienne ingérée de
contaminant que 1’on peut rapportée a une durée de vie (généralement prise égale a
70 ans) si I’on s’intéresse aux conséquences sur le long terme, comme les effets
cancérigenes par exemple.

(CS)(R)(CF)(RAF )(EF ) (ED)
(BW)(AT)

CDI = Equation 2.4

ol CDI est la dose quotidienne ingérée de contaminant (mg.kg™” jour™),
CS est la concentration de I’élément dans le sol (mgkg™),

IR est le taux d’ingestion (mg de sol.jour™),

CF est un facteur de conversion (valant 10° kg.mg™),

RAF est un facteur d’absorption relative (sans unité) égal a la bioaccessibilité,


http://Equat.cn
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EF est la fréquence d’exposition (jour.année™),
ED est la durée d’exposition (année),
BW est la masse de I’organisme récepteur (kg),

AT est une durée moyenne d’exposition (typiquement choisie a 70 ans).

I est nécessaire de bien faire la distinction entre le risque et le danger. Le risque est la
probabilité de dommage et peut &tre considéré comme étant le produit de la probabilité
que I’événement survienne par les conséquences qu’il pourrait entrainer. En
écotoxicologie, le risque peut étre défini par la probabilité qu’un organisme subisse des
dommages suite a I’exposition a un danger environnemental. Le risque total peut étre
décomposé comme la somme du risque de fond, auquel tout le monde est sujet, plus du
risque occasionnel caus€ par exemple par des sols contaminés qui engendrent un danger.
Le danger est différent du risque en ce sens que c’est un terme qui décrit et caractérise la
possibilit€ qu’un événement cause du tort a quelqu’un ou quelque chose. On peut donc
dire que le danger est une source de risque. Ainsi, le risque pour I’homme peut étre
évalué par le produit du CDI par le CSF, qui est une valeur toxicologique de référence

utilisée pour déterminer les effets cancérigenes (Schoof, 2004).
Risque = CDI X CSF Equation 2.5

Dans I’équation précédente, le risque représente une probabilité, donc est sans unité, le
CDI représente la dose de contaminant absorbée par jour, en mg.kg ' .jour”, et le CSF est
la valeur de référence et est donc en (mgkg' jour’y!. Les valeurs toxicologiques de
références des différentes especes de mercure peuvent étre trouvées sur des sites Internet
comme celui de 'USEPA (USEPA, 1995). Le risque évalué précédemment est utilisé
pour des effets cancérigenes. C’est pour cela que I'on utilise le CSF. Les effets non
cancérigenes sont plutot évalués par une approche probabiliste. Dans ce cas, on compare
la dose absorbée de contaminant avec une dose de référence, RfD. On a donc la formule

suivante pour le Hazard Index (HI) pour les effets non cancérigénes.

HI = QR‘% Equation 2.6
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Cependant, les valeurs de références des tables de IRIS du site d’'USEPA sont
déterminées pour des conditions particulieres. C’est pourquoi par rapport aux mesures in
vitro, il est nécessaire d’effectuer des corrections afin d’obtenir les bonnes probabilités
de risque. La biodisponibilité relative (BDR) permet de corriger les indices du CDI, du
CSF et de la RfD.

CDI ,,..~CDIXBDR CSF,,=CSF s XBDR RID, e :Rl{‘}l;,;és
Equation 2.7 Equation 2.8 Equation 2.9

Ainsi, on peut exprimer les probabilit€s de risque et de HI en fonction de la valeur de
biodisponibilité que 1I’on mesure, de la valeur de CDI que I’on estime et des valeurs de

référence que 1’on trouve sur le site IRIS.

2.4.3 Toxicité du mercure et doses de référence

Comme vu précédemment, le mercure est capable se s’accumuler dans les organismes.
Le méthylmercure est la forme qui se bio-accumule dans les fourrures des animaux, les
cheveux des humains, et de nombreux organes comme le cerveau, le foie... Il s’agit de
la forme la plus toxique de mercure qui est le plus souvent absorbée par ingestion de
produits contenant du mercure (poissons, fruits de mer). Le mercure élémentaire volatil
est la deuxieme espece la plus dangereuse. Elle est susceptible de passer dans

I’organisme par inhalation (Pichard, 2006).

C’est en bout de chaine trophique, 1a ou les concentrations sont les plus élevées, que les
effets toxiques du mercure sont les plus importants (Thomassin & Touze, 2003). Les
vertébrés, et particulierement leur systtme nerveux, sont trés sensibles au
méthylmercure qui est un puissant neurotoxique. Le méthylmercure est capable
d’atteindre de nombreux organes cibles en passant a travers les parois de ’organisme.
De plus, la mere peut le transmettre au feetus. Le mercure dans 1’organisme humain
commence par dérégler les organes de syntheése des protéines. D’autres effets peuvent
ensuite survenir comme des dysfonctionnements au niveau des reins, des lésions des

centres nerveux. Finalement 1I’absorption de mercure ou de produits mercuriels peut
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entrainer des troubles mentaux plus ou moins graves, des douleurs abdominales, des

vomissements... Que ce soit une exposition a court ou long terme, les effets sont les

mémes. Mais plus I’exposition est importante, plus les effets seront graves et

irréversibles (Thomassin & Touze, 2003). Les Tableaux 2.4 et 2.5 présentent les valeurs

normales des concentrations de mercure que 1’on trouve chez I’homme, ainsi que les

doses de références définies par des organismes tels 'USEPA, I’OMS, ou I’ATSDR, qui

indiquent a partir de quelle concentration des effets sur la santé apparaissent.

Tableau 2.4 - Valeurs normales de référence du Hg total chez I'homme (WHO-IPCS, 1976)

Concentration
Site Cible .
Valeur Unité
Sang 5-10 ug/L
Urine ug/L
Cheveux mg/kg
Placenta mg/kg

Tableau 2.5 : Valeurs toxicologiques de référence (Pichard, 2006)

Composé Source d’ex\lizis? tion d’iﬁzlg::il::l de Valeur de référence
Hg? (USEPA, 1997)  Inhalation 30 RfC = 3.10"* mg/m’
(ATSDR, 2001)  Inhalation 30 MRL = 2.10"* mg/m’
(USEPA, 1997) Orale 1000 RfD = 3.10* mg/kg/j
HgCl, (ATSDR, 2001) Orale 100 MRL = 7.10” mg/kg/j (a.)
(ATSDR, 2001) Orale 100 MRL = 2.10"* mg/kg/j (c.)
(USEPA, 2001) Orale 10 RfD = 10 mg/kg/j
MeHg (ATSDR, 2001) Orale 45 MRL = 3.10" mg/kg/j
(OMS, 2004) Orale ND DHPT = 1,6.10” mg/kg/j
APHg (USEPA, 1997) Orale 100 RfD = 8.10”° mg/kg/j
Hgo (OMS, 2004) Orale ND DHPT =5 ug/kg
Hg (OMS, 2000) Inhalation 20 Valeur guide = 1 ug/m’

MeHg : méthylmercure — APHg : acétate de phénylmercure — a. aigu€ — c. chronique ~

RfC : Reference Concentration — RfD : Reference Dose — MRL : Minimal Risk Level —
DHPT : Dose Hebdomadaire Provisoire Tolérable
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244 Risques pour des enfants exposés a des sols contaminés au

mercure

Toutes les formes de mercure sont toxiques pour les humains et donc pour les enfants en
particulier, que ce soit le mercure élémentaire, organique ou inorganique (Goldman &
Shannon, 2001). Cependant, chaque forme de mercure présente un comportement

particulier ainsi qu’une toxicité différente.

2.4.4.1 Sources d’exposition

Le mercure élémentaire pénétre a l’intérieur de D'organisme des &tre humains
principalement par inhalation. Les sources les plus fréquentes sont les amalgames
dentaires, les objets contenant du mercure élémentaire, comme les thermometres et les
barometres, ou la combustion des amalgames de mercure avec des métaux,
particulierement en Amazonie ou les amalgames avec 1’or sont brlilés pour extraire le
précieux métal. La concentration de référence définie par I'USEPA pour I'inhalation de

mercure élémentaire est de 3.10™ mg/m’ (USEPA, 1997).

La forme de mercure organique la plus dangereuse est le méthylmercure que 1’on
retrouve principalement dans les poissons consommés régulierement, comme le thon ou
le saumon. Les autres especes de mercure organique, comme I’éthylmercure, sont tout
aussi dangereuses, mais moins présentes (Counter & Buchanan, 2004). Le
méthylmercure dans les graisses des animaux provient de la méthylation du mercure
élémentaire ou inorganique présent dans I’eau. Ensuite il se bio-accumule dans les
tissus. L’'USEPA a fixé la dose de référence du MeHg par ingestion a 107 mg/kg/j
(USEPA, 2001). La source principale d’ingestion de méthylmercure est la
consommation de poissons contaminés (>99 %), tandis que I’ingestion de sols
contaminés représente une source négligeable (< 0.001 %) (USEPA, 2001). Cependant,
I’ingestion totale de méthylmercure est estimée 2 1.7.107 mg/kg/jour pour les enfants de

0 a 14 ans, ce qui dépasse le critere établi par 'USEPA (USEPA, 2001).
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Certaines formes de mercure inorganique ont été utilisées dans des produits de beauté ou
des dentifrices et il a ét€ démontré que certains de ces produits pouvaient entratner des
concentrations en mercure dans les urines supérieures a celles de référence (Weldon et
al., 2000). La dose de référence pour I’ingestion de chlorure de mercure a été fixée par
I’USEPA 4 3.10"* mg/kg/jour (USEPA, 1997). Le mercure inorganique, notamment dans
sa forme divalente, peut €tre en concentration plus importante dans les sols et c’est
pourquoi on va s’intéresser par la suite a I’exposition des enfants face a I’ingestion de

sols contaminés.

2.4.4.2 Ingestion de sol contaminé

L’ingestion de sols contaminés par les jeunes enfants, lorsqu’ils jouent en extérieur et
portent leurs mains a leur bouche, est considérée comme une voie d’exposition majeure
aux principaux composés chimiques toxiques (Revis et al., 1990; Paustenbach et al.,
1997; Pouschat & Zagury, 2006). Barnett et Turner (2001) estime méme qu’il s’agit de
la voie d’exposition la plus importante lorsque ’on s’intéresse au mercure. Pour les
jeunes enfants de 1 a 7 ans, la masse quotidienne de sol ingéré a été évaluée a
100 mg/jour (USEPA, 2006). Dans le cas d’enfants présentant un comportement de type
« pica », cette masse peut monter jusqu’a 10 g/jours. Une étude (Nusslein et al., 1995) a
étudi€ les différentes contributions des expositions au mercure pour une population
donnée vivant a proximité d’un site contaminé. Les jeunes enfants (1 — 4 ans) étaient les

plus exposés comparativement a leur masse corporelle, et en considérant une ingestion

de 240 mg/jour de sol contaminé, celle-ci devenait la voie d’exposition principale.

L’ingestion de sols contaminés peut donc €tre une voie d’exposition majeure pour les
jeunes enfants. Si ceux-ci ingérent de quelques dizaines de milligrammes jusqu’a
quelques grammes par jour, la dose absorbée peut dépasser la dose de référence.
Cependant comme on 1’a vu précédemment, le risque et le danger dépendent fortement
de la bioaccessibilité du mercure dans les sols. Cette bioaccessibilité elle-méme dépend
de la fraction de mercure qui va €tre solubilisée dans le systtme gastro-intestinal des

enfants. Or les espéces de mercure présentent des solubilités trés variables, de 73.1 g/l
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pour HgCl» a 3.5.10% g/l pour HgS (Benoit et al., 1999). 11 est donc primordial d’avoir

recours a des techniques in-vitro afin d’évaluer la bioaccessibilité.

2.5 Méthodes de mesure de biddisponibilité et de bioaccessibilité

Afin d’estimer la biodisponibilité d’un métal, on peut procéder en effectuant des
mesures in vivo (sur des animaux) ou en déterminant la bioaccessibilité grice a des
méthodes in vitro (dans des réacteurs en laboratoire). Cependant les procédures in vitro
présentent plusieurs avantages par rapport a celles in vivo, notamment d’étre moins
dispendieuses et plus simples a mettre en place. La détermination de la bioaccessibilité
du mercure est donc une bonne alternative a la détermination de la biodisponibilité in
vivo (Schoof & Nielsen, 1997). En effet, la bioaccessibilité mesure la fraction de
mercure qui sera solubilisée dans le systtme gastro-intestinal, alors que la
biodisponibilité mesure la fraction de mercure qui a réellement traversé la paroi et atteint
la circulation systémique. La bioaccessibilité fournit donc une valeur conservatrice de la
biodisponibilité. Les études in vivo et in vitro déja réalisées pour le mercure sont

présentées par la suite.

2.5.1 Etudes in vivo pour déterminer la biodisponibilité du mercure

Seules deux études in vivo ont été réalisées pour le mercure contenu dans des sols,
comparativement a de nombreuses qui ont été réalisées pour d’autres métaux comme
I’arsenic, le cuivre ou le plomb (Paustenbach et al., 1997). Dans ces deux études, le
protocole consistait 2 mélanger des sols contaminés au mercure avec de 1’alimentation
pour les souris. Pour ce qui est de la premiere étude (Revis et al., 1990), on a mélangé
du sol (contenant preés de 90 % de sulfure de mercure) et des aliments en proportion
massique 1/20, que I’on a ensuite donné comme nourriture & des souris pendant
24 heures. Le taux d’absorption du mercure a été mesuré entre 4 et 16 % de la dose
ingérée. Cependant, il faut noter que ces valeurs ont été calculées a partir du mercure
récupéré dans les excréments, sans tenir compte du mercure initialement absorbé, puis

rejeté par I’organisme. De plus, lors de cette méme étude, on a utilisé des échantillons
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spikés avec du HgCl, et du HgS, et on a obtenu des absorptions respectives de 2.1 % et
0.4 %. La seconde étude (Sheppard ef al., 1995) n’apporte pas beaucoup d’information,
si ce n’est que I’ajout de 20 % de sol a la nourriture des souris diminue par un facteur de
2,3 I’absorption du mercure. Ainsi, les méthodes in vivo ne permettent pas de déterminer
de maniere précise la biodisponibilité orale du mercure. Par ailleurs, ces deux études in
vivo utilisaient des souris comme modeéle animal pour représenter le systeme gastro-
intestinal d’un enfant, alors qu’il serait plus judicieux d’utiliser des singes ou des
porcelets, dont le systeme digestif se rapproche plus de celui des enfants (Kelley et al.,

2002).

2.5.2 Etudes in vitro pour déterminer la bioaccessibilité du mercure

Peu d’études ont été réalisées sur la détermination in vitro de la bioaccessibilité du
mercure dans les sols. Sheppard et al. (1995) ont quantifié 1’extraction du mercure a
partir de sols contaminés en les digérant pendant 24 heures dans 50 ml d’eau distillée
ajustée a un pH de 2 a I’aide d’acide chlorhydrique. Les proportions de mercure extrait
variaient entre 0 et 60 %, et étaient fortement influencées par la capacité d’échange
cationique (CEC) des sols. En effet, les sols ayant la plus faible CEC (0 — 80 cmol/kg)
présentaient les taux d’extraction les plus importants. Deux autres études (Camp Dresser
and Mc Kee Inc., 1992; Barnett et al., 1997) ont mesuré la bioaccessibilité du mercure a
partir de sols contaminés par des industries : une usine de production du lithium utilisant
du mercure métallique dans le premier cas (East Fork Poplar Creek, Oak Ridge, TN) ; et
le parc d’ Almaden (Almaden Quicksilver County Park) dans le second cas, exploité pour
le cinabre (sulfure de mercure). Le protocole expérimental (méthode CDM) développé
dans le cadre de la premiere étude a €galement servi dans le cadre de la seconde. 1l s’agit
de digérer une certaine masse de sol dans un volume d’eau déionis€e et désaérée.
L’extraction se déroule en deux phases, une phase gastrique caractérisée par un pH de
2,5 et une phase intestinale caractérisée par un pH de 6,5. Au cours de chacune des
phases de 4 heures, réalisée & température ambiante, le pH est régulierement vérifié et

une agitation est maintenue 2 30 rpm. A la fin de chacune des phases, une fraction de la
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solution est prélevée, filtrée et analysée pour le mercure total. Cette méthode a été testée
sur des sols naturels prélevés a proximité des sites industriels mentionnés
précédemment, des résidus calcinés, des poussieres de four, et sur des composés purs

(HgCl, et HgS). Les résultats de bioaccessibilité sont présentés dans le Tableau 2.6.

Tableau 2.6 - Mesures de bioaccessibilité par la méthode CDM pour les deux études

Bioaccessibilité  Bioaccessibilité

Etude Echantillon Composition gastrique (%) intestinale (%)

HeS (89 %), HeS + O (9 %)

Résidus calcinés et HeSO, (2 %) 1.2 5.8
(Camp o HgS (89 %) et
Dresser and Poussiéres de four Oxyde de He (10 %) 10.8 8.0
Mc Kee .
Inc.. 1992) Cinabre HgS (>98 %) 0.02 0.05
Chlorure de mercure HgCl, 60.5 525
Chlorure de mercure HgCl, 98 82
Sulfure de mercure HgS < 0.001 < 0.001
(Barnett &
Turner, Sol (minimum) - 0.1 0.2
2001)
Sol (maximum) - 29 17
Sol (moyenne) - 3.5 1.8

On constate que les résultats pour le chlorure de mercure et pour le sulfure de mercure
ne sont pas identiques pour les deux études. Ceci pourrait éventuellement étre expliqué
par les méthodes d’analyses. Il reste que le chlorure de mercure présente la
bioaccessibilité maximale par rapport a tous les autres échantillons testés. On remarque
€galement que le sulfure de mercure est trés peu bioaccessible, ce qui est du a sa faible
solubilité. La bioaccessibilité d’un échantillon est donc inversement proportionnelle a sa
teneur en HgS. C’est pourquoi les bioaccessibilités des échantillons composés
principalement de sulfure de mercure sont quasiment nulles. En ce qui concerne les sols,
on constate que la bioaccessibilité est trés variable dépendamment des échantillons, et
que la moyenne est faible (environ 3,5 %). Ces deux études ont donc montré qu’il était
important de connaitre la spéciation du mercure dans un échantillons, afin de pouvoir la

comparer avec la bioaccessibilité.
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2.5.3 Besoins des études de biodisponibilité

Dans les études de cas de sites contaminés, il a €té conseillé d’évaluer la bioaccessibilité
des contaminants a partir de méthodes in vitro, mais également de valider ces résultats
par des méthodes de biodisponibilité in vivo (Paustenbach et al., 1997; Schoof &
Nielsen, 1997; Zagury, 2007). De plus, il est important de considérer que la
biodisponibilité du mercure est principalement contrdlée par la biodisponibilité
intestinale, car I’absorption des contaminants se déroule principalement dans I’intestin
(Rodriguez et al., 1999). Par ailleurs, les méthodes in vitro devraient étre plus
représentatives de la réalit€ que la méthode CDM, en incorporant, par exemple, des
fluides gastro-intestinaux, un ratio solide/liquide plus réaliste et éventuellement une
substance organique pouvant adsorber le mercure (Davis et al., 1997). Enfin, comme
souligné précédemment, il serait également judicieux de déterminer la spéciation du

mercure dans le sol étudié en plus des tests de bioaccessibilité.

2.5.4 Description et comparaison des protocoles in vitro

Afin de déterminer la bioaccessibilité des métaux, plusieurs méthodes in vitro ont été
mises en place pour simuler, grace a des variations de pH et a des fluides gastro-
intestinaux, le passage du sol contaminé dans 1’organisme humain, que ce soit au niveau
de I’estomac ou au niveau de I’intestin. Trois protocoles expérimentaux (CDM, IVG et
SBRC) sont comparés, mais les descriptions précises sont présentées en Annexe 1.
Plusieurs points communs se retrouvent dans chacune de ces méthodes. Tout d'abord,
les analyses sont réalisées sur la fraction de sol < 250 um. En effet, c’est la fraction qui
est reconnue pour adhérer d’elle-méme aux doigts des enfants et qui est donc susceptible
d’étre ingérée (Duggan & Inskip, 1985). Les conditions anaérobies sont recrées au cours
des deux phases gastriques et intestinales, soit en utilisant des contenants fermés et des
solutions désaérées, soit en diffusant de I’argon. De plus, une agitation est maintenue
tout au long de I’expérience pour simuler le mélange dans I’organisme. Cependant, ces
trois méthodes présentent quelques différences, notamment la solution gastrique

d’origine qui ne contient pas les mémes composants, ni les mémes concentrations. Par
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exemple, la méthode CDM, la plus simple, n’emploie aucun adjuvant a la solution
d’origine qui est simplement de 1’eau déionisée et désaérée ajustée au pH voulu. Le pH
pour chacune des phases, n’est pas le méme suivant les méthodes, de méme que les
durées des phases. Ces deux parametres déterminent si les conditions gastro-intestinales
sont bien représentées (Oomen et al., 2002). De plus, le ratio solide:liquide utilisé n’est
pas non plus identique. Par exemple, dans les trois méthodes CDM, IVG et SBRC, on
analyse respectivement 0,37 g pour un demi-litre de solution, 1 g pour 150 ml de
solution et 1 g pour 100 ml de solution, ce qui représente une trés grande variabilité. Le
Tableau 2-7 reprend toutes les informations concernant les trois méthodes de mesure de

la bioaccessibilité et permet de bien distinguer les différences.

Tableau 2.7 - Principales caractéristiques des trois méthodes in vitro CDM, IVG et SBRC

Méthode CDM IVG SBRC
. Température (°C) 22 37 37
Parametres  p  ion (rpm) 30 100 30
initiaux . . .
Conditions anaérobies oul oul oui
Volume d'eau déionisée (ml) 500 750 2000
Masse de NaCl (g) - 6,57 -
Solution Masse de glycine (g) - - 60,06
initiale Masse de pepsine (g) - 7,5 -
\I/olume. utilisé (mL) par 500 150 100
échantillon
L Masse utilisée (g) 0,37 1 1
Sol étudié .
Granulométrie <250 pm <250 um <250 um
Durée (h) 4 1 1
pH 2,5+0,05 1,8+0,05 1,5 +0,05
Phase Temps de repos (min) 25 0 0
gastrique Volume prélevé (mL) 50 15 5
Filtre utilisé 0,45 um 0,45 um centrifugation
Conservation K,Cr,O4 K,Cr,04 HNO;
Durée (h) 4 1 4
pH 6,5+0,15 55+005 7+0,2
Phase Temps de repos (min) 25 0 0
intestinale Volume prélevé (mL) 50 15 15
Filtre utilisé 0,45um 0,45 um 0,45 pm

Conservation K>Cr,04 K,>Cr,04 HNO;,
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Les méthodes différent donc suivant plusieurs parametres. Cependant, une différence
majeure entre la méthode CDM et les deux autres est que 1’on ajoute a I’eau déionisée de
la solution initiale une grande quantité de carbone organique via la glycine, ou la
pepsine. Or le carbone organique dissous est susceptible d’accélérer la dissolution du
sulfure de mercure, ainsi que d’empécher sa précipitation si ’on suppose une
compétition entre les groupes de matiere organique dissoute contenant du soufre et le
soufre inorganique (Ravichandran, 2004). Le soufre est un constituant mineur de la
matiere organique dissoute (0,5 — 0,2 % w/w) qui peut se retrouver dans les substance
humiques sous des espéces réduites ou oxydées (Wallschlager et al., 1998; Hesterberg et
al., 2001). Cependant, seules les especes réduites sont capables de se lier au mercure
(Ravichandran, 2004). Ainsi, via ces especes, la matieére organique dissoute est capable
de s’adsorber a la surface du sulfure de mercure, de ’oxyder et donc d’extraire le
mercure (Ravichandran et al., 1998; Waples et al., 2005). Ainsi, il se pourrait que le
carbone organique dissous que 1’on retrouve dans certaines méthodes in vitro augmente
la solubilité, et donc la bioaccessibilité, du mercure. Cette augmentation devrait
normalement &tre visible pour des échantillons contenant & I’origine beaucoup de sulfure

de mercure, trés peu soluble.

Les méthodes in vivo et in vitro permettent donc d’estimer la biodisponibilité et la
bioaccessibilit€ du mercure dans les sols. Cependant celles-ci varient en fonction des

propriétés physico-chimiques de sols.

2.6 Parametres géochimiques influencant la biodisponibilité du mercure

La biodisponibilité du mercure est grandement dépendante de la spéciation du mercure,
ainsi que de la mobilité des différentes espéces de mercure (Stein et al., 1996). De
nombreux parametres influencent la spéciation et la mobilité du mercure, et donc sa
biodisponibilité dans les sols, comme le pH, la CEC, la teneur en matiere organique, les
conditions d’oxydoréduction, les concentrations en S, CI', OH’, etc. (Andersson, 1979;

Stein et al., 1996; Gabriel & Williamson, 2004). Dans la suite de cette section seront
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développés quelques uns des principaux parametres qui influencent directement la

biodisponibilité du mercure.

2.6.1 Influence du pH

Pour la plupart des métaux, une acidification du sol, i.e. une diminution du pH, se traduit
par une diminution de I’adsorption (Johansson et al., 1991). Le mercure suit également
cette tendance puisque son adsorption dans les sols diminue avec le pH, car les ions H
remplacent les ions métalliques sur les sites d’adsorption (Gabriel & Williamson, 2004).
Cette diminution de 1’adsorption avec la diminution du pH semble étre valable a la fois
pour les sols min€raux, mais également pour les sols organiques. Toutefois certains
chercheurs affirment que dans certains cas, une diminution du pH entraine une
augmentation de I’adsorption du mercure sur des matieres humiques (Schuster, 1991).
La diminution de la mobilité a faible pH peut également provenir de la formation de
sulfure de mercure tres peu soluble et mobile (Johansson et al., 1991). De plus, dans les
sols acides, le mercure est principalement adsorbé sur la matiére organique, alors que
dans les sols neutres ou alcalins, le mercure est principalement retenu par les

composants minéraux (Andersson, 1979).

2.6.2 Influence de I’adsorption dans les sols

Une trés grande part du mercure qui provient de I’atmosphére et qui se retrouve adsorbé
dans les sols I’est soit sur la matiere organique, soit sur les minéraux (Kim et al., 1997).
Les composés organiques et inorganiques qui adsorbent le plus le mercure sont les
argiles, les oxydes, hydroxydes et oxyhydroxydes de fer, d’aluminium et de manganése,
comme FeOOH, les sulfures de fer amorphes (sous condition réductrices) et la matiére
organique (substances fulviques et humiques) (Gabriel & Williamson, 2004). La matiere
organique (principalement les substances humiques) ainsi que les oxydes sont les
composés qui adsorbent le mieux le mercure divalent Hg2+ (Andersson, 1979). Les
argiles sont également de trés bons adsorbants pour le mercure, suivant le classement

suivant : illite > montmorillonite > kaolinite (Jackson, 1998).



En ce qui concerne la matiere organique, il a été montré que c’était le parametre
principal pour I’adsorption du mercure dans les sols dans le cas de sols contaminés par
une usine chlore-alkali (Hissler & Probst, 2006). La sorption du mercure sur la mati¢re
organique pourrait étre expliquée par la formation de liaisons entre les especes de
mercure et des groupes fonctionnels de soufre réduit, tels que les groupes thiol, que I’on
retrouve dans les matiéres humiques (Hesterberg et al., 2001). Enfin certains essais ont
méme démontré que la teneur en carbone organique pouvait étre plus importante que la
CEC d’un sol lorsque I’on évaluait I’adsorption du mercure dans un sol (Yin et al.,
1997).

2.6.3 Influence du soufre et des chlorures

Comme on a pu le voir précédemment, le sulfure de mercure (HgS) est un composé tres
peu soluble et donc tres peu mobile, alors que le chlorure de mercure (HgCl,) est I’un

des composés les plus solubles, donc les plus mobiles.

Le sulfure de mercure peut étre directement produit dans les sols par réduction
(Andersson, 1979). La majeure partie des dépdts géologiques de mercure est composée
de cinabre, un type de sulfure de mercure. Il existe cependant d’autres types composés
de carbonates et de silices ou alors des dépdts de type source chaude (Rytuba, 2003). Le
sulfure de mercure peut également provenir de la réduction des sulfates de mercure que
I’on retrouve dans les sols (Barnett ef al., 1997), ce qui aurait alors pour conséquence
une diminution de la solubilité et donc de la mobilité du mercure. Le mercure serait
également susceptible de se lier aux groupes sulfhydriles contenus dans la matiere
organique. Dans le cas ol la matiere organique se décomposerait, il pourrait en résulter

la formation de sulfure de mercure.

On pourrait penser que la présence de chlorure entrainerait une diminution de
I’adsorption du mercure dans les sols. Yin et al. (1996) ont toutefois montré que pour un
pH neutre ou alcalin, la présence d’ions chlorures n’avait pas d’effet sur ’adsorption du

mercure dans les sols. De plus, dans le cas d’une faible teneur en matiére organique et
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d’un pH acide, la présence d’ions chlorures ne modifie pas 1’adsorption du mercure sur
le sol. Cependant, on a suggéré que la mobilité du mercure, et donc sa potentielle

biodisponibilité, augmentait avec le ratio chlorures/mercure total (Neculita ef al., 2005).

2.6.4 Influence des réactions biochimiques des espéces de mercure

Dans les sols, plusieurs réactions biochimiques peuvent avoir lieu entre les différentes
especes de mercure, comme la méthylation du mercure divalent et la déméthylation du
monométhylmercure ou du diméthylmercure (Carpi & Lindberg, 1998). Néanmoins, la
réaction principale est la réduction de Hg2+ en Hgo, ce qui peut entrainer la volatilisation
du mercure élémentaire et donc la disparition d’une fraction du mercure du sol. Cette
réduction peut avoir lieu avec ou sans l'intervention d’agents biologiques, et elle se
passe généralement dans des environnement réducteurs (Schluter, 2000). Cependant,
cette réduction n’a pas toujours lieu. Il a ét€ montré qu’une forte teneur en matiere
organique avait tendance a inhiber la réduction de Hg**. Une explication a ce
phénomene pourrait étre que le mercure divalent est facilement adsorb€ sur la matiére
organique et donc qu’il est peu disponible. Cependant, une fois le mercure élémentaire
formé, sa mobilité est largement dépendante de la structure du sol, de sa sorption et de la

température ambiante (Schluter, 2000).
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CHAPITRE 3
DEMARCHE DU TRAVAIL DE RECHERCHE

Aprés avoir vu les principales connaissances actuelles sur le mercure (origine,
répartition, biodisponibilité, toxicité...) dans la revue de littérature, ce chapitre décrit
brievement le plan de travail adopté, en présentant le travail de laboratoire effectu€ : les
matériaux €tudiés, les propriétés des sols déterminées, et les expériences réalisées afin
de mener a bien ce projet. Les protocoles n’étant pas détaillés ici, on peut se reporter au

chapitre 4, ou, dans I’article, les manipulations sont enticrement décrites.

31 Matériaux de travail

Pour réaliser cette étude, plusieurs matériaux provenant d’origines diverses ont été
utilisés. Tout d’abord, afin de s’assurer de la validité¢ des protocoles de mesure de la
bioaccessibilité, deux composés purs de mercure ont été utilisés : le chlorure de mercure
(HgCl,) tres soluble, et le sulfure de mercure (HgS) extrémement peu soluble. Ainsi, en
appliquant les méthodes in vitro sur ces deux composés, on peut s’assurer de la validité
de nos résultats. De plus, afin de pouvoir comparer notre étude a d’autres, deux sols
certifiés, CRM 025-050 et ERM®—CC580, ont €galement €été utilisés. Ces deux sols
certifi€s possédaient des concentrations €levées en mercure comparativement a nos
échantillons naturels, mais les comparaisons ont quand méme pu étre possibles, car le
CRM 025-050 est un vrai sol. ERM®-CC580 est un sédiment contaminé. Ainsi, les

résultats liés a ces échantillons ont pu étre intégrés dans les analyses statistiques.

Cinq sols naturels contaminés au mercure ont permis de réaliser cette étude. Il s’agit de
deux sols (1 et 2) prélevés a proximité d’une usine chlore-alkali, d’un résidu minier
(sol 3) prélevé a proximité d’une mine d’or située en Abitibi (Québec), et de deux
résidus miniers (sols 4 et 5) prélevés a proximité d’une autre mine d’or a Montague
(Nouvelle-Ecosse). Le résidu minier 3 a été prélevé a 10 cm de la surface dans le front

d’oxydation. Les résidus miniers 4 et 5 ont quant a eux €té prélevés sur un site ou le
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mercure était ajouté au minerai broyé afin de récupérer I’or par amalgamation entre les
année 1860 et 1940. Ces cinq sols naturels ne présentaient pas des concentrations en
mercure tres élevées (2,6 a 12,2 mg/kg). Ces concentrations étaient toutefois élevées par
rapport aux critcres A et B fixés par le Ministere du Développement Durable, de
I’Environnement et des Parcs du Québec, 0,2 et 2 mg/kg respectivement, qui représente

la teneur de fond et la concentration acceptable pour un terrain a usage résidentiel.

3.2 Propriétés des sols étudiés

Les sols étudiés (sols de référence et sols naturels) ont été caractérisés pour différentes
propri€tés sur la fraction inférieure a deux millimetres : teneur en eau, pH, teneur en
solides volatils, contenus en carbone total, carbone organique total, soufre total, soufre
sulfate... La teneur en eau a également été déterminée sur la fraction inférieure a 250
micrometres afin d’estimer le mercure total dans le sol sec utilisé pour les méthodes in
vitro. Toutes les mesures ont €té faites en triplicata afin d’obtenir une moyenne et un

écart-type représentatifs.

Les teneurs en eau ont été déterminées en séchant les sols pendant trois jours a 45°C
pour éviter de perdre du mercure par volatilisation. Les solides volatils, qui représentent
une estimation de la teneur en matiere organique, ont ét€ déterminés par perte au feu en
brilant les composés organiques au four a 550°C pendant 16 heures. Ces deux
expériences se déroulent dans un four placé sous une hotte aérée en permanence afin
d’éviter de contaminer 1’air ambiant du laboratoire. Le pH des sols a €té évalué en
mélangeant 5 grammes de sols dans 10 ml d’eau distillée. Pour les analyses des contenus
en soufre total, carbone total et le carbone organique total, les échantillons ont subi une
combustion a haute température dans une fournaise LECO. Le soufre sulfate a quant a
lui été déterminé par spectrophotométrie. Enfin les distributions granulométriques des

échantillons ont été réalis€es sur les matériaux bruts.
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3.3 Fractionnement du mercure

Le mercure total a été déterminé sur les deux fractions inférieures a deux millimetres et
250 micrometres, par une digestion avec un mélange d’acides (nitrique, sulfurique et
perchlorique dans un rapport de 1:7:1) chauffée a 250°C pendant une heure. Le mercure
volatil a été évalué a partir de la différence entre le mercure total et le mercure résiduel,
le mercure résiduel étant déterminé par une digestion totale, aprés avoir placé les
échantillons pendant deux jours dans un four a 180°C. Le mercure volatile fournit une

surestimation de la teneur en mercure élémentaire dans le sol.

Le fractionnement du mercure a été réalis€ en quatre étapes. La premiére, en mélangeant
le sol a de I'eau, permet d’estimer la fraction soluble a I’eau. La deuxieme, en
mélangeant le résidu de la premicere étape a une solution de CaCl,, permet d’obtenir la
fraction échangeable. La troisieme, en mélangeant le résidu de la seconde étape avec une
solution de NaOH et une solution de CH3COOH, permet d’estimer la fraction liée a la
matiere organique. Enfin la derniére étape, en digérant totalement le résidu de la

troisi¢eme étape comme pour le mercure total, permet d’évaluer la fraction résiduelle.

Pour toutes les analyses de mercure, les expériences ont également été réalisées en
triplicata avec un blanc de procédure pour s’assurer de la bonne qualité des

manipulations.

34 Bioaccessibilité du mercure

Les deux méthodes in vitro utilisées pour estimer la bioaccessibilit€ du mercure ont été
les méthodes CDM et 'IVG. Ces deux méthodes sont basées sur le méme principe, qui
est de simuler le passage du sol a travers ’organisme d’un enfant en deux phases, soit
une phase gastrique et une phase intestinale. Cependant, les deux méthodes ne
présentent pas les mémes caractéristiques : durées des phases, pH, ajouts organiques...
Les résultats de la méthode CDM pour les sols certifiés, les composés purs et les sols 1
et 2, ainsi que les résultats de I'IVG pour les composés purs proviennent de I’étude de

Christophe Bedeaux (Zagury et al., 2008) dans le cadre de sa maitrise-cours a I’Ecole
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Polytechnique de Montréal. Tous les autres résultats ont été déterminés en triplicata,

accompagnés de blancs de procédure.

Les principales différences entre les méthodes CDM et IVG sont les durées des phases
(quatre heures chacune pour la CDM et une heure chacune pour I'IVG), les pH (2,5 et
6,5 pour les phases gastrique et intestinale de la CDM et 1,8 et 5,5 pour I'IVG) et les
ratios solide (g) / liquide (ml) (0.37/500 pour la CDM et 1/150 pour I'TVG). De plus au
cours de deux phases de I’'IVG, on rajoute de la pepsine et du NaCl (phase gastrique)
ainsi que de la bile et de la pancréatine (phase intestinale), alors qu’aucun ajout n’est fait
au cours de la CDM. Ces ajouts simulent de maniere simplifiée les fluides gastro-
intestinaux d’un enfant. Dans les deux méthodes, les échantillons sont agités et les
conditions anaérobies sont maintenues. Cependant dans la méthode IVG, ces derni¢res
sont réalisées par la diffusion de I’argon a travers la solution. Il a €té nécessaire de
s’assurer que les diffuseurs ne soient pas constitu€s de métal pour ne pas adsorber du
mercure lors d’une expérience et le relarguer dans un blanc de procédure plus tard. C’est

pourquoi des diffuseurs en polyéthyleéne ont €té utilisés.

3.5 Analyses statistiques

Afin d’évaluer I'influence des propriétés des sols et du fractionnement du mercure sur la
bioaccessibilité, des analyses statistiques ont €t€ effectuées a I’aide du logiciel
Statistica®. Tout d’abord, une matrice de corrélation a été calculée pour évaluer quel
résultat corrélait avec quel autre. Ensuite, des régressions linéaires ont €té établies entre
les principaux paramétres. Et enfin, une analyse en composante principale (PCA) a
permis de visualiser concretement I’influence du fractionnement du mercure et des

propriétés des sols sur la bioaccessibilité.

3.6 Modélisation géochimique

Une simulation chimique a été réalisée a 1’aide du logiciel VMINTEQ pour modéliser la
spéciation du mercure dans la solution intestinale de la méthode IVG pour le matériel de

référence CRM 025-050. Pour cela, on a mesuré les concentrations de principaux
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composants de la solution intestinale (cations, anion, carbone organique dissous), ainsi

que le potentiel d’oxydo-reduction.

3.7 Publication des résultats

Les résultats de I’étude précédente, portant sur I’influence des propriétés de sols et du
fractionnement du mercure sur la bioaccessibilité, avaient fait ’objet d’un article
scientifique soumis a la revue Archives of Environmental Contamination and
Toxicology. Les extractions séquentielles sur les sols certifiés ainsi que sur les sols
naturels m’ont permis de participer a la préparation de cet article pour lequel j’ai pu étre
co-auteur. Cet article ne se basait que sur la méthode CDM pour évaluer la
bioaccessibilité du mercure dans les sols. Avec la méthode IVG en plus, cela m’a permis
de comparer les deux méthodes de bioaccessibilité et de confirmer !’influence des
propriétés des sols et du fractionnement sur la bioaccessibilité du mercure. Le chapitre
suivant présente donc les résultats de 1’étude de comparaison des deux méthodes, sous

forme d’un article scientifique soumis a la revue Environmental Science & Technology.
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CHAPITRE 4

EVALUATION OF TWO IN VITRO PROTOCOLS FOR
DETERMINATION OF MERCURY GASTROINTESTINAL
BIOAVAILABILITY:

INFLUENCE OF MERCURY FRACTIONATION AND SOIL
PROPERTIES

4.1 Title

Evaluation of two in vitro protocols for determination of mercury gastrointestinal

bioavailability: mercury fractionation and soil properties

4.2 Author and co-author

Bruno Welfringer and Gérald J. Zagury,

P

Department of Civil, Geological and Mining Engineering, Ecole Polytechnique de
Montréal, Montréal, Québec, Canada, H3C 3A7

4.3 Abstract

Soil ingestion by children is a significant exposure pathway to mercury (Hg).
Unfortunately, no reliable in vivo results for Hg oral bioavailability determination in
soils have been published. In vitro extractions enable the assessment of metals’
bioaccessibility, which is an estimate of oral bioavailability. Therefore, the goal of this
study was to evaluate two in vitro protocols (CDM and IVG) for determination of Hg
bioaccessibility in soils, using pure Hg-compounds, reference materials (CRM 025-050
and ERM®-CC580), and field-collected soils. The influence of Hg fractionation and soil
properties on Hg bioaccessibility was also investigated. In the field-collected soils, IVG

bioaccessibility ranged from 1.5 to 7.5%, and was always below 3.15%, using the CDM
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method. Mercury bioaccessibility in CRM 025-050 was 61.5% and 34.7%, using IVG
and CDM protocols respectively, whereas Hg bioaccessibility was much lower in the
certified sediment sample ERM®-CC580 (< 7%). Overall, the CDM protocol entailed
lower Hg bioaccessibility values. The water-soluble and exchangeable Hg fraction was
highly correlated with gastrointestinal bioaccessibility (r=0.99, p <0.001 for both
methods) and this fraction could be a potentially good indicator of Hg bioaccessibility.
Because the IVG method is less time-consuming than the CDM protocol and includes
organic physiological components that influence Hg bioaccessibility, it might be

preferred for determination of Hg bioaccessibility.

Keywords: mercury - oral bioavailability — bioaccessibility — soil properties -

fractionation

4.4 Introduction

All forms of mercury (Hg) are toxic for children and exposure mainly occurs by
inhalation, dermal contact, or ingestion (1). Ingestion of contaminated soils by young
children during hand-to-mouth activities represents a major exposure pathway to toxic
chemicals (2, 3). Children between 1 and 4 years old are the most sensitive group
exposed to Hg-contaminated soil ingestion (4). Ideally, a fractionation and speciation
study of soil Hg should be performed prior to every bioavailability analysis (5). For
example, a soil contaminated with elemental Hg may present a greater exposure via
inhalation, because of Hg® high volatility (6), whereas a soil contaminated with HgS
might be less problematic because of its very low solubility (7). Methylmercury is easily
absorbed in the gastrointestinal tract [90-100% (8)], but since the concentrations in soils
are generally below 2 mg/kg, this species might not present a significant risk regarding
soil ingestion (9). On the contrary, ingestion of soil inorganic Hg by children can be a

significant exposure pathway (10).

Oral bioavailability, which can be estimated by measuring bioaccessibility, is an

important factor that controls the actual exposure to soil Hg. Oral bioavailability is
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defined as the fraction of an ingested contaminant that reaches the systemic circulation
from the gastrointestinal tract, whereas bioaccessibility is the fraction of a soil
contaminant that is soluble in the gastrointestinal tract and available for absorption (11).
In vivo methods are the most appropriate way to assess gastrointestinal bioavailability
(8). To our knowledge, only two studies have attempted to estimate Hg oral
bioavailability (12, 13). Unfortunately, adult mice were used and the studies were not

able to provide reliable estimates of relative bioavailability because of design limitations

(5, 14).

In vitro methods are more convenient to assess Hg gastrointestinal bioavailability, since
they are less time-consuming and easier to apply, however, whenever possible, they
should be validated using appropriate QA/QC procedures and in vivo methods (15). To
the authors’ knowledge, the only relevant published study on Hg bioaccessibility in soils
(9) used an in vitro method (CDM) applied to soils from the heavily Hg-contaminated
East Fork Poplar Creek floodplain in Oak Ridge TN. This study also intended to assess
the bioaccessibility of different mercury species; HgCl, and HgS bioaccessibilities were
100%, and less than 1%, respectively. The mean bioaccessibility for the 20 field-
collected soils was around 5%. However, the CDM protocol is a highly simplified model
of a child gastrointestinal tract, since it uses only pH-adjusted deionized water, has a
very low solid:liquid ratio, and does not incorporate physiological fluids. In contrast, the
in vitro gastrointestinal method (IVG) which has been recently applied for determination
of Cu, Cr, and As bioaccessibility (2, 16, 17), incorporates physiological fluids and has a
more realistic solid:liquid ratio. Moreover, the IVG protocol has been successfully
validated against in vivo essays using juvenile swine to assess As, Pb, and Cd

bioaccessibility (16, 18, 19).

Because of the lack of data on Hg bioaccessibility in solid environmental samples, the
goal of this study was to test two in vitro methods (CDM and IVG) for determination of
Hg bioaccessibility, by using pure Hg-compounds (HgS and HgCl,), reference materials
(CRM 025-050 and ERM®-CC580) and five field-collected soils. To contribute to the

validation process of the IVG method, the influence of soil properties and Hg



44

fractionation on bioaccessibility was also assessed using a thoroughly validated

sequential extraction procedure (20).

4.5 Experimental Section

4.5.1 Samples and pretreatment

Two surface soils collected near a chlor-alkali plant in Eastern Canada (samples 1 and
2), one surface soil collected near a mining site in Abitibi (Quebec, Canada) (sample 3),
two surface soils collected in Montague Tailings (outskirts of Halifax, NS, Canada)
(samples 4 and 5), and two reference materials (CRM 025-050 and ERM®-CC580) were
analyzed for soil properties, Hg fractionation and bioaccessibility. Two pure Hg
compounds (HgCl, and HgS) were also tested. All materials were stored at 4°C. The soil
samples were air-dried at room temperature during 24 hours, slightly crushed to
segregate soil particles and sieved <2 mm prior to all analysis. Before bioaccessibility
tests, a fraction of each soil was sieved <250 um. The two certified reference materials

were used without pretreatment.

4.5.2 Soil characterization

Reference materials and soil samples (<2 mm fraction) were characterized for pH,
volatile solids, total carbon (TC), total organic carbon (TOC), total sulfur (TS), and
sulfate content (Sulf). Particle-size distribution was determined on bulk material, and
field-collected soils were classified as clay (<2 um), silt (2 um — 50 um), sand (50 pm —
2 mm) and gravel (>2 mm) according to the soil survey manual (21). The pH was
measured in distilled water using a solid:liquid ratio of 1:2 according to the method of
the Canadian Society of Soil Science (22), using a pH electrode (with single-junction
Ag/AgCl reference; Accumet 13-620-285). Moisture content was determined at 45°C to
minimize Hg volatilization (23). Volatile solids were determined at 550°C according to
Karam (24). For TC, TS, and TOC analysis, samples were ground to powder for

homogenisation and then analysed by high temperature combustion with an induction
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furnace (LECO, St. Joseph, MI). To determine TOC, the total inorganic carbon (TIC)
fraction was removed using a 2M HCIl pre-treatment until no effervescence was
observed, and followed by a vacuum filtration to removed the CO, produced (22).
Sulfate content was measured by spectrophotometry following an HCI digestion

according to EPA method 600/2-78-054 (25).

4.5.3 Total mercury and volatile mercury

Total Hg concentration (n = 2 for CRM 025-050, n = 5 for ERM®-CC580, and n = 3 for
soils) was determined following acid digestion (20, 26), both on <2 mm and <250 pm
fractions. One gram (+0.005 g) of sample (0.5+0.005g for ERM®-CC580) was
weighed in a 100 ml volumetric flask, and 2 ml of HNOs, 10 ml of H,SO4 and 2 ml of
HCIO, were added. The digestion was performed at 250°C on a hot plate (Corning,
Corning, NY; model PC 320) for one hour. The samples were then allowed to cool at
room temperature. The digest was filtered (0.7 um) and diluted with deionized water to
100 ml. Total Hg was then measured by cold vapor atomic absorption spectrometry
(CVAAS) according to method MA.200-Hg 1.0 (27). The detection limit for Hg in the
liquid phase was 0.5 pg/l. Accuracy of the digestion procedure was verified using total
Hg concentrations in the reference materials. Reference values are 99.8 + 31.7 mg/kg for
CRM 025-050 (28) and 132 + 3 mg/kg for ERM®-CC580 (29), and the concentrations
found in this study were respectively 83.43 £0.45 and 102.78 +2.07 mg/kg. The
measured concentration is consistent for CRM 025-050 but for the ERM®-CC580, some
volatilization of Hg could explain the difference between the measured and the reference

value.

Volatile Hg was analyzed after heating a 5 g-sample of soils and reference materials
(n=3) at 45°C for three days and then at 180°C for 48 hours in a continuously aerated
oven (20). One gram of each heated sample was then digested using the same procedure
as for total Hg determination. Volatile Hg was calculated as the difference between total
Hg concentration and residual Hg. Because temperatures >80°C can remove Hg (30),

these analysis were performed on separate samples.
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4.5.4 Sequential extraction procedure

The sequential extraction procedure was carried out using a method developed by
Neculita et al. (20). Hg was separated in four fractions: water-soluble (F1), CaClI2-
exchangeable (F2), bound to organic matter (F3), and residual (F4). The sequential
extractions were preformed using 2 g of accurately weighed (x 0,005 g) soil sample
mixed with 20 ml of solvent in a 50-ml polypropylene centrifuge tube. The tubes were
thoroughly shaken for 2 h at 20 + 2°C using a mechanical wrist-action shaker (Burell
Scientific, Pittsburgh, PA, model 75). Between each of the successive extractions and
rinses, the supernatant was obtained by centrifuging (Beckman, Fullerton, CA; model
J2-21) at 12 000xg for 15 to 25 min at 10°C. Rinsing consisted of washing the leached
residues twice with distilled and deionized water (20 and 10 ml, respectively) for
15 min. The rinses were then added to the solvent extract from the same sample. The
combined supernatants were analyzed for Hg by CVAAS. The solid residue was used in
the next extraction step. Extractions of the water-soluble, exchangeable, and bound to
organic matter fractions were preformed as described above using deionized water for
F1, IM CaCl, for F2, and successively 0.2M NaOH and 4% (v/v) CH;COOH for F3.
After the rinse step, the residue was saved for the next extraction. Residual Hg was
extracted by adding the same reagents as for total Hg to the soil pellet directly in the
original 50-ml centrifuge tube. The sample was then transferred into a 100-ml standard
volumetric flask. The digestion was performed using the same procedure as previously

described for total Hg.

4.5.5 Bioaccessibility methods

The CDM (9) and the IVG (16) methods were carried out to assess the bioaccessibility
of mercury in the five field-collected soils (<250 pm), the two reference materials, and

the pure mercury compounds.
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CDM method

The CDM method consists of adding 0.37 +0.005 g of sample to 0.51 of deionized
water in a 1 | Erlenmeyer flask. The deionized water was previously adjusted to a pH of
2.5 with HCl and de-oxygenated for three minutes with nitrogen. For the gastric phase (a
total of 4 hours of extraction at room temperature (21 + 1°C)), the samples were first
shaken for 10 minutes at 125 rpm on a rotary shaker and the pH was re-adjusted. Until
the end of the gastric phase, samples were stirred at 30 rpm, while the pH was readjusted
to 2.5 after 30 and 60 minutes if needed. At the end of the gastric phase, shaking was
stopped for 25 minutes to allow settling of samples and 50 ml of solution were collected
for Hg analysis. For the intestinal phase, 4 hours of extraction at room temperature
(21 £ 1°C), 50 ml of deionized and de-oxygenized water were first added and the pH of
the solution was adjusted to 6.5 with NaOH. The pH was then re-adjusted to 6.5 after 10,
30 and 60 minutes. Until the end of the intestinal phase, samples were continuously
shaken at 30 rpm. Shaking was again stopped for 25 minutes, and 50 ml of solution were

collected for Hg analysis.
IVG method

Hg bioaccessibility was also determined using the physiologically based IVG protocol
(2), slightly modified from Rodriguez’s protocol (16). One gram of soil (<250 pm) was
added to 150 ml of gastric solution (0.15M NaCl, Anachemia, Lachine, Qc, Canada;
ACS grade] and 1% w/v pepsin [Sigma-Aldricht, St. Louis, MO; n°P-7000]) in a 250 ml
glass beaker placed in a 37°C bath. During the entire procedure the four samples (n =3
and one blank) were mixed at 100 rpm and argon was constantly bubbled through the
solution to mimic anaerobic conditions (diffusers were metal-free in order to avoid Hg
contamination). For the gastric phase (1 hour), the solution pH was constantly
maintained at 1.80 +0.05 with HCI. At the end of the gastric phase, 15 ml of gastric
solution were sampled, filtered (0.45 um), and sent for Hg analysis. Then the intestinal
phase (1 hour) was simulated by adjusting the pH at 5.50 + 0.05 with NaHCO3 followed
by adding 0.49 g of porcine bile extract (Sigma Aldrich, St. Louis, MO; n°B8631) and



48

0.049 g of porcine pancreatin (Sigma Aldrich, St. Louis, MO; n°P1500). The pH was
constantly maintained at 5.50 £ 0.05. At the end, 15 ml of intestinal solution were
sampled, filtered (0.45um), and sent for Hg analysis. An additional IVG was performed
using only procedure blanks and spiked samples to make sure that there was no

contamination or Hg adsorption during the procedure.

For the two methods, Hg bioaccessibility was calculated by dividing the Hg
concentration (mg/kg) measured in the in vitro gastric/intestinal solution by the total Hg

concentration (mg/kg) in the soil, as described in the following equations.

CDM G(%):%:—”‘QXIOO (1)
CDM I (%) =[_IE[I§(];_]I:Z,;IXIOO )
IVG G (%) J%{g;—']vsffxloo 3)
VG I (%) J%%ﬁxloo (4)

With CDM G and CDM I: bioaccessible fractions of Hg at the end of the gastric and
intestinal phase respectively, for the CDM method

IVG G and IVG I bioaccessible fractions of Hg at the end of the gastric and
intestinal phase respectively, for the IVG method

[Hg]Soil: total Hg concentration in soil <250 pm (mg/kg)

[Hg]CDM-G and [Hg]CDM-I: Hg concentration (mg/kg) calculated from the
values measured (ug/l) in the in vitro gastric and intestinal solution respectively, for the

CDM method

[Hg]IVG-G and [Hg]IVG-I: Hg concentration (mg/kg) calculated from the values
measured (ug/l) in the in vitro gastric and intestinal solution respectively, for the IVG

method
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The in vitro intestinal Hg concentration takes into account the mercury removed for

analysis at the end of the gastric phase.

4.5.6 Geochemical modeling with VMINTEQ

In order to assess the influence of dissolved organic carbon (DOC) on Hg speciation in
the IVG gastrointestinal extract, additional solution samples (duplicates) were collected
and filtered (0.45 pm) at the end of the IVG intestinal phase conducted on the
CRM 025-050. These samples were analyzed for DOC, Na*, Ca®*, K*, Mn, Fe and Al by
ICP-MS, and for CI', SO42', NO,', NO;s™ by ionic chromatography (IC Dionex DX-100).
During the IVG procedure, redox potential (Hach Senslon I) and dissolved oxygen
concentration of the solution (Orion Model 1230) were occasionally monitored. The
geochemical model VMINTEQ (31) was used for speciation analysis. Cations, anions,
and metal concentrations, pH, temperature, and redox potential (Eh) were used as input
data. Moreover, metal binding to humic substances was simulated by the NICA-Donnan
model. It was assumed that 65% of DOM was fulvic acid and that 35% was humic acid
(32). Default hypotheses were used regarding the nature of the DOC (the ratio of active
DOM to DOC was set to 1.4).

4.5.7 Quality and statistical analyses

For each procedure, all reagents were ACS grade or better. All glassware was soaked in
10% (v/v) nitric acid for at least 12 hours and then rinsed three times with distilled water
and three times with deionized water. All other labware was sequentially washed with a
phosphate-free detergent, rinsed with distilled water, cleaned with 10% (v/v) nitric acid,
and finally rinsed with deionized water. In all procedure blanks and reagents, Hg
concentration was below detection limits. All procedures were performed at least in
triplicate (n=3). A correlation matrix, a principal component analysis (PCA) and
multiple regressions were performed to investigate the relations between soil properties,
Hg fractionation and Hg bioaccessibility. The different parameters used for the PCA

were total mercury concentration (Hgtot), total carbon (TC), total organic carbon (TOC),
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total sulfur (TS), sulfate content (Sulf), percentage of fines (<80 um) (Fines), sum of
fractions F1 and F2 (F1+F2) and intestinal bioaccessibility (IVG I). Only intestinal
bioaccessibility was used because gastric and intestinal bioaccessibility are dependant
variables and Hg absorption in the body mainly occurs in the intestinal tract (16).

Statistical analyses were performed with the software STATISTICA® version 7.

4.6 Results and discussion

4.6.1 Soil physicochemical characterization

The physicochemical properties and the particle-size distribution of the reference
materials and the five collected soils are presented in Table 1. The seven samples were
acidic to alkaline, with pH ranging from 3.6 (soil 5) to 9.7 (soil 3). The alkaline pH of
soils 1 and 2 is in agreement with the values reported for soils collected near chlor-alkali
plants (20, 33), whereas the acidic pH of weathered soils 4 and 5 can be explained by
their mining origin. The high pH of soil 3 must be caused by its high carbonate content
(also of mining origin). Total organic carbon ranged between 2 and 56 g/kg, with soil 4
having the highest content and being highly organic. All samples had a low total sulfur
content (<2 g/kg), except CRM 025-050 which had the highest content (12.1 g/kg),
mainly in the form of sulfate (8.8 g/kg). All other soils had a low sulfate content
(<0.3 g/kg). Volatile solids were also assessed as an estimation of the organic matter.
Only ERM®-CC580 and soil 4 had a high volatile solids content (17.68% and 16.96%
respectively), whereas all other materials had a volatile solids content below 5%. This

was in agreement with the total carbon and total organic carbon contents.

4.6.2 Total mercury and mercury fractionation

Total Hg concentrations in the field-collected soils (<2 mm) ranged from 2.6 + 0.2
(soil 3) to 12.2 *+ 0.6 mg/kg (soil 1) (Table 2). In the <250 pm fraction, total Hg
concentrations for the field-collected soils 1 to 5 were higher and were respectively

15.8+0.7,7.7+£0.3,4.3+£3.9,9.3+23, and 6.7 = 1.5 mg/kg. Total Hg was greater in
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samples showing higher total carbon and total sulfur contents. In all samples, volatile Hg
ranged from 20% to 98% of total Hg (Table 2). Even if the measure of volatile Hg at
180°C provides an overestimation of Hg’ (30), samples with high volatile Hg content
must contain mainly elemental mercury. In soil 3 (98% of volatile Hg), Hg was mostly
under the form of Hg’, probably due to its mining origin (gold amalgamation with
elemental mercury, at high pH), and Hg bioaccessibility in this sample should be very
low, since Hg® is almost insoluble. For all materials, recovery of the sequential
extraction procedure was highly satisfactory (close to 100%), except for CRM 025-050
(120%) (Table 3). CRM 025-050 was the only soil to present high water-soluble
(F1 =2.0%) and exchangeable (F2 =46.5%) fractions (F1+F2=48.5%), and was
consequently expected to present a high Hg bioaccessibility. For all other soils, the sum
F1+F2 was less than 2.7% of total Hg. The organic soil 4 had the highest Hg-bound to
organic matter fraction (31.72%), and this fraction was significantly correlated with
TOC (r=0.77, p < 0.05, n = 7). Hg bioaccessibility in this soil should consequently be
extremely low due to the strong adsorption of Hg onto organic matter. The residual
fraction (F4) ranged from 68% (CRM 025-050) to 102% (ERM®—CC580) and may be
mainly composed of HgO for high volatile Hg samples, or of Hg® and mercuric sulfide
(HgS) for other samples (20). In samples showing residual fractions close to 100%,
including ERM®-CC580, and in field-collected soils 1, 2, 3, and 5, Hg bioaccessibility is

expected to be very low, since Hg’ and HgS are almost insoluble.

4.6.3 Bioaccessibility results

For the two pure Hg compounds, bioaccessibility results were as expected, being
functions of the solubility. Indeed, HgCl; [solubility of 69 g/l (34)] was bioaccessible at
about 100% in the gastric phase and at nearly 90% during the intestinal phase for both
CDM and IVG methods. For HgS [solubility of 3.5.10-25 g/l (7)], bioaccessibility was
always below 0.05% in both gastric and intestinal phases and for both methods

(Table 3).
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When applying the CDM method onto the reference materials and soils 1, 2, and 3, all
bioaccessibility values were very low, as predicted by Hg fractionation, and were below
3.15% (detection limit of 0.1 ug/l), except for CRM 025-050 (Table 3). This reference
material had the highest bioaccessibility values, 44.3 + 2.8% for the gastric phase and
34.7 £ 0.4% for the intestinal phase, which was very close to the sum of the water-
soluble and exchangeable fractions. Compared to results obtained by Barnett and Turner
(9), the Hg bioaccessibilities in field-collected soils 1, 2, and 3 are consistent and below
5%. Hg bioaccessibility in CRM 025-050 was also highest for the IVG method
(64.4+7.1% for the gastric phase and 61.5 + 8.1% for the intestinal phase). Hg
bioaccessibility in ERM®-CC580 showed an increase between the two IVG phases from
1.3+0.2% up to 6.7 = 1.1%, which might be caused by the added physiological fluids.
The five field-collected soils showed IVG bioaccessibility values ranging from 1.1%
(soil 4) to 4.5% (soil 3) for the gastric phase, and from 1.5% (soil 4) to 7.5% (soil 3) for
the intestinal phase (Table 3). For this second method, the results for the pure Hg
compounds were also in good agreement with the literature and with the values reported
by Barnett and Turner (9). The Hg bioaccessibility values in all samples showed an
increase between the two phases for both methods, except in CRM 025-050 and HgCl,
whose Hg bioaccessibility values showed a decrease. The behavior of the reference
material can be explained by the behavior of HgCl,, since they both show high water-

soluble and exchangeable-Hg fractions (F1+F2).

For both methods, Hg gastrointestinal bioaccessibility in field-collected soils and
reference materials was below 8%, except for CRM 025-050 which had the highest
bioaccessibility. This difference must result from the soil physicochemical properties
and Hg fractionation. Indeed, CRM 025-050 is a sandy soil which presents the lowest
proportion of fines (19%), the highest sulfate content (8.8 g/kg), and shows the highest

water-soluble and exchangeable-Hg fraction.
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4.6.4 Influence of soil properties and Hg fractionation on

bioaccessibility

A principal component analysis was performed to project selected variables on the
factorial plane (1, 2) (Figure 1). The two strongest factors explained 79.84% of the total
variation. The variables most strongly correlated with factor 1 (53.10% of the total
variation) were intestinal bioaccessibility [IVG I} (-0.99), the sum of fractions F1+F2
[F1+F2] (-0.99), sulfate content [Sulf] (-0.99), total sulfur [TS] (-0.97), and the
proportion of fines [Fines] (0.69). The variables most highly correlated with factor 2
(26.74% of the total variation) were total carbon [TC] (0.92), soil total mercury [Hgtot]
(0.74), and total organic carbon [TOC] (0.69). The PCA showed that intestinal
bioaccessibility increased with the sum of fractions F1+F2 and sulfate content, but
decreased with the proportion of fines. A multiple regression showed that soil total
mercury was strongly correlated (r* = 0.85, p < 0.03, n = 7) with total carbon and total

sulfur (Equation 5).

Hg,. =B xTS+B,xTC+1 5
With: B1=7.59+2.07,B2=0.68+0.22, and [=-17.08 + 13.31

The only soil properties correlated with in vitro gastrointestinal bioaccessibility were
total sulfur (r =0.97, p < 0.001 for IVG G; and r = 0.98, p <0.001 for IVG I), and sulfate
content (r = 0.99, p < 0.001 for IVG G; and r = 0.99, p <0.001 for IVG I). Hg
bioaccessibility must be mainly influenced by total sulfur and sulfate content. In fact,
CRM 025-050 had both the highest sulfate content and Hg bioaccessibility. Usually, the
presence of sulfur decreases Hg solubility and bioaccessibility, either by fixing Hg to
organic matter (especially humic acids) or by trapping it in the form of mercuric (II)
sulfide (35-37). However, in the case of this reference material, the high bioaccessibility
values for both CDM and IVG methods could be explained by the presence of mercuric
sulfate (HgSO,), which is a far more soluble species than mercuric sulfide. In fact,
Bernaus et al. (33) found that in some chlor-alkali contaminated soils, HgSO,

constituted up to 20% of total Hg, along with HgS, HgO, and other species. Moreover,
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the presence of excess sulfides can enhance the dissolution of HgS to more soluble
sulfur-complexes, like Hg(SH)zo, HgS-H', HgSzz', or HgSOH™ (38-40). Benoit et al. (7)
demonstrated that when dissolved sulfide increases in solution, dissolved mercury tends
to increase as well. This relationship between sulfate content in soils and mercury
solubility and bioaccessibility is supported by the correlation between sulfate content

and the sum of water-soluble and exchangeable Hg fractions (r = 0.99, p < 0.001, n = 7).

For both methods, bioaccessibility values were well correlated with the sum of fractions
F14F2 (r=0.99, p <0.001,n =5 for CDM I; and r = 0.99, p < 0.001, n = 7 for IVG I).
This indicates that Hg mobility (water-soluble and exchangeable Hg) assessed through
Hg fractionation is in good agreement with Hg bioaccessibility. Therefore, the sum of
the water-soluble and CaCl2-exchangeable Hg fractions (F1+F2) may be a good

indicator of Hg bioaccessibility in soils.

4.6.5 Comparison of the two in vitro methods and influence of DOC

on Hg bioaccessibility

The two in vitro methods share the same objective, which is to simulate the
physicochemical conditions of a child’s gastrointestinal tract. However, many
differences make the IVG protocol more physiologically realistic than the CDM
protocol. First, the temperature (37°C) and constant mixing more efficiently reproduce
the gastrointestinal physical conditions. Second, the gastrointestinal fluids (simulated
with NaCl, pepsin, bile and pancreatin) better mimic the biochemical conditions of the
stomach and the small intestine. These additions lead to solutions with very high DOC
content. Overall, the IVG bioaccessibility values were higher than the CDM values, but
the results for the two methods were highly correlated for both gastric and intestinal
phases (r =0.99, p < 0.001, and r = 0.95, p < 0.001 respectively). Yet, the IVG method is
far less time-consuming than the CDM method, since the two phases last only one hour
each (four hours each in the CDM protocol), which allows one to easily perform a few

IVG extractions in one day.
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The intestinal bioaccessibility values were slightly increased compared to the gastric
values for the CDM method, but were doubled for the IVG method. This might be the
consequence of the DOC brought by the addition of the physiological elements (porcine
bile and pancreatin), which is the major difference between the two methods. In fact
recent studies have suggested that DOC is able to enhance cinnabar (red HgS)
dissolution and inhibit metacinnabar (black HgS) precipitation (41). This phenomenon
was explained by assuming a hard competition between the sulfur reduced groups in
dissolved organic matter (DOM) and inorganic sulfide for the binding to Hg (42). Sulfur
is a minor constituent of DOM (0.5-0.2% by weight) that can be found in humic
substances, and it occurs as reduced or oxidized species (43, 44). However, only reduced
species (thiol, sulfide) are able to bind mercury (42). DOM, via the thiol or sulfide sites,
is susceptible to adsorb on HgS and oxidize its surface by fixing and extracting Hg (41,
45). Thus, an important DOC content may release soluble DOC-Hg, and then increase
Hg solubility and bioaccessibility. In this present study, Hg from the residual fractions
(mainly Hg® and HgS) may have been dissolved by the high DOC content, resulting in
higher IVG gastrointestinal bioaccessibility values in all samples. During the IVG
protocol for CRM 025-050, an extremely high DOC concentration of 5650 mg C/l was
recorded. Geochemical modeling showed that under gastrointestinal conditions, Hg was
mostly (97%) bound to fulvic acids (FA) from DOC, which is consistent knowing that
FA are soluble at all pH (46). The high DOC content measured in the IVG extracts,
compared to the CDM extracts, may be responsible for an important dissolution of
otherwise insoluble Hg-species, like HgS, causing higher bioaccessibility values. Since
the IVG method is less time-consuming than the CDM protocol and includes organic
physiological components which bring a high DOC content which enhances Hg

solubility, it might be preferred for determination of Hg bioaccessibility.
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Table 4.3 — Bioaccessibility on pure Hg compounds, reference materials and field-collected

soils (<250 pm fraction) using two different in vitro methods (n = 3)

CDM method (Barnett & Turner,

IVG method (Pouschat & Zagury,

2006)

Sample Gastric Phase Intestinal Phase Gastric Phase Intestinal Phase
HgS 0.00 £ 0.00 0.01 £0.00 0.02 £ 0.00 0.04 £ 0.01
HgCl, 99.72 + 7.31 88.63 + 8.30 101.85 +3.63 79.93 +4.17
CRM 025-050 4434 +2.84 3474+ 0.44 6442 +7.10 61.52 + 8.06
ERM®-CC580 0.12+0.00° 0.13+000° 1.30£0.18 6.71 £1.07
Soil 1 0.93+0.00° 1.02+0.00° 2.36 £0.60 3.45+0.53
Soil 2 2.09+0.01° 231+£001° 1.21 £0.01 2.07+0.42
Soil 3 3.14+0.01° 3.15+0.01° 446 £2.24 7.53 + 1.46
Soil 4 - € -€ 1.07+£0.18 1.50 £ 0.32
Soil 5 - -¢ 1.61 £0.65° 224£0.16°

b n=2

Not determined

below detection limit (0.1 pg/L)



Factor 2 : 26,74%

-1,0 -0,5 0,0 0.5 1,0
Factor1:53,10%

Figure 4.1 - Principal Component Analysis applied to soil properties, sum of fractions

F1+F2, and intestinal IVG bioaccessibility (n = 7)
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CHAPITRE 5
DISCUSSIONS GENERALES ET CONCLUSIONS

L’objectif principal de ce projet était de contribuer a la validation de la méthode IVG
pour la bioaccessibilité du mercure dans les sols contaminés, en la comparant a la
méthode CDM. Pour cela les résultats des méthodes CDM et IVG sur deux composés
purs, deux sols de référence et cinq sols naturels ont été comparés. De plus, afin
d’évaluer I’influence des propriétés des sols et du fractionnement du mercure sur la
bioaccessibilité, les échantillons (sols certifi€s et sols naturels) ont été caractérisés pour
de nombreuses propriétés (pH, solides volatils, carbone total, carbone inorganique total,
soufre total, teneur en sulfate, distribution granulométrique) et une extraction
séquentielle a permis de fractionner le mercure total en quatre fractions : soluble a I’eau

(F1), échangeable (F2), liée a 1a matiére organique (F3) et résiduelle (F4).

Les analyses en mercure total ont montré que les concentrations dans les sols certifiés
(82,3 mg/kg pour CRM 025-050 et 106,7 mg/kg pour ERM®-CC580) étaient largement
supérieures 2 celles mesurées dans les sols naturels (2,6 a 12,2 mg/kg). A titre de
comparaison, ces teneurs en mercure total sont au-dessus des critéres A (concentration
de fond dans le sol) et B (concentration maximale acceptable dans un terrain a vocation
résidentielle) fixés par le Ministere du Développement Durable, de I’Environnement et
des Parcs du Québec, valant respectivement 0,2 et 2 mg/kg. Le fractionnement du
mercure dans les sols certifiés et naturels a mis en lumiére plusieurs différences entre les
échantillons : (1) le CRM 025-050 est caractérisé€ par une fraction F1 (2 %) relativement
élevée par rapport aux autres sols, ainsi qu’une fraction F2 tres €élevée (46,5 %) ; (2) tous
les autres échantillons ont présenté une fraction soluble et échangeable (F1+F2)
inférieure a 2,7 % ; (3) le sol 4 ayant une forte teneur en solides volatils et un contenu en
carbone organique total tres €levé a également présenté une fraction F3 importante
(32 %) comparativement au ERM®-CC580, aussi organique mais avec une fraction F3

de seulement 0,87 %. La récupération (somme des quatre fractions) était proche de
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100 % pour tous les échantillons (105,8 = 7,0 %). Seul le CRM 025-050 présentait une

récupération plus élevée (119 %).

Les résultats de bioaccessibilité pour les deux méthodes utilisées ont concordé avec les
résultats d’études précédentes, notamment en s’assurant que les bioaccessibilités du
mercure pour les composés purs HgCl, et HgS approchaient respectivement 100 % et
0 %, et que pour la méthode CDM, les valeurs de bioaccessibilit¢ du mercure dans les
sols naturels ne dépassaient pas 5 %. En comparant statistiquement les résultats de
bioaccessibilité pour les méthodes CDM et IVG, les deux phases gastrique et intestinale
sont fortement corrélées entre elles (r=0,99 et p<0,001; et r=0,95 et p<0,001
respectivement). Pour ces deux méthodes, la bioaccessibilit€ du mercure a été maximale
dans le matériel de référence CRM 025-050 (34,74 % pour la phase intestinale de la
CDM et 61,52 % pour la phase intestinale de I'TVG). Pour la méthode CDM, les valeurs
de bioaccessibilité pour les autres €chantillons ont toutes été sous la limite de détection,
soit inférieures a 3.2 %. Pour la méthode IVG, les valeurs de bioaccessibilités
intestinales s’échelonnaient entre 1,5 % (sol4) et 7,53 % (sol 3). Pour les deux
méthodes, toutes les valeurs de bioaccessibilité dans tous les échantillons ont donc été
inférieures a 7,53 %, excepté pour le matériel de référence CRM 025-050 qui lui a
présenté des valeurs de bioaccessibilité du mercure beaucoup plus élevées. Cette
différence peut étre expliquée par le fait que CRM 025-050 est un sol contenant tres peu

de particules fines (19 %) et présentant une forte teneur en soufre sulfate.

Lors des analyses statistiques, les deux seules propriétés des sols qui sont corrélées avec
la bioaccessibilités intestinale du mercure lors de I'ITVG sont le soufre total (r= 0,98 et
p <0,001) et la teneur en sulfate (r =0,99 et p <0,001). Habituellement, la présence de
soufre est censée réduire la mobilité, et donc la bioaccessibilité, du mercure, soit en le
fixant sur la matiere organique, particulierement avec les acides humiques, ou en le
piégeant sous forme de sulfure de mercure (HgS). Cependant, dans le cas du CRM 025-
050, comme la teneur en sulfate est tres élevée, le mercure peut se complexer avec des
sulfates plutot qu’avec des sulfures. Or le sulfate de mercure (HgSO,) est une espece

beaucoup plus soluble que le sulfure de mercure qui est pratiquement insoluble. De plus,
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des études ont montré que la présence de soufre en excés dans une solution est
susceptible d’augmenter la solubilité¢ du sulfure de mercure, qui se transformerait alors
en especes beaucoup plus solubles. Pour les deux méthodes, on a également constaté que
les résultats de bioaccessibilité intestinale du mercure corrélaient fortement avec la
somme des fractions soluble et échangeable (F1+F2) (r= 0,99 et p < 0,001 et n =5 pour
la méthode CDM ; r=0,99 et p <0,001 et n=7 pour la méthode IVG). Ceci indique
donc que la fraction soluble a I’eau et échangeable du mercure contenu dans un sol est
fortement en relation avec sa bioaccessibilité. La somme F1+F2 est donc un bon
indicateur de la bioaccessibilité du mercure. Dans le cas de la méthode CDM, la somme
F1+F2 sous-estime cependant la bioaccessibilit¢ du mercure dans le cas des trois sols
naturels étudiés. Alors que pour la méthode IVG, la somme F2+F2 sous-estime la
bioaccessibilité du mercure pour tous les €chantillons, sauf pour les sols 4 et 5 ou les

deux valeurs sont pratiquement égales.

Pour ce qui est de la comparaison entre les deux méthodes de mesure de la
bioaccessibilité du mercure, on a vu précédemment que les deux phases gastrique et
intestinale ont trés bien corrélé entre elles. Cependant, les résultats pour la méthode
CDM étaient tous en dessous de la limite de détection, sauf pour le CRM 025-050. Alors
que les résultats de la méthode IVG étaient tous mesurables et les bioaccessibilité€s du
mercure dans les sols naturels pouvaient atteindre 7.53 %. Bien qu’elles soient basées
sur le méme principe, a savoir simuler le passage du sol dans I’estomac puis I’intestin
d’un enfant, les deux méthodes présentent des différences importantes. En effet, le
rapport solide/liquide est bien plus élevé et réaliste dans la méthode IVG. De plus, au
cours des deux phases de I'IVG, on ajoute de la pepsine (phase gastrique), de la bile et
de la pancréatine (phase intestinale). Ces ajouts organiques apportent une grande
concentration en carbone organique dissous (COD) dans la solution. Or, plusieurs €tudes
ont montré que de fortes teneurs en COD sont capables d’accélérer la dissolution
d’espéces de mercure supposées insolubles, comme le sulfure de mercure, et donc de
relarguer des especes de mercure plus solubles. Cet apport en COD pourrait donc étre a

I’origine des plus fortes valeurs de bioaccessibilité du mercure que 1I’on retrouve avec la
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méthode IVG comparativement a la méthode CDM. Ceci est concordant avec les
résultats obtenus lors de la simulation chimique avec le logiciel VMINTEQ. En effet,
celle-ci a montré que la quasi-totalit¢ du mercure (97 %) était complexée aux acides
fulviques, composants de la matiere organique, ce qui montre bien que 1’ajout de DOC a

permis la solubilisation d’une fraction du mercure.

En comparant les résultats obtenus avec des études précédentes utilisant la méthode
CDM et en comparant les résultats des deux méthodes entre eux, on contribue au
processus de validation de la méthode IVG. Cependant, il faudrait compléter cette
validation par des tests in vivo qui soient concluants. Néanmoins cette €tude aura permis
de montrer que la bioaccessibilit¢ du mercure dans des sols contaminés étaient
relativement faible (inférieure a 8 %) que ce soit pour la méthode CDM ou la méthode
IVG. De plus, la méthode IVG, grice a son approche plus réaliste, devrait étre utilisée

pour déterminer la bioaccessibilit€ du mercure dans les sols contaminés.

Le CDI permet de se faire une idée du risque que représente le mercure dans de tels sols.
En supposant, pour un enfant de 2 a 6 ans, une ingestion quotidienne de sol de
100 mg/jour, une masse corporelle de 15,8 kg, une fréquence d’exposition de 0,5
(182 jour/an), une bioaccessibilité de 10%, une concentration de mercure dans le sol de
15 mg/kg, une durée d’exposition de 3 ans et un temps moyen d’exposition de 70 ans
(25567,5 jours), un enfant pourrait ingérer jusqu’a 2.107 mg Hg/kg/jour.
Comparativement, la dose de référence pour le chlorure de mercure (HgCl,), RfD est de
3.10" mg Hg/kg/jour. Ainsi, ’indice de danger vaudrait 0,07 %, ce qui est tres faible.
Méme pour un sol comme le CRM 025-050 ayant une bioaccessibilité de 70 % et une
concentration en mercure de 100 mg/kg, on obtient un CDI de 9,5.10° mg Hg/kg/jour,
ce qui correspond a un indice de danger de 3,2 %. Néanmoins, lorsque 1’on est en
présence d’un sol fortement contaminé (pouvant aller jusqu’a 11500 ppm), la
problématique devient tout autre. Le chapitre suivant fournit donc quelques

recommandations qui pourraient servir pour les prochaines études.
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CHAPITRE 6
RECOMMANDATIONS

Les recommandations qui font suite a cette étude portent sur trois aspects du projet. Tout
d’abord, il faudrait reconsidérer les méthodes in vitro CDM et IVG afin de s’assurer de
leur validité. Ensuite, il faudrait s’intéresser plus particulierement a la spéciation du
mercure dans les sols, ainsi que dans les solutions gastro-intestinales. Enfin, d’autres
sols et d’autres caractéristiques physico-chimiques pourraient étre étudiés afin d’obtenir
un éventail plus large du type de contaminations au mercure que 1’on retrouve dans les

sols.

Seule la méthode in vitro CDM a déja été utilisée pour estimer la bioaccessibilité du
mercure, alors que la méthode IVG a été€ employée pour déterminer la bioaccessibilité
d’autres métaux et métalloides (As, Cd, Pb...). Par ailleurs, aucune de ces deux
méthodes, ni aucune autre, n’a été validée avec des tests in vivo pour le mercure. Dans
cette €tude, des composés purs ainsi que des sols certifi€s ont été utilisés et les résultats
des deux protocoles ont €té comparés. C’est pourquoi, afin de pouvoir réellement statuer
sur la validité de ces méthodes, il serait judicieux d’avoir recours a des tests in vivo, qui
permettraient de mesurer la quantité de mercure en sortie du systeme gastro-intestinal ou
dans le sang. On pourrait également envisager de mettre en place, dans les méthodes in
vitro, une étape simulant I’absorption du mercure dans le systtme gastro-intestinal, par
exemple un gel pouvant adsorber le mercure, mais qui ne réagirait pas durant
I’expérience. De plus on pourrait également s’assurer que I’on simule bien les fluides
gastro-intestinaux d’un enfant avec les ajouts de bile, de pepsine et de pancréatine.
Eventuellement, on pourrait essayer d’optimiser ces ajouts afin d’étre plus proche de la
réalité. D’autres méthodes, comme la méthode SBRC, pourraient €galement étre
utilisées pour estimer la bioaccessibilité du mercure. Un point important de la validation
consiste également a appliquer les méthodes in vitro sur un plus grand nombre de sols.

En effet, cinq sols naturels ont ici €t€ utilisés, ce qui est peu représentatif et pourrait
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conduire a des interprétations erronées. En utilisant plus de sols (n > 5) qui proviennent
de terrains contaminés de diverses maniéres et a différents niveaux, ainsi qu’avec des
propriétés physico-chimiques différentes, on serait en mesure de comparer avec plus de
certitude les résultats de bioaccessibilité. Par exemple, on pourrait étudier des sols
contaminés prélevés dans des bacs a sable de certaines villes, la ol les enfants sont
susceptibles d’aller jouer souvent. Par ailleurs ces échantillons d’origines diverses
permettront de mieux rendre compte de toutes les especes de mercure et d’évaluer leur

devenir potentiel si elles venaient a &tre ingérées.

Ce projet aura également permis de confirmer I'importance de certaines propriétés
physico-chimiques des sols par rapport a la bioaccessibilité. Ainsi, le soufre sulfate et le
soufre sulfure sont fortement corrélés avec la bioaccessibilité. On a également montré
que la bioaccessibilité d’un sol diminue avec sa fraction fine (< 80 um). Cependant, il
existe d’autres parametres qui influencent la mobilité ou la solubilité du mercure dans
les sols, comme la teneur en chlorure, la CEC... Ces autres propriétés pourraient étre
étudiées afin de mieux comprendre les mécanismes de rétention ou de relargage des
différentes especes de mercure dans les sols. Certains résultats pourraient venir corréler
avec la bioaccessibilité, comme par exemple, dans le cas d’un sol ayant une CEC tres

élevée, la bioaccessibilité du mercure devrait étre tres faible.

La toxicité du mercure dépend essentiellement de sa spéciation. Par exemple si le
mercure est sous forme de sulfure de mercure, il est trés peu soluble et donc trés peu
bioaccessible. Si au contraire, le mercure est sous forme méthylée, il devient trés soluble
et donc trés bioaccessible. La spéciation du mercure est donc un parametre essentiel a
étudier lors de I’évaluation du risque pour un sol contaminé. Il serait donc intéressant de
connaitre la spéciation du mercure, non seulement dans le sol que 1’on €tudie, mais
également dans la solution gastrique et intestinale des méthodes in vitro. La
modélisation géochimique présentée dans cette étude est relativement basique, mais a
montré, sur un sol, que dans la phase intestinale de la méthode IVG, le mercure
solubilisé se trouvait reli€¢ essentiellement aux acides fulviques de la matiére organique

dissoute. Il serait également instructif de savoir si des processus de méthylation du
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mercure ont lieu durant la méthode IVG, ou dans I’estomac, en présence de bactéries.
Dans le cas ou il y aurait de la méthylation, I’ingestion de sol contaminé au mercure

pourrait devenir plus problématique et représenter un plus grand danger pour les enfants.

Toutefois, les résultats de cette étude tendent a montrer, pour le moment, que I’ingestion
de sol contaminé au mercure ne représente pas un grand danger pour les enfants. Il
faudrait néanmoins tenir compte de plus de phénomenes, notamment au niveau de la

spéciation du mercure dans le systeéme gastro-intestinal.
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ANNEXES

Annexe 1 — Description des méthodes in vitro CDM, IVG et SBRC

1. Méthode CDM

Barnett et al. (2001) décrivent la méthode CDM mise au point pour déterminer la
bioaccessibilité du mercure dans un échantillon de <ol donné. Cette méthode se déroule
en deux phases, avec tout d’abord une phase stomacale, suivie d’une phase intestinale.
0.37 g de sol, préalablement tamisé a 250 um, est placé dans un erlenmeyer contenant
500 ml d’eau dé€ionisée et désaérée ajustée a un pH de 2.5 grice a de I’acide

chlorhydrique.

Les échantillons sont ensuite agités continuellement a 30 rpm a température ambiante
(21°C). Le pH est controlé au bout de 10, 30 et 60 minutes et éventuellement réajusté.
Au bout de quatre heures d’agitation, le pH est noté et I’échantillon est mis au repos
pour 25 minutes. 50 ml de surnageant sont ensuite prélevé, filtrés a 0.45 pm et envoyés
pour analyse (méthode SW-846 7470) dans du dichromate de potassium agissant comme
conservateur. Cette premiere phase simule le passage du sol a travers I’estomac. Ensuite
50 ml d’eau déionisée sont ajoutés pour rétablir le ratio initial sol/liquide. Le pH est
ajusté & 6.5 en ajoutant de I’hydroxyde de sodium. L’agitation a 30 rpm est remise en
marche et le pH est controlé et éventuellement réajusté au bout de 10, 30 ou 60 minutes.
Au bout de quatre heure, le pH des €chantillons est noté avant que 50 ml de surnageant
soient prélevés par la méme méthode décrite précédemment. Cette seconde phase

simule le passage du sol a travers I’intestin.
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Figure 6.1 - Montage de la méthode CDM

2. Méthode IVG

La méthode IVG (in vitro gastro-intestinale) a été développée par Rodriguez et al.
(1999) dans le cadre de travaux sur la bioaccessibilit€ de 1’arsenic. Dans son article,
I’équipe a comparé plusieurs méthodes IVG qui different seulement par quelques
composants. Les procédures des différentes méthodes sont les mémes et consistent a
utiliser des récipients de 11 en verre comme réacteurs, a maintenir une température
constante de 37°C pour simuler la température interne du corps humain, a maintenir un
flux constant d’argon pour simuler les conditions anaérobies, et & maintenir une agitation
constante de 100 rpm pour simuler le mixage gastrique. Par ailleurs, le pH est

constamment contrdlé pour étre ajusté a la phase d’expérimentation.

Comme dans la méthode CDM, la procédure est partagée en deux étapes, une phase
gastrique a un pH faible, suivie d’une phase intestinale a un pH faiblement acide. La
diminution de pH se fait par ajout de HCI et ’augmentation de pH par ajout de NaHCOs.

Un adjuvant anti-mousse a été rajouté durant les deux phases afin de prévenir la
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formation de la mousse due a la diffusion constante d’argon dans la solution. 4 g de sol
(<250 pm) est mélangé a 600 ml de solution gastrique. Apres une heure de chaque
phase, un échantillon de 40 ml de solution est prélevé puis est centrifugé a 10000 rpm
pendant 15 minutes. Le liquide surnageant est ensuite récupéré puis filtré a travers un

filtre de 0,45 um acidifié a pH 2, avant d’étre analysé.

(1) Méthode in vitro gastro-intestinale (IVG)

Pour cette procédure, la phase gastrique est simulée par une solution de 0,15 M de NacCl
plus 1 % de pepsine de porc (Sigma Chemical Co., St Louis, MO, cat. No. 146518).
Quatre grammes de sols sont ensuite ajoutés a 600 ml de solution gastrique avec 200
grammes de pate sensé€s représenter la nourriture ingérée. Puis le pH de la solution est
ajust€ a 1,8. Ensuite, la phase intestinale est obtenue a partir de la phase gastrique en
ajustant le pH a 5,5 avec une solution saturée de NaHCO3. On ajoute ensuite 2,10 g
d’extrait de bile de porc (Sigma Chemical Co., St Louis, MO, cat. No. B8631) et 0,21 g
de pancréatine de porc (Cat. No. P1500).

(2) Méthode in vitro gastro-intestinale avec adsorption (IVG-AB)

Cette seconde procédure est réalisée pour voir si ’on peut simuler une étape
d’absorption par des aliments des contaminants dans Iintestin. La méthode est
exactement la méme que décrite précédemment dans la méthode IVG, avec pour seule
différence I’ajout, lors de la phase intestinale, d’un gel d’hydroxyde de fer amorphe
fraichement préparé. Ce gel sert d’adsorbant durant la phase intestinale en trempant
entirement dans la solution. A la fin de la phase, le gel est placé dans un erlenmeyer

pour dessorber le contaminant.

(3) Méthode 1VG de Pouschat et Zasury (2006)

Pourschat et Zagury ont décrit en 2006 leur procédure IVG, qui ne différe de la méthode
IVG (1) que sur quelques points. Aucune pate n’est ajoutée pour simuler la nourriture
ingérée et les volumes des solutions et des ajouts sont moins importants, mais restent

€gaux en concentration et le ratio solide/liquide est conservé.



Figure 6.3 - Disposition des instruments utilisés pour la méthode IVG
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3. Méthode SBRC

Le principe de la méthode SBRC (Kelley er al., 2002) est le méme que les deux
précédentes, a savoir simuler le passage d’un sol a travers I’estomac puis 1’intestin d’un
enfant. Toute I’expérience se déroule dans un bain d’eau a 37°C. Le fluide d’extraction
est une solution de 1,91 d’eau déionisée a laquelle on a ajouté 60,06 g de glycine.
Ensuite, on abaisse le pH de cette solution a 1,5 a I’aide de HCI concentré. Puis on ajuste

le volume de la solution a 2 I afin d’avoir une concentration en glycine de 0,4 M.

On place ensuite dans dix échantillons 100 ml du fluide d’extraction plus 1g de sol
contaminé. Les échantillons sont ensuite agités a 30 rpm pendant une heure pour simuler
la phase gastrique. A la fin de la premiére phase, on collecte 5 mL de solution que 1’on

conserve avec de I’acide nitrique pour analyse.

La phase intestinale débute lorsque I’on a rajout€¢ du NaOH pour monter le pH a 7 ainsi
que 175 mg de bile et 50 mg de pancréatine. La durée pour la phase intestinale est
ensuite de 4 heures. Finalement on filtre 15 ml de la solution avec un filtre de 0,45 um.

Avant I’analyse, il faut stocker tous les échantillons a une température de 15°C.
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Annexe 2 — Article soumis en tant gue co-auteur

1. Title

Influence of mercury speciation and fractionation on bioaccessibility in soils

2. Author and co-authors
Gérald J. Zagury, Christophe Bedeaux, and Bruno Welfringer

Department of Civil, Geological and Mining Engineering, Ecole Polytechnique de
Montréal, Montréal, Québec, Canada, H3C 3A7

3. Abstract

Ingestion of contaminated soils by children during hand to mouth activities can be a
significant exposure pathway to toxic chemicals. Bioaccessibility, which corresponds to
the fraction of an ingested contaminant dissolved in the gastro-intestinal tract and
potentially available for absorption, can be determined by in vitro extractions and give a
conservative value of relative oral bioavailability. The goal of this study was to
investigate the validity of the CDM in vitro extraction protocol, developed by Camp
Dresser and Mc Kee, by assessing the influence of soil properties and Hg fractionation
on bioaccessibility. Mercury bioaccessibility was determined in two pure mercury
compounds, two reference materials (a soil and a sediment), and three field-collected
contaminated soils. Soils and reference materials were characterized and a sequential
extraction procedure was applied to the samples. Bioaccessibility of HgCl, was 99.8% in
the gastric phase and 88.6% in the intestinal phase, whereas bioaccessibility of HgS was
lower than 0.01%. In field-collected soils A, B, M and, in ERM®- CC580, mercury
bioaccessibility was lower than 3.2 % (below detection). In contrast, CRM 025-050 had
a high Hg bioaccessibility (44.3% for gastric phase and 34.7% for intestinal phase).
Gastric and intestinal bioaccessibility values were positively correlated with sulfate

content in soils (r = 0.99, p < 0.001 for both gastric and intestinal bioaccessibility). In
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field-collected soils and ERM®- CC580, the residual fraction represented near 100% of
the mercury recovered, with less than 2% of mercury being in the water soluble (F1) and
CaCl,-exchangeable (F2) fractions. In contrast, 46% of mercury in the reference material
CRM 025-050 was extracted in the CaCl,-exchangeable fraction. Results of the
sequential extractions were in agreement with bioaccessibility values, with the sum of
the water-soluble and CaCl,-exchangeable fractions (F14+F2) highly correlated with
intestinal bioaccessibility values (r = 0.99, p < 0.001). Hence, the sequential extraction
procedure used in this study could be a simple means to help validate mercury

bioaccessibility.

Keywords: mercury; in vitro oral bioavailability; bioaccessibility; soils;

reference materials; fractionation; speciation.

4. Introduction

Ingestion of contaminated soils by young children during hand to mouth activities can be
a significant exposure pathway to toxic chemicals (Revis NW et al. 1990, Paustenbach et
al. 1997, U.S. EPA 1997, Pouschat and Zagury 2006). In an exposure assessment to
mercury of inhabitants near an Hg-contaminated site, children between 1 and 4 years old
were more at risk regarding intoxication with mercury than other groups of age. In this
study, soil ingestion was the major exposure pathway, before consumption of garden
vegetables and inhalation of mercury (NuBlein et al. 1995). A speciation study of
mercury present at a site is needed prior to conducting any bioavailability studies
(Kelley et al. 2002). If elemental mercury (HgO) is present in high concentrations at a
site, the relative importance of the inhalation exposure is likely to outweigh the oral
exposure route. Moreovér, elemental mercury’s absorption through the gastro intestinal
tract is very low (< 0.01%) (USEPA 1997, Counter and Buchanan 2004). Even though
absorption of methyl mercury through the gastro intestinal tract is supposed to be almost
complete (Canady et al. 1997), methyl Hg is generally a minor fraction in contaminated

soils and not a significant risk in the soil ingestion exposure pathway (Barnett and
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Turner 2001). On the contrary, ingestion of inorganic Hg in soil by children can be a
significant exposure pathway (U.S Department of Energy 1994). Once ingested, the
main target of divalent mercury is kidneys and toxicity is caused by its bonding property
to sulphur containing groups, like thiols, presents in critical enzymes and some protein

structures.

Reference doses for ingestion are only available for methyl mercury and mercuric
chloride but not for mercury-contaminated soils. Consequently, soil remediation goals
calculated using absorption factors of pure mercury compounds might lead to an

overestimation of risks and cleaning costs (Davis et al. 1997, Paustenbach et al. 1997).

The exposure to a contaminant is controlled by its bioavailability, the fraction of an
ingested compound that reaches the systemic circulation. Bioaccessibility refers to the
fraction of this compound desorbed from the soil and dissolved in the gastrointestinal
tract (Davis et al. 1997, Schoof and Nielsen 1997, U.S. EPA 2007). To our knowledge,
only one in vivo study has attempted to estimate the oral bioavailability of native
mercury in soil (Revis N et al. 1989a, Revis NW et al. 1990). Unfortunately, this study
using adult mice was not able to provide a reliable estimate of relative bioavailability
because of study design limitations (Paustenbach et al. 1997, Kelley et al. 2002). Most
other in vivo mercury bioavailability studies were performed using pure mercury
compounds, like mercuric chloride or mercury nitrate, added to milk, water, or food.
Many review papers about bioavailability and bioaccessibility of mercury in soil stress
the need to develop a cost-effective protocol to estimate bioavailability of mercury in
soils (Canady et al. 1997, Schoof and Nielsen 1997). In the absence of reliable in vivo
data, in vitro estimates of bioaccessibility can be good surrogates for setting risk based
remediation goals, as they can provide conservative estimates of the relative oral
bioavailability (Schoof and Nielsen 1997). The most relevant study of mercury
bioaccessibility in contaminated soils was conducted with floodplain soils from the East
Fork of Poplar Creek (EFPC) in Oak Ridge, TN (Barnett and Turner 2001). This study
used an in vitro extraction protocol (CDM method) previously used by Camp Dresser

and Mc Kee Inc. (1992) in a risk assessment at another contaminated site. The average
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mercury bioaccessibility in the 20 soil samples from the EFPC in Oak Ridge was about 5
%, whereas the bioaccessibility of mercuric chloride was 100 % and less than 1% for
mercuric sulphide (cinnabar and metacinnabar) (Barnett and Turner, 2001). In different
soil samples collected at the same site, mercury was predominantly found in the
inorganic form and mercury sulphide and elemental mercury were the dominant species

presents in soils (Revis NW et al. 1989b, 1990, Barnett et al. 1995).

In vitro assays that simulate gastrointestinal conditions can be used to estimate
bioaccessibility of metals in contaminated soils (Ruby, 2004; Pouschat and Zagury,
2006; 2007). However, in vitro methods should ideally be validated with in vivo studies
using an appropriate animal model (Zagury, 2007). Schoof and Nielsen (1997) and
Kelley et al (2002) provide a frame work for researchers interested in designing site
specific in vivo studies for mercury oral bioavailability. In the absence of in vivo data, in
vitro studies can partially be validated by studying the mercury binding forms in soils

and by testing pure mercury compounds, and certified reference materials.

The objective of this study is to further investigate the soundness of the in vitro
gastrointestinal protocol (CDM method) used for the EFPC site (Barnett and Turner
2001), and to assess the influence of mercury speciation and fractionation on
bioaccessibility. Bioaccessibility of mercury in two pure mercury compounds (HgCI2
and HgS) was determined, and the results were compared to those previously published
(Barnett and Turner 2001). Hg bioaccessibility was then assessed in pure mercuric
chloride dispersed in kaolin, in two certified reference materials (CRM 025-050 and
ERM®- CC580) and in three field-collected soils. The influence of soil properties on Hg
bioaccessibility was investigated, and finally, a recently developed and validated
sequential extraction procedure (Neculita et al. 2005) has been applied to the two
reference materials, and to the three surface soils to link Hg fractionation with

bioaccessibility.
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5. Material and methods

Samples

Two pure mercury compounds (mercuric chloride and mercuric sulphide), one sample
prepared by mixing mercuric chloride with kaolin, two certified reference materials
(CRM 025-050 and ERM®- CC580), two surface soils (A and B) collected near a chlor-
alkali plant in Eastern Canada and one soil collected near a gold mine in Quebec (soil
M) were tested for mercury bioaccessibility. ERM®- CC580 is a sediment sample and
CRM 025-050 is a certified soil sample originating from a contaminated site located in

the Western United States.

Pure mercury compounds, mercuric chloride mixed with kaolin (see Neculita et al. 2005
for details), and the certified reference materials were used without pre-treatment.
Surface soils A, B, and M were air dried at room temperature, slightly crushed to
segregate soils particles and sieved to <2 mm. Then, a fraction of each soil was sieved to
<250 um. Soils samples A, B, and M were stored in HDPE containers at 4°C, and
certified reference materials were kept in their original container at 4°C before

utilization.

Soil characterization

Surface soils A, B, M (sieved to <2 mm), and the certified reference materials were
characterized for pH, water content, total sulphur, sulphate content, total carbon, total
organic carbon, and particle-size distribution. The pH was measured in deionised water
using a solid to liquid ratio of 1:2 according to the method of the Canadian Society of
Soil Science (Carter 1993), with a pH combination electrode with Single-Junction
Ag/AgCl reference (Accumet 13-620-285). Moisture content was determined at 45°C to
minimize Hg volatilization during drying (Maserti and Ferrara 1991, Sakamoto 1995).
Total carbon and total sulphur were measured by high temperature combustion with an
induction furnace (LECO, St. Joseph, MI). Total organic carbon was analyzed after

treatment with phosphoric acid according to Standard Method 5310B (Clesceri et al.
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1999). Total inorganic carbon was calculated by the difference between total carbon and
total organicicarbon. Sulphate content was measured by spectrophotometry following an
HCl digestion according to method EPA-600/2-78-054 (Sobek et al. 1978). Particle size
analysis of bulk surface soils was performed according to ASTM Method D422-63
(American Society for Testing Materials 2002). Surface soils were classified as clay (<2
um), silt (2 pm — 50 um), sand (50 um — 2 mm) and gravel (>2 mm) according to the
USDA soil survey manual (Soil Survey Division Staff 1993).

Total mercury

Total concentration of Hg in soils was determined following an acid digestion scheme
(Akagi and Nishimura 1991, Neculita et al. 2005). One gram of sample
(1.000 £ 0.005 g) was weighed and placed in a 100 ml volumetric flask and 2 ml of
HNOj3, 10 ml of H,SO4 and 2 ml of HC1O4 were added. For ERM®-CC580, only 0.5 g
of material was used for total Hg determination. The digestion was performed at 250°C
on a hot plate (Corning [Corning, NY] PC 320 model) for 1 h, and allowed to cool at
room temperature. The digest was filtered (0.45 um) and diluted with deionized water to
100 ml. Total Hg was measured by cold vapor atomic absorption spectrometry
(CVAAS) according to method MA. 200 - Hg 1.0 (CEAEQ 1997). The detection limit
for Hg in the liquid phase was 0.1 pg/l.

Accuracy and precision of the digestion procedure for total Hg analysis were also
verified in triplicate using the certified reference material ERM®-CC580 and soil
CRM 025-050. The reference values are 132 mg/kg with an uncertainty of 3 mg/kg for
ERM®-CC580 (half-width of the 95% confidence interval of the mean) and
99.8 + 31.7 mg/kg for CRM 025-050. The mean concentrations measured in this study
were 111.0 7.3 mg/kg and 83.5 + 8.3 mg/kg for ERM®-CC580 and CRM 025-050

respectively. These concentrations are consistent with the certified values.
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Bioaccessibility of mercury in soils

Mercury bioaccessibility was determined in triplicates using the CDM method (Barnett
and Turner 2001). Briefly, 0.370 + 0.005 g of sample (<250 um for surface soil samples)
was added in a 1 | Erlenmeyer to 0.5 1 of deionized water previously adjusted to pH 2.5
with HC| and purged for 3 minutes with nitrogen. For the gastric phase (4 hours),
samples were shaken for 10 minutes at 125 rpm on a rotary shaker and the pH was re-
adjusted. Then, the solution was stirred continuously at 30 rpm until the end of the
gastric phase, while pH was re-adjusted to 2.5 0.1 after 30 and 60 minutes if needed.
Shaking was then stopped for 25 minutes to allow settling of samples and 50 ml were
collected for mercury analysis. For the intestinal phase (4 hours), 50 ml of deionized
water was first added to the solution and the pH was adjusted to pH 6.5 + 0.2 by NaOH,
and re-adjusted after 10, 30 and 60 minutes. The samples were then continuously shaken
at 30 rpm until the end of the intestinal phase. Shaking was again stopped during 25

minutes and 50 ml were collected for mercury analysis.

Bioaccessibility and exposure calculations

Mercury bioaccessibility in gastric and intestinal solutions was calculated by dividing
the mercury concentration (mg/kg) measured in the in vitro gastric solution and in the in
vitro intestinal solution by the total mercury concentration in soil (mg/kg) as described
by equations 1 and 2. For intestinal bioaccessibility calculation, mercury concentration
of the in vitro intestinal solution takes into account the amount of mercury removed at

the end of the gastric phase.

H H
%CDM G = —25 %100 (1) %BCDM I=—2L 100  (2)

Eoil Hg .

With:

%CDM G and %CDM I = bioaccessible fractions of mercury at the end of gastric and

intestinal phase respectively;

Hgsoil = total mercury concentration in soil <250 pm (mg/kg);
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Hg G and Hg I = mercury concentration (mg/kg) calculated from the values measured

(ug/L) in the in vitro gastric solution and in the in vitro intestinal solution respectively.

Sequential extraction procedure

The sequential extraction procedure was performed according to a validated method
used for chlor-alkali contaminated soils (Neculita et al. 2005). Mercury was separated
into fractions defined as water-soluble (F1), CaCl2-exchangeable (F2), organic (F3), and
residual (F4). The sequential extractions were performed using 2.000 £0.005 g of
weighed soil sample mixed with 20 m] of solvent in a 50 m] polypropylene centrifuge
tube. The tubes were thoroughly shaken for 2 h at 20 £ 2°C using a mechanical wrist-
action shaker. Between each of the successive extractions and rinses, the supernatant
was obtained by centrifuging at 12000 g (10,000 rpm) for 15 to 25 min at 10°C. Rinsing
steps consisted of washing the leached residues twice with deionized water (20 and 10
ml) for 15 min. The rinses were then added to the solvent extract from the same sample.
The combined supernatant was analyzed for Hg by CVAAS. The solid residue was used
in the next extraction step. The water-soluble fraction was extracted with deionized
water, whereas exchangeable Hg was extracted under slightly acidic conditions (pH = 5)
with 1 M CaCl2. The organic fraction was separated by successive extractions using
0.2 M NaOH and 4% CH3;COOH (v/v). The remaining Hg, considered as residual Hg
(F4), was obtained by adding the same reagents as for total Hg determination. Residual
Hg in digest and Hg concentrations in extracts were analyzed by CVAAS. All reagents

were ACS grade or better.

Statistical analyses

In order to investigate the relationships between soil properties, mercury fractionation,
and bioaccessibility, a correlation matrix and a principal components analysis (PCA)
were performed. For the PCA, the following variables were used: total mercury
concentration (Hg tot), pH, total carbon (TC), total organic carbon (TOC), sulphate
content (Sulf), percentage of fines (<80 pm), intestinal bioaccessibility (%CDM I), and
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sum of fractions F1 and F2 (%). The intestinal bioaccessibility (%CDM I) was used in
the PCA because gastric (%CDM G) and intestinal bioaccessibility are dependant
variables and Hg absorption occurs mainly in the intestinal tract (Rodriguez et al. 1999).
The sum of fraction F1 and F2 was also included in the PCA because these fractions are
the most likely to be bioaccessible. Even though the number of samples is limited, the
PCA enables a visualization of the correlation between the tested variables. Statistical

analyses were performed with the software Statistica version 7.

6. Results and discussion

Soils characterization

Particle size distribution

Based on the USDA classification system, the bulk surface soils A and B were classified
as clays. Soil A contained 32% of clay, 15% of silt, 17% of sand, and 36% of gravel
whereas soil B had 47% of clay, 21% of silt, 12.5% of sand, and 19.5% of gravel.
Soil M (silty loam) contained 6% of clay, 68% of silt, 26% of sand and no gravel.
According to the certificate of analysis (RTC 2006), CRM 025-050 is a sandy loam.
This reference material contains only 19% of fine particles (<80 um) whereas ERM®-

CC580 contains 84% of fine particles.

Total Hg and physicochemical properties

The physicochemical properties of the three surface soils A, B, M, and the two reference
materials are presented in Table 1. Mercury concentrations measured in the fraction
<250 um were 15.2 mg/kg, 6.6 mg/kg and 4.3 mg/kg for soils A, B, and M respectively,
whereas concentrations measured for the same soils in the fraction <2 mm were
14.1 mg/kg, 7.7 mg/kg and 2.6 mg/kg. These concentrations are higher than
concentrations found in European urban parks (from 0.015 mg/kg up to 6.3 mg/kg)
(Rodrigues et al. 2006) but lower than concentrations reported in other studies dealing
with soil contamination by mercury emissions from chlor-alkali plants (Zagury et al.

2006). For example, Hg concentrations ranging from 4.3 mg/kg up to 1150 mg/kg were
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reported in soils collected near a chlor-alkali plant (Bernaus et al. 2006) and a
concentration as high as 11500 mg Hg/kg was reported in a mixture of contaminated
alluvial deposits and solid wastes collected near a chlor-alkali plant (Neculita et al.
2005). The five study-samples were neutral to alkaline with a pH varying from 7.3 to
9.7. Total carbon in samples varied between 14 and 115 g/kg with the reference material
ERM®-CC580 having the highest total carbon content. Moreover, organic carbon
ranged between 2.0 and 37 g/kg. Soils A, B, and M had a low sulphur content (<2 g/kg),
whereas CRM 025-050 had the highest. In this certified sample, nearly 75% of the total
sulphur was present as sulphate. In summary, soil CRM 025-050 was different from the

other samples with its high sulphur content and its coarser texture.

Bioaccessibility

Mercury bioaccessibility results are presented in Table 2. For HgCl,, and CRM 025-
050, intestinal bioaccessibility values (pH = 6.5) were lower than gastric bioaccessibility
values (pH = 2.5). Bioaccessibility of the two pure mercury compounds, HgCl, and HgS,
was in good agreement with the values reported in the study of EFPC soils (Barnett and
Turner 2001). For HgCl,, gastric Hg bioaccessibility measured in this study was 99.7%
compared to 98%, and intestinal bioaccessibility was 89% compared to 81-83%. For
HgS, the maximum bioaccessibility value was lower than 0.01% in agreement with the
value reported by (Barnett and Turner 2001). These results demonstrate the
reproducibility of the CDM method when applied on pure mercury compounds.
Moreover they are in agreement with the relative water solubility of these compounds.
Water solubility of HgCl, is around 7 g/100 ml at 20°C-25°C (Agency for Toxic
Substances and Disease Registry 1999, John 1999, David 2002-2003) whereas cinnabar
or red mercuric (II) sulphide (HgS) is nearly insoluble in water (Ksp = 10782 10 107%7)
(Benoit et al. 1999). Mercury bioaccessibility of kaolin spiked with HgCl, was very
close to the bioaccessibility of the pure compound (Table 2). Mercury bioaccessibility of
soils and reference materials can easily be separated in two groups: ERM®-CC580 and

soils A, B, and M in one group (bioaccessibility of mercury lower than 3.2%), and soil
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CRM 025-050 in the other group (gastric bioaccessibility of 44.3%, and 34.7% for the
intestinal phase), which is more than ten times higher than the four former materials.
This difference may result from the physicochemical properties of CRM 025-050. It
must be remembered indeed that this reference soil sample is a sandy loam that exhibits
the lowest proportion of fines (19%). As reported for other elements, bioaccessibility in
soils is influenced by soil texture. For example, As bioaccessibility in chlor-alkali
contaminated soils was negatively correlated with clay content (r* = 0.43, p <0.05,
n = 12) (Pouschat and Zagury 2006) and Cu bioaccessibility was negatively correlated
with silt content (r* = 0.65, p <0.01, n=12) (Pouschat and Zagury 2007). From these
results and the results from EFPC field collected soil samples (Barnett and Turner, 2001)
it can be observed that Hg bioaccessibility in field collected soils is seldom higher than
5%. The influence of soil properties on Hg bioaccessibility will be discussed further in

the paper.

Mercury fractionation

The sequential extractions were performed in triplicate for all samples except for
ERM®-CC580 (n=2). During the sequential extraction procedure, an additional
determination of total mercury was performed. As shown in Table 3, recoveries were
satisfying (around 100%) and standard errors were low considering the volatility of
some mercury species in soils. In soils A, B, M, and ERM®-CC580, mercury was
mainly found in the residual fraction F4, while mercury in the other fractions was very
low (£1%). These results suggest a low mobility of mercury in these soils
(F1+F2+F3<2.2%) in agreement with the low bioaccessibility measured with the
CDM protocol. In contrast, for soil CRM 025-050, the CaCl,-exchangeable Hg (F2)
represented 45.8% of total mercury. Interestingly, this value is close to the gastric
bioaccessibility of mercury (44.3%), confirming the relatively important solubility of

mercury in this soil sample.
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Influence of soil properties and mercury fractionation on bioaccessibility

Figure 1 shows a projection of selected variables on the factorial plane (1, 2) obtained
following the principal component analysis. The two factors explained 88.3% of the
total variation. The variables strongly correlated with factor 1 (54.5% of the total
variation) were the proportion of fines (0.94), the intestinal bioaccessibility (-0.97), the
sum of fractions F1 and F2 (-0.97), the total sulphate content (-0.98) and the pH (0.55).
The figure shows that intestinal bioaccessibility (%CDM 1) increases with the sum of
fractions F1 and F2 (F14+F2) and the sulphate content but decreases with proportion of
fines and pH. Variables strongly correlated with factor 2 were soil total mercury (-0.92),
total organic carbon (-0.97), and total carbon content (-0.90). A multiple regression
(r* =0.97, p<0.03, n = 5) showed that total mercury in soils was strongly linked with

total carbon and total sulphur content (equation 3).

. Hg total = B1xTS + B2xTC +1 3)
WithB1 =7.22+1.25,B2=0.89+1.14,1=-18.07 £ 9.30

The only soil properties significantly correlated with bioaccessibility were total sulphur
content (r=0.97, p<0.01 for %CDM G, and r=0.96, p<0.01 for %CDM 1) and
sulphate content (r=0.99, p<0.001 for %CDM G, and r=0.99, p<0.001 for
%CDM I). This positive effect of sulphur content on Hg bioaccessibility was influenced
by the soil CRM 025-050 which has both the highest sulphate content and mercury
bioaccessibility. The presence of sulphur usually decreases mercury mobility, either by
fixing mercury to organic matter (especially humic acids) or by trapping it in the form of
mercuric (II) sulphide (Andersson 1979, Schuster 1991, Gabriel and Williamson 2004).
However in this case, the increase or mercury bioaccessibility could be explained by the
presence of mercuric sulphate (HgSOy4), a soluble mercury complex. In a speciation
study of mercury in soils contaminated by a chlor-alkali plant, HgSO4 was found to
constitute up to 20% of the total mercury present in soils, along with HgS(cinnabar),
HgO and corderoite (Bernaus et al. 2006). Additionally, in the presence of excess

sulphide (the molar ratio of S/Hg is equal to 893 for CRM 025-050), mercuric (II)
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sulphide can dissolve to form more soluble mercury complexes with sulphur, like
Hg(SH).’, HgS,H', HgS,> or Hg,SOH" (Paquette and Helz 1995, Benoit et al. 1999, Jay
et al. 2000, Drott et al. 2007). It has been demonstrated that when dissolved sulphide
increases in solution, dissolved mercury tend to increase as well (Benoit et al. 1999).
This relationship between sulphate content in soils and mercury bioaccessibility is
supported by the following correlations between sulphate content and fractions of
mobile mercury in soils (n=135): sulphate content was highly correlated with F1

(r=0.88, p <0.05), with F2 (r = 0.99, p < 0.001), and with F1+F2 (r = 0.99, p < 0.001).

As shown in Figure 1, intestinal bioaccessibility (%CDM I) was strongly correlated with
F14F2 (r=0.99, p<0.001), which indicates that Hg mobility assessed through
fractionation is in agreement with Hg bioaccessibility. These results suggest that the
water-soluble and exchangeable Hg fraction is a potentially good indicator of mercury

bioaccessibility in soils.

Exposure assessment from soil ingestion

In order to assess health risks associated with ingestion of Hg-contaminated soil,
conservative values of mercury intake can be estimated using bioaccessibility values.
Intestinal bioaccessibility should be used because Hg absorption occurs mainly in the
intestinal tract (Kelley et al. 2002). Considering a soil ingestion rate of 100 mg/d for
children under 7 years of age, a mean body weight (BW) of 15.8 kg for 2 to 6 years old
children (USEPA, 2006), an exposure frequency of 0.5 (182d/y), and the
bioaccessibility values shown in Table 2, a child exposed to soil A, B, or M could ingest
up to 4.7x10* ug Hg/kg (BW)/d. The hazard quotient, calculated by dividing the
chemical daily intake (4.7x10* ng Hg/kg (BW)/d) by the oral RfD for mercuric chloride
(3x107" ug Hg/kg (BW)/d) (USEPA, 1995) is 2.10™ for soils A and B. A child exhibiting
a pica behaviour with a soil ingestion rate of 10 g/d (USEPA, 2006) and exposed to soil
A, B, or M could ingest 4.7x107 ug Hg/kg (BW)/d, which would correspond to a hazard
quotient of 0.2. These partial results suggest that field-collected soils A, B, and M would

not represent significant health risks for children in case of ingestion.
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7. Conclusions

Bioaccessibility of mercury was lower than 3.2% for four of the five soils studied.
However, mercury in the reference soil CRM 025-050 had a gastric bioaccessibility of
44.3% and an intestinal bioaccessibility of 34.7%. Nevertheless, the potential oral daily
intake of mercury in field-collected soils, calculated using the bioaccessibility
determined in vitro, was much lower than the oral RfD for mercuric chloride. Intestinal
bioaccessibility increased with the sum of water-soluble and CaCl,-exchangeable
mercury fractions but decreased with pH and proportion of fines. Additionally, sulphate

content was positively correlated with mercury bioaccessibility in the five-study soils.

The results of the sequential extractions were in agreement with bioaccessibility values
measured using the CDM method. In soils A, B, M, and ERM®-CCS580, mercury was
mainly found in the residual fraction F4 (F1+F2+F3 <4.5% of total Hg), whereas in
CRM 025-050 which showed the highest Hg bioaccessibility, the CaCl,-exchangeable
Hg (F2) represented nearly 46% of total mercury. Overall, Hg bound to organic matter
was a minor fraction of total Hg. Moreover, mercury bioaccessibility was strongly
correlated with the sum FI1+F2 (r = 0.99, p < 0.001, n = 5). These results suggest that the
water-soluble and exchangeable Hg fraction is a potentially good indicator of mercury

bioaccessibility in soils.

Although the CDM protocol should be further tested for a broad range of field-collected
Hg-contaminated soils of different origin, the results are promising. Additionally, the
IVG or the SBRC protocol (Rodriguez et al., 1999; Kelley et al., 2002) which are
already validated against in vivo data for As, Pb, and Cd, should be compared with the
CDM protocol.
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10. Tables
Table 1 Physicochemical characteristics of soils (<2 mm) and reference materials
(n=3)
Total He ® Total Organic Total Sulfate Fines
& Carbon Carbon " Sulfur content <80 um
Samples pH

mg kg™ g.kg! of dry soil %
CRM 025-050 83.5+8.3 73+0.1° 141 +1.2 10.5£0.7 11.9+0.3 8.8£0.9 19
ERM®-.CC580 111.0+73 80=00" 1153%21 37.0+5.7 3.5+0.2 0.2+0.0 84
Soil A 152 +0.5 7.3x0.1 264 x£0.2 6.9 0.1 0.8 0.0 0.3+0.1 48
Soil B 6.6 £0.6 7.8+0.1 153+0.2 12.0+0.7 04+0.0 0.2x0.0 71
SoilM 43102 9.7+£0.0 25.1£09 2.0£0.2 1.8+0.1 0.1£0.0 84

* Total Hg determinations were performed on bulk reference materials and on

sieved (<250 pm) soil samples

®h=2
Table 2 Bioaccessibility of Hg in eight different samples measured by the CDM in
vitro method * (n = 3)
Samples Bioaccessible Hg Gastric ~ Bioaccessible Hg Intestinal
(%) (%)
HgCl, 99.7+7.3 88.6 £ 8.3
HgS 0.00 £ 0.00 0.01+£0.00
Kaolin + HgCl, 99.5+99 91.8+225
ERM®- CC580 <0.12° <0.13"
CRM 025-050 443+28 347+04
Soil A <0.93° < 1.02°
Soil B <2.11° <232°
Soil M <3.14° <3.15"

2 CDM method as used for EFPC study (Barnett and Turner 2001)

® MDL was 0.1 pg/L
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