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1. Aspects introductifs  

1.1 Candidat  

 

Aymeric Dabrin (41 ans) 

Chargé de Recherche Classe Normale (CRCN) 

INRAE – Institut National de Recherche en Agriculture, alimentation et Environnement 

Centre Lyon-Villeurbanne Auvergne-Rhône-Alpes  

Unité de Recherche RiverLy  

Equipe Laboratoire de Chimie des milieux aquatiques – LAMA (https://lama.inrae.fr/)  

5 rue de la Doua,  

CS 70077 69626 Villeurbanne Cedex, France 

Tel: 04 .72.20.10.53 

E-mail: aymeric.dabrin@inrae.fr 

 

Cursus  

 

2005-2009 Doctorat d’Université spécialité « Géochimie et écotoxicologie »  

Laboratoire des traceurs géochimiques et minéralogiques (TGM), UMR 5805 EPOC, 

Université de Bordeaux 1, France 

“Mécanismes de transfert des éléments traces métalliques et réactivité estuarienne. 

Cas des systèmes Gironde, Charente, Seudre et Baie de Marennes Oléron ” 

Directeur de Thèse : Gérard Blanc (Professeur, Bordeaux 1) 

Co-encadrant de thèse : Jöerg Schäfer (Maître de conférence, Bordeaux 1) 

 

Thèse soutenue le 12 Juin 2009, devant le jury constitué de : 

Wolfgang Ludwig, Professeur, Maître de Conférence à l’Université de Perpignan 

(Rapporteur) 

Philippe Négrel, CR au BRGM à Orléans (Rapporteur) 

Patrice Castaing, Professeur l’Université de Bordeaux 1 (Président du Jury) 

Frédérique Eyrolle, CR à l’IRSN de Cadarache (Examinatrice) 

Marina Coquery, DR au Cemagref de Lyon (Examinatrice) 

 

2004-2005  DEA Sciences de l’Environnement, Littoral et hauturier 

  Université de Bordeaux 1, UMR 5805 EPOC, France 

“Apports des métaux traces depuis les eaux souterraines vers la rivière et spéciation 

par dialyse d’équilibre sur le bassin versant du Riou Mort (Aveyron, France)” 

 

2004   DES (Diplôme d’études supérieures) 

Université de Bordeaux 1, UMR 5805 EPOC, France 

“Caractérisation de la composition géochimique des stream sédiments dans le bassin 

versant de Decazeville, Aveyron, France” 

 

1998-2004 1er et 2ème cycle Universitaire  

mailto:aymeric.dabrin@inrae.fr
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  Université de Bordeaux 1, France 

  2003 Maîtrise en Sciences de l’Environnement 

2002 Licence Sciences de la vie et de la Terre 

2001 DEUG Sciences de la vie et de la Terre 

 

Expérience professionnelle 

 

Depuis 2011 

Chargé de Recherche classe normale INRAE, UR Riverly 

Equipe « Laboratoire de chimie des milieux aquatiques » à Lyon-Villeurbanne, France 

Octobre 2009- Avril 2011  

Post-doctorat, INRAE, UR Riverly  

Equipe « Laboratoire de chimie des milieux aquatiques » à Lyon-Villeurbanne, France 

2003-2004 

 DES - Caractérisation de la composition géochimique en ETM des sédiments de rivière du 

 bassin versant de Decazeville (Aveyron) 

 Laboratoire de Géochimie et d’Ecotoxicologie des Métaux dans les systèmes Aquatiques, 

 UMR 5805 EPOC, Université Bordeaux 1 

 

Domaines de compétences 

 

Contaminants d’intérêts et matrices analysées : 

- Métaux traces : Li, Mo, Sb, Sn, Ag, Cr, Cd, Ni, Pb, Zn, As, Ni, Cu, Pb, U, Hg 

- Eléments « majeurs » : Fe, Mn, Al, Mg 

- Eaux de surfaces, sédiments, matières en suspension, biote 

- Partition, spéciation As et Hg (MeHg), disponibilité environnementale 

Campagnes terrain : 

- Prélèvements d’eau, de sédiments de surface, de carottes sédimentaires, matériel biologique 

(biofilms, crustacés), déploiement d’outils de mesures et d’échantillonnage (sondes, 

échantillonneurs passifs, préleveurs automatiques, centrifugeuse mobile et fixe, piège à 

particules, mesure de courant par ADCP) 

- Milieux : petits cours d’eau, rivières, estuaires, domaine côtier, sites miniers 

Approches méthodologiques : 

- Approches en microcosmes (eau/sédiments) 

- Confection et montage/démontage d’échantillonneurs passifs (DGT) pour mercure, arsenic, 

métaux cationiques 

- Extraction/conditionnement sédiment en boite à gants (conditions anoxiques) 

- Caractérisation des phases porteuses des métaux par extractions sélectives séquentielles 

- Extraction des acides volatils sulphides (AVS) et métaux simultanément extraits (SEM) 

- Séparation des métaux dissous et colloïdaux par ultrafiltration tangentielle 

- Spéciation des métaux par résines échanges d’ions avec prétraitement UV 

- Traçage de la bioaccumulation et processus par utilisation de traceurs métalliques mono-

isotopiques 

Chimie analytique : 
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- Analyses des métaux et du mercure dans différentes matrices : matières en suspension, 

sédiments, eaux, échantillonneurs passifs, organismes biologiques 

- Spectrométrie d’émission atomique, ICP-AES (Agilent Technologies 720-ES) 

- Spectrométrie de masse par plasma à couplage inductif ICP-MS avec cellule de collision-

réaction (Thermo XSeries II) 

- Spectrométrie de masse par plasma à couplage inductif de type triple quadrupôle, ICP-TQ-

MS (Thermo iCAP-TQ-MS) 

- Analyse du mercure par spectrométrie d’absorption atomique (AAS, DMA 80, Milestone), et 

par spectrométrie de fluorescence atomique (AFS, Mercur, Analytic Jena) 

- Spéciation du mercure par GC-ICP-MS (Thermo Trace GC Ultra - Thermo XSeries II), 

quantification par dilution isotopique 

- Spéciation de l’arsenic par HPLC-ICP-MS (HPLC 1100 Agilent Technologies -Thermo XSeries II) 

 

Enseignement 

 

2015   Université de Santiago au Chili (Pontificia Universidad Catolica de Chile, Santiago) 

Travaux dirigés et travaux pratiques sur l’échantillonnage passif - 3 heures, niveau 

Master  

2006-2008 Tutorat à l’Université de Bordeaux 1, France  

64 heures/an, DEUG et Licence 

  Océanographie, géologie, géochimie 

 

Encadrement 

 

Post-doctorant 

- Aurélie MAGNIER – Financement Irstea, 18 mois de janvier 2013 à septembre 2014. 

 

Doctorante 

- Laura KERGOAT – depuis Novembre 2019, financement Irstea. Réponse des communautés de 

la zone hyporhéique à une exposition simultanée au cuivre et au colmatage (directeurs de 

thèse Chloé BONNINEAU/Thibault DATRY, collaboration). 

- Céline BEGORRE – Octobre 2017 à février 2021, financement Irstea et Observatoire des 

sédiments du Rhône (OSR) - Université de Lyon 1. Origine des sédiments sur le Rhône : 

historique des apports et réactivité des traceurs (co-encadrement avec Marina COQUERY). 

- Marie BRETIER – Novembre 2015 à juin 2019, financement Irstea et Aquaref. Evaluation de la 

variabilité spatio-temporelle de la spéciation du mercure et de l’arsenic dans les eaux de 

surface par échantillonnage passif (co-encadrement avec Marina COQUERY et Frédérique 

BARBIER-BESSUEILLE). 

- Anne-Sophie LAMBERT - Décembre 2012 à Novembre 2015, financement Irstea. Influence 

d’une augmentation de la température sur la réponse des biofilms de rivière exposés au cuivre 

(Stéphane PESCE : directeur de thèse, co-encadrement avec Marina COQUERY). 

Master Recherche/Stage fin d’études Ingénieur 
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- Pascaline DIEUDE, 2020 – Université de Lyon 1. Echantillonnage des matières en suspension 

par piège à particules dans les rivières. Quel biais potentiel sur les concentrations et la 

transformation de la matière organique et des contaminants ? 

- Emeline FOURNIE, 2017 – Ecole de Chimie de Rennes. Développement d’une méthode 

d’extraction pour la détermination des espèces inorganiques de l’arsenic après 

échantillonnage passif.  

- Laurent COLONNETTE, 2016 – Université de Rennes. Détermination de l’origine des MES sur 

le Rhône : traitement des données granulométriques et confrontation avec les résultats 

géochimiques. 

- Marie BRETIER, 2015 – Université de Savoie Mont Blanc. Evaluation de l’origine des MES sur 

le Rhône à partir de la fraction résiduelle des particules. 

- Marie CHAPPEDELAINE, 2015 – Université de Pau. Spéciation de l’arsenic inorganique dans 

les eaux de surface d’un bassin viticole au moyen d’échantillonnage passif. 

- Rodolphe ETIENNE, 2012 – Ecole supérieure de chimie physique de Lyon (CPE). Evaluation de 

la variabilité spatiale des métaux à l’interface eau-sédiment par utilisation d’échantillonneurs 

passifs : influence de la bioturbation.  

- Olivia BERTRAND, 2008 – Université de Bordeaux 1. Réactivité et traçage géochimique des 

MES de l’estuaire de la Gironde jusqu’en zone côtière. 

 

Responsabilités et expertise 

 

Responsable du laboratoire des contaminants inorganiques au LAMA, INRAE 

Depuis 2015, animation du laboratoire composé d’une assistante ingénieure, une ingénieure 

d’étude, (± post-doc, thèses, stagiaires Master, contractuels de niveau assistant 

ingénieur/ingénieur…). 

 

Co-Animateur de l’Axe thématique « Flux polluants, Ecotoxicologie, Ecosystèmes – FEE » de la Zone 

Atelier Bassin du Rhône (ZABR)  

 Depuis Janvier 2021, co-animation avec Geneviève Chiapuisio (Univ. Savoie Mont Blanc-

 INRAE). 

 

Membre de jury de thèses : 

- Marie-Louise Tercier Waeber (16 novembre 2020, Genève), examinateur. Innovative sensing 

devices for in situ spatial and temporal monitoring of trace metals in aquatic systems : 

emphasis on potentially bioavailable metal species.  Jury : Eric Bakker, Vera Slaveykova, Joerg 

Schaefer et Aymeric Dabrin. 

 

Membre de comité de thèses : 

- Laura Kergoat (2019-2022), INRAE Lyon-Villeurbanne – Réponses structurelles et 

fonctionnelles des communautés microbiennes à des stress combinés dans la zone 

hyporhéique. 

- Bertille Bonneaud (2016-2019), INRAE Bordeaux – Développement de la o-DGT pour 

l’échantillonnage passif des micropolluants organiques. 
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- Amandine Morereau (2017-2020), IRSN - Reconstitution à partir d’archives sédimentaires des 

concentrations et des sources en radionucléides ayant transité dans le Rhône et la Loire au 

cours de l’ère nucléaire. 

- Ayanleh Mahamoud Ahmed (2015-2018), INRAE Lyon-Villeurbanne - Développement des 

approches PICT pour évaluer l’impact écotoxicologique des contaminants du sédiment sur les 

communautés microbiennes. 

- Violaine EMOURGEON (2011-2014), INRAE Antony – Estimation de la biodisponibilité des 

métaux particulaires : approches en laboratoire et in situ avec le modèle biologique Dreissena.  

 

Expertise  

  - Evaluation d’un projet IRGA « Initiatives de Recherche à Grenoble Alpes », 2021 

  - Evaluation d’un projet de thèse (Ifremer Nantes), 2015 

  - Evaluation de 2 projets dans le cadre de l’appel national “Chercheur d’avenir 2015” 

 

Evaluation d’articles scientifiques 

Science of the Total Environment (2), Environmental Pollution (1), Environnemental 

Sciences and Technology (1), Analyst (1), Environmental Science and Pollution 

Research (1), Environmental Chemistry (1) Marine Chemistry (1) 

 

Programmes de recherche 
 

2021-2023 Observatoire des Sédiments du Rhône (OSR-6) - co-animateur avec H. Lepage  

  (IRSN) de l’Axe B - Comprendre les sources et la dynamique des MES et des  

  contaminants particulaires dans le bassin du Rhône. 

 

2021-2022 Programme Agence de l’Eau Zone Atelier Bassin du Rhône AE/ZABR IDESOC -  

  Identification et caractérisation des sources de contaminants dans des   

  bassins versants d’usage mixte : approche intégrée, coordination M. Coquery  

  (INRAE). 

 

2021-2022 Programme Agence de l’Eau Zone Atelier Bassin du Rhône AE/ZABR PHARMATOX - 

  Dynamique des substances pharmaceutiques et conséquences écologiques en cours 

  d'eau agricole et urbain, coordination S. Pesce (INRAE). 

 
2019-2020  LabEx DRIIHM OHM – Dispositif de Recherche Interdisciplinaire sur les Interactions 

Hommes-Milieux - Vallée du Rhône – Projet CANADER, coordination H. Lepage (IRSN) 
et J.F. Rontani (MIO) 

 Caractérisation de la nature des particules transportées lors des étiages du Rhône. 
   
2010-2020  Convention AFB-AQUAREF-Irstea  

Expert en échantillonnage passif, échantillonnage sédiment/MES, évaluation des 
tendances de contamination. 

 
2017-2019  Programme Agence de l’Eau Zone Atelier Bassin du Rhône AE/ZABR ARCHEORHONE, 

coord. IRSN (F. Eyrolle) 
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2017-2019 Programme Agence de l’Eau Zone Atelier Bassin du Rhône AE/ZABR AE/ZABR 
COMMUSED, Coord. S. Pesce (INRAE, EMA) 

 
2017-2018 INSU EC2CO TRACES, Coordination M. Rossi (Université Savoie Mont Blanc) 

Transferts des contaminants métalliques dans l’environnement associés aux mines 
alpines abandonnées et évaluation de la réponse écotoxicologique des communautés. 

 
2015-2019 Programme de coopération ECOS Sud-CONICYT (Chili-France), coordination M. 

Coquery et P. Pasten 
Distribution, reactivity and transfer of metals/metalloids in surface waters of Andean 
rivers – an innovative and comparative approach for sustainable water management. 

 
2015-2020  Observatoire des Sédiments du Rhône (OSR) – OSR-4 (2015-2018) et OSR-5 (2018-

2020), coordination de 2 actions. 
 
2013-2015  INSU EC2CO – Programme national, Coordinateur 

ECHARDE – Spéciation des espèces de l’arsenic dissous dans un bassin versant viticole. 
 

2013-2015  ANR CESA – coordination N. Mazzella (Irstea Bordeaux) 
POTOMAC- Potential Toxic in continental aquatic environment:  passive sampling of 
pesticides and relations exposition/impacts on biofilms. 

 
2013-2015 ANR CESA – coordination O. Geffard (Irstea Lyon) 

GAMMA – Variability, adaptation, diversity and ecotoxicology of Gammarids. 
 
2012-2013  Projet RUC 312 – Convention Irstea-Total (coord. M. Coquery) 

Caractérisation de la spéciation des métaux dans les effluents d’une raffinerie 
pétrolière.  

 
2009-2012  ANR ECOT – DIESE - Coordinateur de tâche 

Diagnostique de l’écotoxicité des sédiments. Coordinateur J.F. Ferrard (University of 
Metz) 

 

2007-2009 INSU EC2CO Ecodyn Cytrix VOTR-TRAM 

Rôle des VOies TRophiques sur le TRAnsferts de polluants Métalliques en zone 

côtière ostréicole. Coordinateur G. Blanc. 

 

2005-2009  Programme de l’Agence de l’eau Adour Garonne « Défi Cadmium », Coordination G. 

Blanc 

Contamination du continuum fluvial Lot-Garonne-Gironde, de l’Aveyron jusqu’à 

l’estuaire de Gironde. 

 

Bilan valorisation 

 
Publications internationales/nationales 

34 articles publiés (Tableau 1) 

1 article accepté 

Plus de 35 rapports d’études  
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Tableau 1 : Tableau récapitulatif de la chronologie des publications (*Encadrement ou co-encadrement de Thèse/Stage). 

 

 

1.2 Positionnement scientifique et contexte de la candidature à l’HDR  

 

La rédaction de ce document fait suite à 15 années écoulées dans le monde de la recherche 

environnementale et a pour but de faire un bilan et surtout une synthèse de cette période de ma vie 

professionnelle. La compréhension, la découverte et le fonctionnement de notre environnement ont 

toujours été une passion et ont largement guidé mes choix de formation dès le lycée. C’est ainsi 

qu’après mes premières années universitaires en Science de la Vie et de la Terre, j’ai suivi une 

formation en Environnement et Océanographie avec toutefois l’envie d’obtenir assez rapidement un 

emploi dans le domaine. C’est à la suite de plusieurs échecs pour intégrer un Master professionnel que 

Année Revue FI 2018 Place auteur

M1 2007 Water Research 7.9 3 sur 5

M2 2008 Environmental Pollution 5.7 3 sur 12

M3 2009 Journal of Environmental Monitoring 2.7 5 sur 9

M4 2009 Applied Geochemistry 2.9 4 sur 6

M5 2009 Estuarine, Coastal and Shelf Science 2.6 5 sur 5 *

M6 2009 Estuarine, Coastal and Shelf Science 2.6 1 sur 9

M7 2009 Marine Chemistry 2.7 4 sur 6

M8 2010 Estuarine, Coastal and Shelf Science 2.6 4 sur 7

M9 2012 Science of the Total Environment 5.6 1 sur 6

M10 2012 TrAC - Trends in Analytical Chemistry 8.4 3 sur 15

M11 2013 Applied Geochemistry 2.9 1 sur 3

M12 2014 Continental Shelf Research 2.1 1 sur 5

M13 2015 Environmental Science and Pollution Research 2.9 6 sur 6 *

M14 2015 Environmental Science and Pollution Research 2.9 3 sur 6

M15 2016 Environmental Pollution 5.7 1 sur 11

M16 2016 Environmental Pollution 5.7 2 sur 7 *

M17 2017 Journal of Hazardous Materials 7.6 4 sur 6

M18 2017 Environmental Toxicology and Chemistry 3.4 4 sur 6

M19 2017 Science of the Total Environment 5.6 2 sur 7 *

M20 2018 Environmental Science and Pollution Research 2.9 5 sur 8

M21 2018 Houille Blanche 0.1 10 sur 12

M22 2018 Frontiers in Microbiology 4.3 6 sur 6 *

M23 2018 Frontiers in Microbiology 4.3 4 sur 5

M24 2018 Science of the Total Environment 5.6 5 sur 8 *

M25 2019 Techniques - Sciences - Methodes 0.3 2 sur 3

M26 2019 Science of the Total Environment 5.6 2 sur 4 *

M27 2020 Environmental Science and Pollution Research 2.9 6 sur 8

M28 2020 Chemosphere 5.1 2 sur 6 *

M29 2020 Reviews of Environmental Contamination and Toxicology 7.0 4 sur 14

M30 2020 Chemosphere 5.1 6 sur 7

M31 2020 Environment International 7.9 3 sur 9

M32 2020 Data in Brief 1.0 3 sur 9

M33 2021 Chemosphere 5.1 3 sur 7

M34 2021 Journal of Soils and Sediments 2.7 1 sur 8*
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je suis allé taper à la porte de Gérard Blanc (Equipe TGM1, Université Bordeaux 1, UMR CNRS EPOC 

5805) pour obtenir quelques adresses et conseils pour mon futur. Suite à cette entrevue, Gérard Blanc 

m’a proposé un contrat d’environ un an (2004) pour effectuer une étude de la contamination 

métallique des sédiments du bassin minier de Decazeville. J’ai basculé dans le monde de la recherche 

en acceptant cette proposition et explique ce pourquoi je suis en train de rédiger ce document d’HDR. 

En effet, c’est suite à ce contrat que Gérard Blanc et Jorg Schaefer m’ont convaincu de faire un DEA 

(actuel Master 2 Recherche) pour poursuivre les travaux initiés, et d’effectuer une thèse (2005-2009). 

Je me suis ainsi spécialisé dans l’échantillonnage des métaux traces dans les eaux de surface (rivières, 

estuaires et côtières), au conditionnement et à la préparation des échantillons dans diverses matrices 

(eaux, sédiments, matières en suspension, biote) en vue de leur analyse par différentes techniques 

analytiques. 

Suite à mes travaux de thèse j’ai diversifié mes approches au travers d’un contrat Post-doctoral 

(18 mois) au LAboratoire de chimie des Milieux Aquatiques (LAMA) du centre Irstea Lyon 

(anciennement Cemagref, UR MAEP2), supervisé par Marina Coquery (LAMA) et Jean-Louis Roulier de 

l’équipe Ecologie Microbienne Aquatique (EMA). J’ai ensuite postulé au concours de Chargé de 

Recherche et j’ai intégré le laboratoire des contaminants inorganiques du LAMA en 2011 (Figure 1). 

 

 

Figure 1 : Chronologie de mon parcours, de mes activités d’animation et d’encadrement. 

 

Difficile de ne pas évoquer la structuration scientifique qui était en place à mon arrivée en 2011, à 

savoir une animation et une évaluation HCERES3 organisée à travers les Thèmes de Recherche (TR). 

Ces TR présentaient une structuration transversale, regroupant différentes équipes des divers centres 

                                                           
1 Traceurs Géochimique et Minéralogiques 
2 Milieux Aquatiques, Ecologie et Pollutions 
3 Haut Conseil de l’évaluation de la recherche et de l’enseignement supérieur 
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d’Irstea. Ainsi, lors de mon recrutement, j’étais rattaché scientifiquement au TR BELCA4, animé par 

Jeanne Garric et regroupant trois équipes de Lyon, une équipe à Bordeaux et une équipe à Antony. Ce 

TR était centré sur les réponses écotoxicologiques des communautés microbiennes, des macrophytes, 

des invertébrés ou des poissons à une exposition à un stress chimique, ce qui en faisait un TR dans 

lequel les chercheurs des différentes équipes d’écotoxicologie étaient pleinement impliquées. Au-delà 

du fait qu’il était peut-être plus difficile de montrer l’intérêt de développer des outils ou des méthodes 

en chimie environnementale dans un TR clairement tourné vers l’écotoxicologie, c’est surtout le 

manque de cohésion entre les chercheurs du LAMA qui s’en faisait ressentir. En effet, en 2017, les cinq 

chercheurs de l’équipe (Marina Coquery, Matthieu Masson, Cécile Miège, Christelle Margoum et moi-

même) étions encore répartis dans trois TR différents (les TR BELCA et ARCEAU5 du département EAU 

et le TR TED6 du département ECOTECH). Cela sous-entendait de jongler au quotidien sur trois 

documents de programmation de TR, trois évaluations HCERES, sans jamais pouvoir mutualiser nos 

efforts sur un projet d’équipe commun, puisque les objectifs de chacun étaient disséminés dans ces 

TR, aux objectifs clairement contrastés. Depuis fin 2017, la structuration scientifique d’INRAE repose 

désormais sur les unités de recherche (UR) et c’est dans le cadre de l’UR RiverLy (Figure 2) que je mène 

mes travaux,  regroupant six autres équipes sur le centre de Lyon-Grenoble Auvergne-Rhône-Alpes. 

Cette structuration me semble plus adaptée, notamment pour l’animation scientifique au quotidien, 

mais aussi et surtout elle permet de fédérer les compétences d’écotoxicologiques, de microbiologistes, 

d’écologues, d’hydrologues, d’hydrauliciens et de chimistes autour d’un objet commun à savoir les 

cours d’eau.  

 

                                                           
4 Ecotoxicologie et Bioindication des Milieux Aquatiques 
5 Aléas et risques liés au cycle de l’eau 
6 Technologies et procédés pour l'eau et les déchets 
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Figure 2 : Axes thématiques et équipes de l’unité de recherche RiverLy d’INRAE Lyon-Grenoble Auvergne-Rhône-Alpes. 

 

Dans cette introduction, il est important de rappeler les conditions idéales de mon recrutement en 

2011, que ce soit d’un point de vue humain ou en terme de moyens matériels. En effet, lors de mon 

arrivée au LAMA en 2011, la première chose qui m’a frappé, c’est tout le système qualité qui entoure 

la gestion de l’analyse des échantillons au LAMA. De la demande d’analyse jusqu’au rendu des 

résultats, il y a une traçabilité irréprochable des échantillons et toutes les données sont consultables à 

posteriori. C’est peut-être très surprenant, mais ce fonctionnement me semble peu courant pour des 

laboratoires de recherche qui génèrent de la donnée. De plus, avec notre déménagement en 2012 

dans de nouveaux locaux sur le site CLEA7 de Lyon–Villeurbanne, nous avons intégré des locaux équipés 

de matériel de pointe (salle blanche, salle de pesée sécurisée, …) pour la préparation et l’analyse des 

échantillons environnementaux. C’est aussi l’organisation, les diverses compétences analytiques et le 

recul d’un point de vue hygiène et sécurité de tout le personnel technique du LAMA qui en fait un lieu 

idéal pour débuter sa carrière en tant que jeune chercheur. Mais c’est également une chance d’avoir 

intégré une équipe dans laquelle les autres chercheurs ont une volonté commune de mettre en avant 

la science et un projet scientifique commun. Ainsi, avec tout le personnel technique (7 personnes), 

avec les arrivées de Matthieu Masson (2014) et Sylvain Merel (2019) en tant que chercheurs et avec 

tous les thésards, stagiaires et personnels temporaires de passage, je pense que les conditions de 

travail au LAMA sont stimulantes et surtout très agréables au quotidien, et cela n’a pas de prix. Mes 

neufs années en tant que chargé de recherche au LAMA, l’encadrement de mes deux premières thèses 

(Marie Bretier 2015-2019 et Céline Bégorre 2017-2021), l’animation du laboratoire des contaminants 

                                                           
7 Cité Lyonnaise de l’Environnement et de l’Analyse 
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inorganiques débutée en 2015, mais aussi et surtout les recommandations faites par le comité 

d’HCERES en début 2019, m’ont ainsi clairement incité et motivé à réaliser un bilan de mes travaux de 

recherche et de me projeter sur mes perspectives, afin d’obtenir mon HDR. 
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2. Synthèse des travaux 
 

2.1 Contexte scientifique 
 

2.1.1 La surveillance des milieux aquatiques  

 

Depuis mes débuts dans la recherche, mes travaux portent sur les milieux aquatiques et s’inscrivent 

dans la dynamique législative de la France et des états membres de l’Union Européenne pour préserver 

et restaurer les masses d’eau. Cette dynamique s’est traduite par l’élaboration de la Directive Cadre 

sur l’Eau (DCE, 2000), imposant le retour à un bon état chimique et écologique des masses d’eau pour 

2015 (avec possibilité de proroger deux fois cette date en 2017 et 2021 avec une dernière échéance 

pour la réalisation des objectifs fixée à 2027). Pour évaluer la qualité des masses d’eau, un dispositif 

de surveillance a été mis en place pour chacun des grands bassins hydrographiques, afin de déterminer 

les concentrations des diverses substances réglementées, représentant un risque potentiel pour 

l’environnement aquatique. Ces cycles de surveillance sont organisés sur des périodes de 6 ans, au 

terme desquels la liste des substances est révisée suite à des campagnes exploratoires et la 

hiérarchisation des substances à enjeux, notamment en fonction des spécificités des territoires. Ainsi, 

au niveau national et dans le deuxième cycle  de la surveillance en cours (2016-2021), ce sont près de 

53 substances qui sont suivies pour l’évaluation de l’état chimique (substance prioritaires communes 

aux états membres), 31 polluants spécifiques de l’état écologique (définies par chaque état membre 

et propre à chaque bassin) et plus d’une centaine de SPAS8 (définies au niveau français). Au-delà de 

cette mise à jour perpétuelle de la liste des substances à analyser effectuée au travers du réseau de 

surveillance prospectif (RSP), ce sont aussi et surtout un certain nombre d’enjeux qui émergent : quel 

type de matrice à privilégier pour l’analyse des diverses substances (eau, sédiment, biote) ? Quels 

outils innovants pour un meilleur échantillonnage (échantillonnage passif, préleveurs intégratifs) ? 

Quelles méthodes à privilégier pour mieux évaluer les tendances temporelles et spatiales de 

contaminations ?  

C’est donc dans ce contexte très général que s’inscrit l’ensemble de mes travaux de recherche qui vise 

principalement à mieux évaluer l’occurrence, les concentrations, le devenir et le transfert des 

contaminants dans les milieux aquatiques, avec comme contaminants modèles, « les éléments traces 

métalliques ». 

 

 

 

                                                           
8 Substances pertinentes à surveiller 
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2.1.2 L’analyse des premiers contaminants dans les milieux aquatiques : ou l’avènement 

d’un style musical  

 

Au sein de ce listing de substances, sans cesse élargi pour l’évaluation de la qualité des eaux de surface, 

nous pouvons distinguer trois grandes familles :  

- Les macro-polluants comme l’azote, le phosphore en lien direct avec les apports liés à 

l’agriculture 

- Les substances organiques, regroupant des pesticides, médicaments, hormones, 

organochlorés, … 

- Les substances inorganiques, regroupant ce qu’on appelle plus communément les métaux et 

les métalloïdes comme le cadmium (Cd), le mercure (Hg), le nickel (Ni), le plomb (Pb), ou 

l’arsenic (As)… 

C’est précisément sur cette dernière famille que mes travaux de recherche se focalisent. 

Contrairement aux substances organiques synthétisées par l’homme, les éléments traces métalliques 

sont naturellement présents à la surface terrestre, mais ce sont les activités anthropiques (extraction 

minière, combustion charbon, additif dans les carburants…) qui ont très fortement modifié leurs 

concentrations et leurs cycles dans les milieux aquatiques. Aussi, et toujours en opposition aux 

substances de synthèse (excepté pour certaines comme les PCB, DDT ou lindane), ces contaminants 

ne sont pas dégradables et sont donc susceptibles, une fois introduits dans les systèmes aquatiques, 

de s’accumuler dans certains réservoirs comme les sédiments ou d’être transportés sur de très longues 

distances depuis leur zone d’émission. Ainsi, Schwarzenbach et al. (2006) a évalué que les apports en 

métaux (Zn, Cr, Ni, Pb, Cu, Cd et Hg) dans les systèmes aquatiques et liés aux activités anthropiques 

étaient de l’ordre de 0,3 à 1 million de tonnes par an (Tableau 2). Dans l’environnement, les pics de 

concentrations de ces métaux ont notamment été reportés au cours des années 1970-80 (e.g. M31), 

avec une claire tendance à la diminution des concentrations, en lien avec la mise en place des 

différentes réglementations sur les rejets. Or, comme mentionnée précédemment, leur persistance 

dans les milieux aquatiques représente toujours un risque dès qu’il s’agit par exemple d’aménager les 

berges d’un fleuve pour la navigation, sans remobiliser ces contaminant présents dans les sédiments. 
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Tableau 2 : Demande en eau et flux de polluants à l’échelle mondiale (D’après Schwarzenbach et al. 2006). 

 
 

Au-delà de ces considérations générales, cela fait maintenant quelques années qu’au travers de mes 

diverses collaborations, et notamment avec les personnes dont la discipline de prédilection n’est pas 

forcément la chimie, que l’on me demande de façon assez récurrente comment nommer ces 

contaminants métalliques dans les publications.  Cet aspect n’est clairement pas anodin dès lors que 

les choses doivent être identifiées de façon rigoureuse, et cela rejoint l’utilisation massive et inadaptée 

du terme « heavy metal ». Je m’appuierai ainsi sur une note de Pourret et Bollinger (2018) dans le 

Journal « Science of the Total Environment », mentionnant l’emploi abusif de ce terme dans les articles 

scientifiques, y compris dans de grands journaux (Chemosphere, Environmental Pollution…). En effet, 

le terme « Heavy metal » est un terme très imprécis qui est basé sur la densité du métal, ce qui est une 

propriété sans aucune signification vis-à-vis de leur toxicité envers les organismes. De plus, cette 

classification des éléments sous cette appellation ne repose sur aucune propriété commune d’un point 

de vue de leur chimie, mis à part le fait que les premiers éléments largement étudiés comme Pb et Hg 

présentent une masse atomique supérieure à 200. Ce n’est en rien le cas pour des éléments comme le 

Cu, Cr, Ni ou Zn qui ont une masse inférieure à 70. Ainsi, dans cette note, Pourret et Bollinger (2018) 

ont proposé à ce que l’ensemble de ces éléments soient désormais nommés selon le contexte 

« potentially toxic metal(s)/element(s)” or “trace metal(s)/element(s)” et que le terme « heavy metal » 

soit uniquement utilisé pour catégoriser un style musical (Figure 3). 
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Figure 3 : Dessin de Dr. Justin Larrouzé  illustrant l’utilisation inappropriée du terme « Heavy metal » (D’après Pourret et al., 
2020). 

2.1.3 La difficile appréhension des éléments traces métalliques dans les hydro-systèmes  

 

Pour évaluer si un composé/élément doit être considéré comme un polluant, il convient de 

comprendre ses apports, sa distribution, son devenir dans le système et ses effets sur les organismes 

aquatiques. Pour les éléments traces métalliques, cela sous-entend d’aller les mesurer à de très faibles 

concentrations (quelques ng/L), tout en prenant en compte les concentrations naturelles (e.g fond 

géochimique), les différentes fractions dans lesquelles ils sont en équilibre (dissous, particulaire et 

colloïdal) ou leur spéciation (e.g. degré d’oxydation pour As, formes méthylées pour Hg…). Toutes ces 

notions sont notamment contrôlées par différents facteurs environnementaux qui vont ainsi moduler 

le devenir et la disponibilité des éléments traces métalliques (Figure 4). Pour cela un des enjeux 

majeurs est d’être le plus représentatif possible afin de refléter au mieux les variabilités spatiale et 

temporelle qui conditionnent la disponibilité environnementale du métal. Or, tout serait très simple si 

l’étude à l’échelle du contaminant permettait de définir les effets sur la biologie. Pour aller au bout de 

l’histoire, il convient bien évidemment de mener la même démarche pour la biologie (Figure 4) et ainsi 

comprendre comment d’autres nombreux processus (e.g. assimilation, bioaccumulation…) modulent 

les effets des métaux sur chaque maillon du compartiment biologique. 
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Figure 4 : Conceptualisation des propriétés propres au contaminant, au milieu et aux organismes conditionnant leur exposition 
et leurs effets dans les milieux aquatiques (modifié d’après Schwarzenbach et al., 2006). 

 

Jusqu’à ce jour, mes travaux portent principalement sur la partie en bleu de la Figure 4 (contaminant 

dans son milieu), avec une volonté de se placer à la frontière de la partie en vert (interaction 

contaminant/biologie), au grès des projets et des collaborations. Ainsi, dans ce contexte général, cette 

synthèse de mes travaux s’inscrit dans une meilleure évaluation de la contamination en éléments 

traces métalliques dans les eaux de surface afin de mieux appréhender la dynamique de leurs 

concentrations, leur devenir et leur disponibilité environnementale.  

 

2.2 Représentativité spatiale et temporelle de la concentration en éléments traces 

métalliques dans les eaux de surfaces 

 
 

2.2.1 Suivi spatial des concentrations en éléments traces métalliques à l’échelle d’un petit 

bassin versant minier : identification d’une source additionnelle en cadmium dissous 

 

Pour illustrer cette difficile notion de représentativité spatiale des concentrations en éléments traces 

métalliques, il me tenait à cœur de présenter mes tous premiers travaux de recherche que j’avais 

menés dans le cadre de mon stage de DEA. Ces travaux avaient pour terrain de jeu le bassin versant 

du Riou Mort (Figure 5), site historiquement connu pour son ancienne exploitation du charbon et du 

minerai de zinc (Zn) et responsable de la contamination polymétallique, notamment en cadmium (Cd), 

du continuum Lot-Garonne-Estuaire de la Gironde (Audry et al., 2004). Cette contamination a eu 
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comme effet le classement en zone D de l’estuaire de la Gironde, signifiant l’interdiction de la 

récupération ou de la production de coquillages comme les moules ou les huîtres en raison de leur 

forte concentration en Cd. Malgré l’arrêt du traitement du minerai de zinc en 1987, le bassin versant 

du Riou Mort est encore fortement pollué et contribue encore à des flux importants de Cd. En effet, 

alors que le Riou Mort ne contribue qu’à 0,4% du flux d’eau et à 2% des flux de MES à l’estuaire de la 

Gironde, ce tout petit cours d’eau contribue à lui seul à 47% des flux de Cd (Blanc et al. 1999). C’est au 

travers du programme « Défi Cadmium » de l’Agence de l’Eau Adour-Garonne et du suivi interannuel 

des concentrations et des flux en éléments traces métalliques dans les eaux du bassin versant du Riou 

Mort et tout au long du continuum Lot-Garonne-Gironde que l’hypothèse d’apports supplémentaires 

en Cd a été suggérée.  
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Figure 5 : Localisation du bassin versant du Riou Mort, schématisation des différents affluents et de la zone d’étude ciblée 
entre la confluence Riou-Mort/Riou Viou et l’exutoire du bassin versant au site de Joanis (d’après M1). 

 

En effet, le suivi des concentrations et des flux en Cd sur le bassin versant du Riou Mort mettaient en 

avant (i) d’une part des flux annuels en Cd à l’exutoire au site de Joanis (Figure 5) toujours très 

importants (e.g. 3 t/an entre juillet 2003 et juillet 2004) et (ii) d’autre part des concentrations en Cd 

toujours supérieures à l’exutoire du bassin comparé aux concentrations relevées sur le Riou Viou 

(Figure 5), en aval direct de l’ancienne usine de traitement de minerai de Zn. Ce sont ces constatations 

qui ont suggéré de probables apports de Cd, notamment par les eaux souterraines, entre la confluence 
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du Riou Viou/Riou Mort et l’exutoire du bassin, sur une section de rivière de seulement quelques 

centaines de mètres (~1000 m). 

Pour vérifier cette hypothèse, deux campagnes de terrain ont été réalisées en période de crue et en 

régime de base, afin de caractériser les concentrations en éléments traces métalliques le long d’un 

profil longitudinal entre la confluence Riou Viou /Riou Mort et l’exutoire du bassin. D’un point de vue 

de l’échantillonnage, les échantillons d’eau ont été prélevés d’amont en aval en 8 points distants de 

quelques dizaines de mètres. A chaque prélèvement, l’échantillon était directement filtré sur place au 

moyen de filtres seringues (0,2 µm) afin de stopper le plus rapidement possible l’adsorption du Cd 

dissous sur les particules en cas d’apports additionnels avérés depuis la nappe souterraine. Un effort 

particulier avait été mené pour mieux caractériser sous quelle forme dissoute se faisaient ces apports 

potentiels en Cd dissous. Pour cela, en parallèle de la filtration conventionnelle à 0,2 µm pour séparer 

la fraction dissoute de la fraction particulaire, nous avons réalisé une filtration à 0,02 µm permettant 

de façon arbitraire d’« éliminer » en partie les métaux liés aux colloïdes les plus gros (compris entre 

0,2 µm et 0,02 µm) et permettant d’accéder à ce que nous avons désigné la fraction « vraie dissoute », 

dans laquelle sont principalement retrouvés les métaux sous formes d’ions libres, de complexes 

inorganiques et/ou liés à de petits complexes organiques. 

Les résultats de ces prélèvements effectués le long de ce profil longitudinal de la rivière ont permis de 

clairement mettre en évidence une augmentation des concentrations dissoutes en Cd dès les premiers 

cent mètres en aval de la confluence entre le Riou Viou et le Riou Mort (Figure 6). Lors de 

l’échantillonnage effectué en période de crue en mars 2004, alors que les concentrations en Cd dissous 

étaient les plus importantes (~3 µg/L) sur le Riou Viou (usine), nous avons pu noter une rapide 

augmentation des concentrations dans les 100-300 mètres en aval de la confluence avec des 

concentrations en Cd atteignant ~8 µg/L. En régime de base en février 2005, un profil similaire des 

concentrations en Cd dissous était à nouveau constaté le long de la rivière, avec des concentrations 

atteignant près de 30 µg/L, en raison des conditions hydrologiques ne favorisant pas la dilution des 

concentrations. Ces concentrations avaient tendance à revenir à l’équilibre au niveau de la station de 

Joanis à l’exutoire du bassin, mais avec des concentrations bien supérieures à celles obtenues sur les 

deux affluents en amont. En revanche, des éléments comme l’uranium (U) ou l’arsenic (As) 

présentaient des concentrations très stables dans les profils réalisés et reflètaient les concentrations 

pondérées des débits de chacun des deux affluents (Figure 6), suggérant un comportement conservatif 

de ces éléments. 
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Figure 6 : Concentrations dissoutes (<0,2 µm) et « vraie dissoutes » (<0,02 µm)  en Cd, U et As le long le long du Riou Mort, 
entre la confluence du Riou Viou/Riou Mort et l’exutoire du bassin versant (Joanis) pour deux situation hydrologiques 
contrastées (crue en mars 2004 et en régime de base en février 2005) (d’après M1). 

 

Ces résultats ont ainsi permis de valider l’hypothèse d’une source additionnelle de Cd dissous par les 

eaux de la nappe en aval direct de la confluence comme déjà rapporté dans d’autres travaux (Lambs, 

2004) et qui serait expliqué par le transport d’eaux souterraines dans les formations schisteuses de la 

zone, le long de dépôts/zones de décharge historique de résidus miniers enrichis en Cd. Ces résultats 

étaient corroborés par le fait que ces apports en Cd dissous étaient représentés à plus de 90% par du 

Cd présent dans la fraction « vraie dissoute », suggérant l’apport d’eau au pH plus faible et typique de 

ruissellements miniers. De plus, au travers d’une estimation globale des flux d’eau de la nappe par 

rapport au débit de la rivière, nous avons proposé une estimation des concentrations en Cd dans les 

eaux de nappe qui pourrait engendrer une telle augmentation des concentrations. Ces estimations ont 

permis d’établir que les concentrations en Cd dans les eaux de la nappe étaient comprise entre 2500 

et 6700 µg/L, et qui se sont révélées être en adéquation avec les concentrations relevées plus tard 

dans les piézomètres de la nappe adjacente (5400 à 13 000 µg/L). D’un point de vue de la gestion de 

ce site miniers, ces travaux avaient notamment permis de mettre en place un peu plus tard des actions 

de remédiation, visant à pomper et retraiter ces eaux de nappe. 

Ce premier exemple, au travers de ma première expérience de recherche, était une façon d’aborder la 

notion de spatialisation de la surveillance des masses d’eau et comment le simple choix d’une station 
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d’échantillonnage pour le suivi des concentrations et/ou des flux de contaminants pouvait permettre 

de correctement mettre en évidence ou non des apports additionnels sur seulement quelques 

centaines de mètres. En effet, le choix aurait pu être fait d’échantillonner à l’aval direct du site minier 

sur le Riou Viou ce qui aurait mené à une sous-estimation de moitié des flux de Cd. Ou de positionner 

le site d’échantillonnage de l’exutoire du bassin à seulement 500 mètres en amont, il aurait été en 

plein dans la résurgence de la nappe souterraine enrichie en Cd, ce qui aurait mené à une surestimation 

des concentrations et des flux. L’exemple des forts contrastes de concentrations en Cd (~facteur 5) sur 

ce transect entre une période de crue et un régime de base est également une façon de mettre en 

avant la question suivante : Quelle stratégie d’échantillonnage à mettre en œuvre pour une meilleure 

représentativité temporelle de la qualité chimique de la rivière ? 

 

2.2.2 L’échantillonnage intégratif passif des éléments traces métalliques : pour une meilleure 

représentativité temporelle des concentrations  

 

Cette stratégie d’échantillonnage des contaminants dans les cours d’eau est devenue une question 

cruciale dans le contexte de la Directive Cadre sur l’Eau, pour notamment proposer des alternatives à 

l’échantillonnage ponctuel, permettant de notamment prendre en compte cette dimension de la 

variabilité temporelle des concentrations. Ainsi, depuis plus de 20 ans, un grand nombre de 

développements ont été menés autour de petits outils, qui disposés dans le cours d’eau pendant 

quelques jours à plusieurs semaines, permettent de « piéger » le contaminant au fur et à mesure de la 

fluctuation de sa concentration dans le milieu. Ces outils, communément appelés « EIP », diminutif de 

« échantillonneurs intégratifs passifs » sont divers et variés (Figure 7) et on vu le jour en fonction des 

contaminants d’intérêts (Vrana et al., 2014), portant toutes sortes de diminutifs comme le POCIS (Polar 

Organic Chemical Integrative Samplers), Chemcatcher®, p-SBSE (passive-Stir Bar Sorptive Extraction), 

SR (Silicon Rod) ou DGT (Diffusive Gradient in Thin films). 

 

 

Figure 7 : Photo d’échantillonneurs intégratifs passifs avant déploiement. De gauche à droite : POCIS, SR et DGT. 

Ces EIP présentent de nombreux avantages puisqu’ils permettent (i) d’obtenir une concentration 

moyenne qui intègre l’ensemble des fluctuations des concentrations sur la période de déploiement de 

l’outil, (ii) d’abaisser les limites de quantification en raison de la pré-concentration du contaminant 
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dans l’outil, et (iii) d’évaluer les tendances et les sources de contaminations d’un large panel de 

contaminants présents à de très faible concentrations (Allan et al. 2006). Pour les éléments traces 

métalliques, ce sont principalement les outils DGT qui ont été largement développés (Zhang et 

Davison, 1995) et utilisés pour la surveillance des eaux de surface (e.g. Allan et al., 2008 ; Montero et 

al., 2012). Ce type d’outil a rencontré un fort engouement puisque contrairement à d’autres outils 

comme le Chemcatcher® pour les métaux ou les POCIS pour les micropolluants organiques, ce 

dispositif comprend un gel diffusif disposé entre le filtre de 0.45 µm et la phase réceptrice, qui permet 

de contrôler la vitesse de diffusion des contaminants à travers l’outil (uniquement contrôlé par la 

température), tout en s’affranchissant de paramètres, comme la vitesse du courant, qui joue un rôle 

majeur sur le taux d’échantillonnage des contaminants d’autres types d’EIP (Harman et al., 2012). 

Aussi, ce gel diffusif confère une particularité à cet outil, puisqu’il ne permet la diffusion que des 

espèces métalliques sous forme d’ions libres et/ou de petits complexes organiques susceptibles de 

diffuser au travers ce gel (porosité de ~5nm). Ainsi, contrairement à un prélèvement ponctuel pour 

lequel l’échantillon est filtré à 0,45 µm avant analyse et qui permet d’avoir une concentration dissoute 

totale, la DGT permet d’accéder à une fraction de la phase dissoute, qui est communément appelée, 

fraction labile. C’est aussi pour cela que les approches visant à mieux caractériser l’exposition chimique 

pour mieux comprendre les réponses écotoxicologiques utilisent ce type d’outil (Bradac et al., 2009), 

puisque cette fraction labile est plus « représentative » des formes métalliques dissoutes susceptibles 

d’interagir avec les membranes biologiques. 

Devant les récentes avancées dans le domaine de l’échantillonnage passif, la prise de position des 

chercheurs (Miège et al., 2015 ; Brack et al., 2017) et l’intérêt des acteurs de l’eau pour mieux intégrer 

les EIP dans la surveillance de la qualité chimique de demain, un grand nombre de laboratoire de 

recherche et de « routine » se sont lancés dans l’utilisation de ces outils. Ces constatations nous ont 

mené à réaliser, dans le cadre du consortium Aquaref, un exercice in situ d’inter-comparaison sur 

l’utilisation et l’analyse de ces outils. Le but principal de cet exercice était d’évaluer la comparabilité 

et la variabilité des mesures des substances prioritaires effectuées au moyen des EIP par les différents 

laboratoires (M10) sur un site continental (Ternay sur le Rhône) et un site côtier (l’étang de Thau à 

Sète). Dans le cadre de cet exercice, il avait été demandé à chaque laboratoire participant à cet 

exercice d’implémenter sa propre stratégie et méthodologie pour les différentes substances ciblées. 

Ainsi, chaque laboratoire était libre d’utiliser l’EIP de son choix, sa méthode/système de déploiement 

in situ, sa méthode analytique et sa méthode de calcul pour évaluer les concentrations dans le milieu 

sur la période de déploiement. Lors de cet exercice, un large panel d’EIP (POCIS, SPMD, SR, SR, SBSE, 

MESCO) ont été déployés pour les contaminants organiques alors que les DGT ont été principalement 

déployés pour les éléments traces métalliques, excepté un laboratoire, qui avait utilisé des 

Chemcatcher®. Le premier traitement de ces données à l’issue de cet exercice ont permis de montrer 



26 
 

que pour certains métaux comme le Cd, le Cr ou le Zn, les concentrations obtenues par chacun des 

participants pouvaient être très variables, avec des concentrations différentes d’un facteur 10 (Figure 

8, M10). En analysant dans un premier temps les blancs terrains de chaque laboratoire, il est apparu 

que les valeurs des blancs terrains de certains laboratoires, notamment pour Cd, Cr et Zn, étaient du 

même ordre de grandeur que les concentrations obtenues pour les EIP exposés dans le milieu (Figure 

8, M10). Plus précisément, la comparaison des concentrations obtenues par chaque laboratoire et de 

leurs blancs respectifs a montré que ces données étaient significativement corrélées (r=0.78, p<0,05 

pour Cr ; r=0,84, p<0,05 pour Zn), suggérant que ne serait-ce qu’à l’étape des blancs terrains, ces 

contaminations dans l’outil ont une part non négligeable dans l’incertitude de la mesure. 

 

 
Figure 8 : Concentrations en éléments traces métalliques obtenues par chaque laboratoire (losange noirs), concentrations 
déclinées des blancs terrain (histogramme blancs) et concentration moyenne de tous les laboratoires (ligne noire) pour le site 
de Ternay (d’après M10). 

Suite à ces constatations, une deuxième étape, dont j’avais la responsabilité, était de reprendre en 

profondeur les étapes analytiques de chaque laboratoire en leur demandant des compléments 

d’information, pour mieux évaluer à quel moment de la procédure les biais étaient initiés. Ainsi, au 

travers d’un questionnaire précis, nous avons remonté cette piste de la contamination des blancs EIP 

en récupérant les éventuels contrôles qualité qui auraient pu être été effectués lors de la procédure 

de traitement des EIP : réalisation de blancs acides d’élution et de blancs EIP laboratoire, ne prenant 
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en compte que l’étape de montage/démontage des EIP, sans la phase de transport sur le terrain (Figure 

9). 

 
Figure 9 : Masse de métal dans les blancs acides, les blancs DGT de laboratoire, les blancs DGT de terrain et dans les DGT 
exposées pendant une semaine sur le site de Ternay, Rhône (d’après M15). 

 
La mise en regard des masses de chaque élément trace métallique dans les blancs acides, les blancs 

EIP de laboratoires et les blancs EIP terrain a permis de montrer qu’en général, les fortes 

concentrations dans les blancs EIP de terrain découlaient de concentrations déjà très importantes dans 

les blancs EIP de laboratoires (Figure 9). Ces résultats ont ainsi permis de mettre en avant le fait que 

les étapes de confection des résines/gels diffusifs, montage/démontage des DGT et phase d’élution, 
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nécessitait la mise en place de procédure pour limiter au maximum les contaminations des outils tout 

au long de la procédure. Ceci s’est traduit par certaines recommandations, comme l’utilisation de 

produits de qualité « ultra pure » pour la confection des outils mais aussi et surtout la réalisation de 

toutes les étapes de confection, montage démontage et élution dans des conditions ultra propres, 

suggérant de les réaliser sous hottes à flux laminaires et en salle blanche dans une atmosphère filtrée 

(M15). Ces résultats sur les blancs DGT ont également remis en cause la façon de prendre en compte 

ou non ces blancs dans les étapes de calculs et de quelle manière les évaluer au mieux. Ainsi, à l’issue 

de cet essai d’inter-comparaison il nous est apparu primordial que pour chaque lot de DGT 

confectionné, un nombre de 3 à 10 DGT soient mises de côté pour évaluer le niveau des blancs. En cas 

de quantification dans ces blancs, une des alternatives les plus intéressantes pour adapter la limite de 

quantification (LQ) serait d’évaluer une limite de quantification pour le lot de DGT utilisé (LQ-DGT) et 

qui serait égale à la moyenne dans les blancs plus ou moins 10 fois l’écart type des blancs. 

Au-delà de ce focus sur les blancs DGT, qui représentent toutefois une grande part dans la variabilité 

des résultats obtenus lors de cet essai, nous avons également voulu voir dans quelle mesure les étapes 

de calcul pour passer d’une concentration en ng/outil à une concentration en ng/L dans le milieu 

pouvait être une source de dispersion des résultats. En effet, cette étape nécessite que le laboratoire 

applique ou non une valeur permettant de corriger les rendements d’extraction et utilise des 

constantes (coefficient de diffusion des espèces métalliques) tout en les corrigeant de certaines 

variables (comme la température), ce qui représente une éventuelle source de dispersion des 

résultats. Ainsi, nous avons regardé en détail la dispersion des résultats pour les données rendues en 

ng/outil par rapport à la dispersion des données exprimées en ng/L, après les étapes de calcul de 

chaque laboratoire (Figure 10). De manière synthétique, ces résultats ont permis de montrer que la 

dispersion des données étaient en grande partie présente dès l’acquisition des données en ng/outil et 

que la phase l’étape de calcul des résultats n’ajoutait pas de dispersion supplémentaires dans les 

résultats en ng/L (Figure 10). Ces résultats ont permis de démontrer que les laboratoires qui avaient 

participé à cet essai maîtrisaient correctement les étapes de calcul en lien avec les paramètres 

intrinsèques de leurs outils. En revanche, cette forte dispersion des résultats exprimés en ng/outil 

corroboraient nos premières constatations sur le fait que le contrôle des blancs laboratoires est 

primordial. Associé à des contrôles qualité réalisé durant cet exercice (analyse d’une solution référence 

commune), ces résultats ont également permis de préciser qu’il était préférable que les laboratoires 

utilisant des DGT, privilégient leurs analyses au moyen d’instruments sensibles et précis comme les 

ICP-MS au détriment de techniques moins sensibles (ICP-AES, AAS). 
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Figure 10 : Dispersion (RSD %) des données DGT obtenues par l’ensemble des laboratoires en ng/outil (ligne noire) et en ng/L 
pour le site de Ternay, Rhône (A) et l’étang de Thau (B) (d’après M15). 

 
 

2.2.3 Développement de DGT pour l’échantillonnage de métaux orphelins : exemple du 

mercure (Hg) et les limites de leur application  

 

Les DGT qui ont été précédemment testées dans cet exercice d’inter-comparaison in situ (M15) étaient 

toutes des DGT de type Chelex ® c’est-à-dire que la phase réceptrice était constituée d’un gel qui est 

imprégné d’une résine de type Chelex®, communément utilisée pour diverses applications en 

laboratoire pour pré-concentrer ou retenir les métaux cationiques comme le Cd, Ni, Cu, Pb ou Zn. Au 

début des années 2000, les études qui visaient à étudier le potentiel de ces DGT pour évaluer les 

tendances de contaminations, les fractions métalliques biodisponibles dans le milieu ou leur capacité 

à intégrer la variabilité temporelle des concentrations, ont été réalisées avec ce type de DGT puisque 

c’était un des seuls à être commercialisé par DGT Research®. Ceci était en adéquation avec les 4 

métaux prioritaires de la DCE puisque cet outil permet de piéger Cd, Ni et Pb ; en revanche, il ne permet 

pas de piéger le mercure (Hg). En effet, le gel diffusif en polyacrylamide piège le mercure avant qu’il 

soit diffusé dans la résine, et la résine Chelex® n’est pas adaptée pour piéger toutes les formes du 

mercure. De plus, si du Hg est piégé dessus, il reste difficile à analyser. C’est ainsi que de nombreux 

développements ont été menés dans la communauté scientifique pour tester et proposer différentes 

configurations de DGT permettant de piéger le Hg in situ (e.g Fernandez-Gomez et al., 2011 ; Divis et 

al., 2005 ; Divis et al., 2010 ; Fernanadez Gomez et al., 2015 ; Pelcova et al., 2015 ; Turull et al. 2018). 

Pour simplifier, les DGT testées sont généralement constituées d’un gel diffusif en agarose à la place 

du gel en polyacrylamide, et la résine est généralement constituée de fonctions thiols (résines 3-

mercaptopropyl, sphéron thiol, Duolite GT-73…) pour piéger les différentes formes du mercure. Nos 

premières tentatives au laboratoire pour évaluer le potentiel de la DGT pour l’échantillonnage passif 
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du mercure avaient été réalisées en utilisant la résine Sphéron Thiol commercialisée par DGT Research 

® et Exposmeter. Les premiers résultats s’étaient avérés peu concluants en raison de niveaux en 

mercure très élevés dans les blancs de la résine et incompatibles pour une application in situ, même 

en les exposant pendant 3 semaines. C’est ainsi qu’après de multiples essais, nous avons réussi à 

trouver un compromis au laboratoire pour confectionner nos DGT dédiées à l’échantillonnage du 

mercure, et constituées d’un gel en agarose et d’une résine de type 3-mercaptopropyl. Le gain principal 

de cet outil était l’obtention de blancs laboratoire inférieurs à la LQ de la méthode (DMA-80, 

Milestone), contrairement aux blancs des résines commerciales présentant des niveaux 30 à 60 plus 

élevés que la LQ (Figure 11). 

 

 

Figure 11 : Masse de Hg mesurées dans les résines confectionnées au laboratoire (3-mercaptopropyl) et les résines 
commerciales (Sphéron Thiol), (résultats présentés à la DGT Conférence, 2015). 

 

La configuration de cet outil a également été choisie en raison de sa capacité à piéger les différentes 

formes du Hg, pour permettre l’analyse de la forme la plus toxique et bio-assimilable du Hg, le méthyl-

mercure (MeHg). C’est principalement dans le cadre de thèse de Marie Bretier (2015-2019) que nous 

avons développé cet outil, pour l’appliquer dans différentes conditions environnementales, afin 

d’évaluer sa capacité à intégrer la variabilité temporelle de contamination du Hg dissous dans les eaux 

de surface. Pour réaliser cet objectif, deux approches temporelles contrastées ont été menées (Figure 

12). La première était un suivi annuel mis en place sur le site du Gier (affluent du Rhône) en raison de 

sa facilité d’accès depuis Lyon et aussi en raison de ses concentrations relativement élevées dans les 

MES (0,39 mg/kg ; Thollet et al., 2018). Pour ce site, les DGT dédiées à l’échantillonnage passif du Hg 

ont été déployées pendant 26 périodes consécutives de 15 jours, avec un prélèvement ponctuel 

manuel pour l’analyse du mercure dissous à chaque dépôt et retrait des DGT (Figure 12). La deuxième 

approche temporelle était un suivi avec deux périodes de déploiement de 7 jours sur la Deûle dans le 

nord de la France à quelques kilomètres au sud de Lille, période pendant laquelle un effort 
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d’échantillonnage avait été mené pour prélever des échantillons ponctuels toutes les 3 heures le jour 

et la nuit (Figure 12). Ce site avait été sélectionné pour plusieurs raisons. De précédentes études sur 

ce site impacté par d’anciennes activités métallurgiques avaient mis en évidence une contamination 

en Hg des sols, des sédiments et des eaux de surface de ce cours d’eau (Vdovic et al., 2006 ; Lesven et 

al., 2009) avec des niveaux en Hg dissous de l’ordre de 7 à 21 ng/L (Daye et al., 2015). Ce site a 

également été choisi en raison d’un premier essai de déploiement de DGT dédié à l’échantillonnage 

du Hg et que nous avions mené avec d’autres spécialistes de la DGT Hg (Université de Bruxelles : Hue 

Gao ; Université de Lille, LASIR : Ludovic Lesven). En effet, lors d’un premier déploiement de nos DGT 

respectives sur ce même site, nos résultats concordaient tous et témoignaient d’une concentration 

moyenne de 20 ng/L, alors que les deux prélèvements ponctuels effectués au dépôt et au retrait des 

DGT indiquaient des concentrations en Hg dissous de ~1 ng/L, soit 20 fois moins que celles obtenues 

via l’utilisation des DGT (R16). Ces résultats avaient suggéré que les DGT avaient probablement intégré 

des pics de Hg sur les 15 jours de déploiement, et dont l’explication serait la remise en suspension de 

sédiments contaminés en raison du traffic fluvial sur ce cours d’eau. Cette hypothèse avait été émise 

en raison des travaux de Superville et al. (2015) qui avaient mis en évidence un relargage de métaux 

dans ce cours d’eau lors du passage des péniches et de la remobilisation des sédiments associés. 

 

Figure 12 : Représentation schématique de la stratégie d’échantillonnage mise en œuvre sur le Gier (a) et la Deûle (b) pour 
l’échantillonnage ponctuel et passif du Hg dissous (d’après M28). 
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Les résultats de ces travaux ont permis de montrer que sur la période annuelle du suivi sur le Gier, les 

concentrations moyennes en Hg estimées par DGT étaient en adéquation avec la moyenne des 

concentrations en Hg dissous mesurés dans les échantillons ponctuels. Cette constatation était 

notamment valable pour les périodes identifiées (I, IV et V ; Figure 13), avec des concentrations autour 

de 1 à 2 ng/L. En revanche, sur les périodes II et III du suivi annuel sur le Gier, alors que les 

concentrations en Hg dissous étaient relativement faibles et stables (0,97 ± 0,65 ng/L) dans les 

échantillons ponctuels, nous avons constaté une augmentation des concentrations en Hg mesurées 

par DGT (période II, atteignant 4 ng/L), suivi d’une décroissance pour atteindre 0,37 ng/L (période III). 

Plusieurs hypothèses ont été émises pour expliquer ce biais entre les deux approches 

d’échantillonnage durant cette période, comme une influence des blancs DGT en fonction des lots, 

une éventuelle dégradation bactérienne du gel agarose des DGT durant cette période (Moffitt et al., 

2012) ou de l’impact du biofouling (Uher et al., 2012). Cependant, aucune de ces hypothèses n’a pu 

clairement expliquer ces résultats divergents, laissant penser à d’éventuelles fluctuations des 

concentrations en mercure dissous entre le jour et la nuit, comme déjà mis en évidence dans d’autres 

travaux (Nimick et al., 2007). Or, nous n’avions jamais réalisé de prélèvements ponctuels à plusieurs 

moments de la journée sur ce site du Gier (période II et III, Figure 13). 

 

Figure 13 : Concentrations en Hg dissous mesurées dans les échantillons ponctuels (1) et dans les DGT( 2) sur le Gier (a) et la 
Deûle (b), (d’après M28). 

 

C’est donc en se penchant sur les résultats obtenus sur la Deûle que nous espérions trouver une 

éventuelle explication, puisque nous avions réalisé des prélèvements ponctuels toutes les 3 heures sur 

ce site. Sur la Deûle, les concentrations en Hg obtenues par DGT sur la première période de 

déploiement étaient proches (16 ng/L) de celles précédemment obtenues (20 ng/L) lors de notre essai 

avec l’Université de Lille et de Bruxelles. En revanche, bien que nous mettions bien en évidence une 
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fluctuation journalière des concentrations en Hg dissous dans les échantillons ponctuels avec des 

concentrations de l’ordre de 1,5 ng/L en milieu de journée et des concentrations plus faibles la nuit 

(~0,5 ng/L), ces variations ne permettaient pas d’expliquer pourquoi les concentrations obtenues par 

DGT étaient près de 16 fois plus importantes. Même la mise en place du trafic fluvial à la fin de la 

première période de déploiement des DGT ne permettait pas d’expliquer cela, puisque les 

concentrations en Hg dissous avaient atteint au maximum 3 ng/L lors de la remise en place du trafic 

fluvial. C’est finalement en se penchant sur les conditions hydrologiques, de turbidité et de la durée 

de la photopériode lors des déploiements sur le Gier et la Deûle que nous avons pensé à une influence 

éventuelle du Hg0, forme gazeuse du mercure, sur la mesure DGT. En effet, il a été démontré dans 

plusieurs travaux que la radiation solaire favorisait la photo-réduction du mercure inorganique pour le 

transformer en Hg0, et que ce processus était notamment amplifié dès lors que la concentration en 

MES était faible (O’Driscoll et al. 2007 ; Da Silva et al., 2009 ; M7). En général, l’analyse des échantillons 

ponctuels ne permet pas de mesurer ce Hg0 puisqu’il est dégazé lors de la phase d’échantillonnage et 

de filtration de l’échantillon (Lindberg et al. 2000), ce qui explique pourquoi nous n’avons jamais eu de 

concentrations proches de 16 ng/L dans les échantillons ponctuels de la Deûle. En revanche, la DGT 

étant un système d’échantillonnage directement placé dans le cours d’eau, il est fort probable que les 

éventuelles formation de Hg0 dans la colonne d’eau en fonction de certaines conditions aient été 

directement piégées in situ par la DGT, menant à une surestimation des concentrations en Hg dissous 

dans certaines conditions. En analysant précisément les conditions d’ensoleillement, de turbidité et de 

débits du Gier et de la Deûle, nous avons constaté que la période de surestimation sur le Gier (II et III) 

et la période d’échantillonnage sur la Deûle étaient en adéquation avec les conditions favorisant la 

production de Hg0. Ces hypothèses étaient définitivement validées, puisqu’il avait été démontré dans 

de précédentes études que le Hg0 était bien en mesure de diffuser à travers un gel agarose (Kuss 2014) 

et que le Hg0 était oxydé en HgII en présence de fonction thiols (Zheng et al., 2013), composant de la 

résine 3-mercaptopropyl, suggérant que la DGT était bien en mesure de piéger ces formes transitoires 

de Hg0 produites dans la colonne d’eau. Ces travaux ont ainsi permis de mettre en garde l’utilisation 

de ce type d’outil pour la mesure du Hg dissous dans des environnements susceptibles de favoriser la 

production de Hg0, comme dans des eaux peu turbides et/ou peu profondes (M28). En revanche, ces 

résultats représentent une opportunité quant à l’utilisation de ces échantillonneurs passifs, puisqu’ils 

sont un moyen très pertinent de mesurer in situ le Hg0 produit dans la colonne d’eau, afin de mieux 

comprendre le cycle biogéochimique du Hg dans les eaux de surface. 
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2.2.4 Représentativité temporelle des concentrations en éléments traces métalliques dans 

les sédiments : l’alternative de l’échantillonnage intégratif des MES 

 

Si l’objectif d’une meilleure représentativité spatio-temporelle des concentrations en éléments traces 

métalliques dans la fraction dissoute des eaux de surface représente un challenge, alors celui d’une 

meilleure représentativité spatio-temporelle de la contamination métallique dans les sédiments l’est 

tout autant. Même s’ils ne font  pas l’objet de normes de qualité environnementale définies au niveau 

européen, les sédiments font partie des matrices étudiées dans le cadre des programmes de 

surveillance des milieux aquatiques pour surveiller l’évolution de la contamination pour une liste de 

micropolluants ciblés. Il est notamment demandé de la part des directives européennes issues de la 

directive cadre sur l’eau (DCE ; CE, 2000, 2008, 2013) de procéder à une analyse des tendances de 

contamination des sédiments de surface pour les contaminants hydrophobes et les éléments traces 

métalliques. Or, l’un des verrous majeurs du suivi de la contamination des sédiments, et d’autant pour 

les métaux, c’est l’homogénéité et la représentativité des sédiments de surface prélevés au cours du 

temps, notamment d’un point de vue de leur distribution granulométrique. En effet, les éléments 

traces métalliques ont d’autant plus d’affinité pour les particules que ces dernières sont fines (Salomon 

et Förstner, 1984). Cette particularité est liée au fait que les particules fines, comme les argiles (< 2µm), 

représentent des surfaces spécifiques d’adsorption bien plus importantes que les particules grossières, 

comme les limons et les sables fins (2 à 200 µm). Ainsi, plus la proportion de particules fines dans le 

sédiment est importante et plus ses concentrations en éléments traces métalliques sont élevées, et 

inversement si le sédiment est constitué en plus grande proportion de particules plus grossières.  Ainsi, 

dans le cadre des réseaux de surveillance, il est difficile de s’assurer que les sédiments prélevés d’une 

année sur l’autre, sur un même site sont comparables, surtout lorsque ces prélèvements de sédiment 

sont réalisés par des prestataires et/ou agents préleveurs différents au cours du temps. C’est 

notamment dans ce contexte très appliqué, que nous avions réalisé dans le cadre de nos activités 

Aquaref, un essai inter-comparaison in situ de prélèvements de sédiments (R15). Cet exercice avait 

pour but d’encadrer la venue de différents agents préleveurs / bureaux d’études pour leur demander 

de réaliser un prélèvement de sédiments sur un site dédié (l’Azergues, affluent de la Saône). Lors de 

cet exercice, nous avions réalisé une observation des pratiques de chacun des participants et organisé 

une analyse des paramètres globaux (granulométrie / carbone organique particulaire) ainsi que des 

métaux. Cet exercice a permis de montrer qu’à l’échelle d’un cours d’eau et sur une même période 

temporelle de prélèvements, la qualité des sédiments prélevés pouvait être différente, avec des 

distributions granulométriques très contrastées en fonction des agents préleveurs. Plus en détail, nous 

avons surtout mis en évidence que cette disparité dans la qualité des sédiment prélevés était 

responsable d’une grande variabilité des concentrations en métaux mesurées, comme par exemple 
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pour le zinc (Figure 14). En effet, les concentrations en zinc dans ce sédiment variaient de 200 mg/kg 

à plus de 700 mg/kg en fonction du préleveur considéré, mettant clairement en évidence la grande 

variabilité à l’échelle d’un site et d’une date commune de prélèvement. 

 

 

Figure 14 : Concentrations en zinc dans les sédiments de l’Azergues prélevés par 9 organismes de prélèvement en juillet 2014 
sur un même site d’échantillonnage (d’après R15). 

 

Cette constatation à l’échelle de cet exercice, a permis d’évaluer « la partie émergée de l’iceberg » dès 

lors que l’on se projette sur l’analyse temporelle des tendances de contamination dans le sédiment à 

l’échelle d’une station du réseau de surveillance pour une période de plusieurs années. Nous avons 

ainsi proposé, toujours dans le cadre nos activités de transfert, de traiter des données issues du réseau 

de surveillance dans l’optique de proposer des alternatives au traitement de ces données dans les 

sédiments, afin d’effectuer une analyse de tendances temporelles robustes de la contamination (M25). 

Pour cela, nous avons récupéré des données de surveillance des sédiments auprès des agences de 

l’eau Artois Picardie et Rhin-Meuse, et nous avons montré que, dès lors que les données étaient 

disponibles, il était possible de s’affranchir de la variabilité de la qualité des échantillons sur les 

concentrations en éléments traces métalliques en effectuant une correction granulométrique ou en 

appliquant une normalisation par des éléments normalisateurs (comme l’aluminium ou le fer) et qui 

sont des proxis de la granulométrie (Tam et Yao, 1998). Nous avons ainsi pu montrer sur ces jeux de 

données que la variabilité des concentrations était largement diminuée en normalisant par des 

éléments normalisateurs et que cela permettait de déceler des tendances de contaminations à la 

baisse ou à la hausse, comme par exemple pour le nickel à la station d’Epagne sur la période 2003-

2015 (Figure 15). Or, dans le cadre de la mise en place des réseaux de surveillance, le suivi de la 

contamination des sédiments est rarement associée à une caractérisation granulométrique ou par 

éléments normalisateurs permettant de corriger cette variabilité intrinsèque à la qualité des sédiments 
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prélevés. Ces paramètres sont parfois suivis sur certaines stations, mais pas pour toutes les années ou 

depuis trop peu de temps pour corriger et évaluer quelles sont les tendances de contamination au 

cours du temps. Une alternative à cela est la réalisation d’un suivi de la contamination dans les 

matières en suspension (MES) transportées dans la colonne d’eau. 

 

 

Figure 15 : Evolution des concentrations en nickel non normalisées (a) et normalisées par le fer (b) dans les sédiments à la 
station d’Epagne sur la période 2003-2015 (d’après M25). 

 

Lors de cette étude sur les données mises à disposition par les agences de l’eau Artois-Picardie et Rhin 

Meuse, nous avons pu récupérer des données de contamination réalisées à la fois dans les sédiments 

et dans les MES. Ainsi, pour de nombreux éléments (Cu, Pb ou Zn), alors que nous n’étions pas en 

mesure de déceler une quelconque tendance de contamination dans la matrice sédiment, nous avons 

pu déceler des tendances significatives de contaminations dans les MES (M25, Figure 16). 

 

 

Figure 16 : Concentrations en plomb (Pb) à la station de Sierk sur la période 1993-2014 dans les sédiment de surface et dans 
les MES  (d’après M25). 
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Ces résultats permettent de mettre en avant l’intérêt d’un suivi de la contamination dans les MES. En 

effet, l’échantillonnage des MES cible les particules fines (inférieures à 100-200 µm) tandis que la 

collecte de sédiments prélevés dans le cadre de la surveillance réglementaire des eaux de surface est 

réalisée sur la fraction inférieure à 2000 µm. En privilégiant l’échantillonnage des particules les plus 

fines (MES), c’est une sorte de « normalisation opérationnelle » qui est réalisée mais qui ne demande 

pas d’acquérir d’autres données pour effectuer une éventuelle normalisation (granulométrie, 

paramètre normalisateur). C’est en ciblant de manière systématique la fraction fine lors de la phase 

d’échantillonnage, qu’il est ainsi possible de s’affranchir de la variabilité intrinsèque du sédiment et de 

déterminer de manière significative des tendances temporelles sans avoir à normaliser les données. 

Cet effort d’échantillonnage des MES, comme alternative au sédiment, revêt encore plus d’intérêt s’il 

est effectué un peu comme les EIP pour le dissous, c’est-à-dire de manière intégrative dans le temps. 

C’est ainsi que nous nous sommes penchés, notamment dans le cadre de la mise en place du réseau 

de l’Observatoire des Sédiment du Rhône (OSR), sur l’intérêt de l’utilisation des pièges à particules 

(Figure 17) pour l’échantillonnage des MES. 

 

 

Figure 17 : Photo d’un piège à particules avant et après déploiement dans la rivière (Station de Jons sur le Rhône en période 
d’étiage – Septembre 2019). 

 

En effet, les pièges à particules représentent un outil alternatif abordable pour obtenir une quantité 

suffisante de MES pour les analyses chimiques. Par rapport à la centrifugation en continu, les pièges à 

particules présentent l'avantage de permettre un échantillonnage intégratif des MES sur une période 

de 1 à 4 semaines en général. En outre, les pièges à particules peuvent être facilement déployés sur 

un réseau de surveillance ou d’observatoire (OSR, depuis 2011, France ; M21), sans nécessiter une 

maintenance coûteuse ou un personnel hautement qualifié. Le seul frein à une utilisation plus large de 

ces outils, est d’apporter la preuve que cet outil d’échantillonnage intégratif des MES n’induit pas de 

biais, que ce soit d’un point de vue des caractéristiques des MES (granulométrie) et surtout des 

contaminants associés. 
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Pour tenter de répondre à cela, nous nous sommes appuyés sur le réseau de l’Observatoire des 

Sédiments du Rhône (OSR) puisque, depuis le début de sa mise en place en 2011, la station de Jons, 

localisée en amont de Lyon sur le Rhône a été équipée d’un piège à particules, relevé de façon 

mensuelle. Ce suivi présente un intérêt particulier puisqu’à chaque déploiement et récupérationdu 

piège, une centrifugation en continu a été réalisée, permettant de confronter sur plusieurs années les 

résultats obtenus sur les MES piégées par le piège à particules et par cette méthode plus 

conventionnelle. L’analyse de la composition granulométrique des MES a permis de montrer que les 

MES prélevées par le piège à particules étaient relativement plus grossières que les MES prélevées par 

pompage et centrifugation. Bien que le piège capture bien toutes les classes de taille de particules, ce 

biais se traduit par une diminution des proportions des particules fines (<10 µm) et une augmentation 

des proportions des particules les plus grossières (>20 µm). Une analyse plus en détail des paramètres 

environnementaux a permis de montrer que ce biais était d’autant plus important que le débit de la 

rivière augmentait (Figure 18, M24). 

 

 

Figure 18 : Erreur relative de la fraction la plus fine des particules (exprimées comme la somme des deux modes les plus fins 
λ1 et λ2) entre les MES prélevées par centrifugation et par piège à particules, en fonction du débit de la rivière (d’après M24). 

 

Malgré ce biais d’échantillonnage affectant la distribution granulométrique des particules les plus 

fines, l’analyse statistique des données de concentrations en Hg (prenant en compte les incertitudes 

analytiques) dans les MES prélevées par ces deux méthodes, a montré que les concentrations en Hg 

n’étaient pas significativement différentes (Figure 19). Seules certaines valeurs plus élevées dans le 

piège mettaient en avant la capacité du piège à intégrer des évènements (e.g. crues d’affluents 

contaminés) à l’inverse des prélèvements ponctuels par centrifugation (M24). 
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Figure 19 : Concentrations en Hg dans les MES prélevées par centrifugation (croix noires) et par piège à particules (traits 
rouges) à la station de Jons sur le Rhône pour la période 2011-2016 (a). Erreurs absolues des concentrations en Hg entre les 
MES prélevées par centrifugation et piège à particules (b, la ligne grise représente les erreurs maximales liées aux incertitudes 
analytiques), (d’après M24). 

 

Cette sélection de résultats montre combien l’évaluation des concentrations en éléments traces 

métalliques et leur variabilité dans les eaux de surface représente un défi scientifique. Que ce soit pour 

la fraction dissoute ou particulaire, l’utilisation d’EIP et de pièges à particules représente une réelle 

alternative pour une meilleure caractérisation spatio-temporelle de la contamination, et permet de 

déceler de façon fiable des tendances de contaminations, dans le cadre d’actions de remédiation par 

exemple. Toutefois, les exemples proposés montrent combien le développement de ces outils 

nécessite une parfaite caractérisation de leur fonctionnement et de leur utilisation dès lors qu’il s’agit 

de les transférer. 
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2.3 Le transfert et le devenir des éléments traces métalliques  

 
Bien mesurer les éléments traces métalliques dans le milieu est une chose, notamment dans le cadre 

de l’évaluation chimique des cours d’eau, mais arriver à définir quel sera leur devenir (e.g. resteront-

ils associés aux particules tout le long de leur transfert) et leur transfert (sous quelles formes seront-

ils exportés à la zone côtière…) sont des enjeux auxquels mes travaux visent à apporter quelques 

éléments de réponses. Pour cela, j’ai pris deux exemples des travaux que j’ai mené à différentes 

échelles temporelles et mettant en avant le rôle des processus sur la partition des métaux entre les 

particules et la phase dissoute et comment ils modulent les concentrations et flux de ces contaminants 

lors de de leur transfert. 

 

2.3.1 Eaux de transitions : évaluation des flux nets de Cd dissous à l’interface rivière-océan  

 
L’évaluation des flux de contaminants à l’échelle des cours d’eau représente un enjeu majeur pour 

mieux évaluer les sources principales de contamination à l’échelle des bassin versants (e.g. Chiffoleau 

et al., 1994 ; Pokrovsky et al., 2010 ; Delile et al. 2020). A l’échelle des petits bassins versants, bien que 

cela demande un effort d’échantillonnage et de caractérisation de la station de mesure (données 

temporelles de débits et de charge en MES), cette estimation des flux requière de « seulement » 

appliquer les concentrations en éléments traces métalliques dissous et particulaires aux flux respectifs 

d’eau et de MES. Si l’objectif est de quantifier les flux exportés à l’océan ou à la mer, cette tâche devient 

plus complexe en raison de l’existence d’eaux de transitions (estuaire/delta) entre les eaux de rivière 

et le milieu récepteur, dont leur particularité est de présenter de forts gradients physico-chimiques 

(salinité, turbidité…) qui vont jouer sur le comportement des éléments traces métalliques à cette 

interface.  Ainsi, de nombreuses études ont mis en évidence le comportement non conservatif des 

métaux et notamment du cadmium (Cd) le long des gradients salins des eaux de transition (Boyle et 

al.,1982; Elbaz-Poulichet et al.,1987; Windom et al., 1988; Shiller and Boyle, 1991; Boutier et al., 1993; 

Chiffoleau et al., 1994; Wen et al., 1999; Tang et al., 2002). Pour le Cd, ce comportement non 

conservatif se traduit par un profil typique en forme de cloche des concentrations dissoutes, avec un 

maximum des concentrations au tour de 10-15 de salinité (Figure 20). Ce profil additif des 

concentrations en Cd dissous reflète une sorte d’équilibre entre les processus de 

désorption/complexation du Cd avec l’augmentation des ions en chlorures et le processus de dilution 

avec les eaux de mer (e.g. Comans and van Dijk, 1988; Elbaz- Poulichet et al., 1996). Ce processus 

additif du Cd est notamment bien marqué pour les estuaires macro tidaux, dans lesquels le temps de 

résidence des particules est très élevé en raison de l’effet prononcé de la marée (Dyer, 1994). Ainsi, 

pour estimer de manière fiable les flux de Cd dissous, appelés « flux net », en prenant en compte ce 

comportement additif, il convient d’obtenir un profil des concentrations le long du gradient salin afin 
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d’extrapoler la droite de mélange jusqu’à une salinité nulle et obtenir ainsi une concentration 

théorique de la concentration en Cd dissous (Cdd
0 ; Figure 20). Cette concentration Cdd

0 multipliée par 

le débit journalier permet d’estimer le flux net quotidien de Cd dissous. Dans l’idéal, l’obtention de ces 

profils en Cd dissous sur toute une année en fonction des différentes conditions hydrologiques et de 

marée permettrait d’évaluer des flux annuels nets en Cd dissous précis. Or, l’obtention de ces profils 

dissous le long d’un estuaire de plusieurs dizaines de kilomètres sur toute une année est tout 

simplement irréalisable et beaucoup trop couteux en temps et en moyens humain et financier. 

 

 

Figure 20 : Représentation schématique de la méthode de Boyle permettant d’estimer les flux nets journaliers dissous en 
prenant en compte le comportement additif du Cd le long d’un gradient de salinité (estuaire). 

 

A l’échelle de l’estuaire de la Gironde, système sur lequel j’ai travaillé durant ma thèse, cette 

constatation est encore plus marquée. En effet, avec ses 170 km de long et 10 km de large par endroit, 

ses courants de plus de 2 m/s et la partie haute du gradient salin localisée en zone littorale dans une 

zone redoutée de tous les marins, les prélèvement d’échantillons sur cet estuaire nécessitent un navire 

scientifique et 3 à 4 journées de missions embarquées pour les réaliser. C’est ainsi que pendant mes 

travaux de thèse, j’ai effectué une dizaine de campagnes océanographiques pour réaliser des profils 

de métaux dissous et notamment de Cd sur l’estuaire de la Gironde (Figure 21). En y ajoutant le 

traitement des échantillons et/ou données acquises lors de précédentes missions, l’objectif était 

d’obtenir un jeu de données de concentrations en Cdd
0 théorique à partir des différents profils en Cd 

dissous couvrant des conditions hydrologiques et de marées contrastées pour proposer une méthode 

permettant d’extrapoler les flux nets dissous à l’échelle annuelle (M6). 
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Figure 21 : Carte de l’estuaire de la Gironde et débits de l’estuaire sur la période (2001-2007) pendant laquelle ont été 
réalisées les 15 campagnes océanographiques (d’après M6). 

 

Les résultats obtenus ont permis de montrer que les profils de Cd dissous le long du gradient salin de 

la Gironde présentait toujours ce profil typique en forme de cloche quelles que soit les conditions 

hydrologiques (Figure 22), avec des concentrations maximum en Cd (autour de 15 de salinité) qui 

variaient de 98 à 166 ng/L.  
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Figure 22 : Profils en Cd dissous obtenus le long de l’estuaire de la Gironde en fonction du gradient salin et des conditions de 
turbidité pour des conditions de crue (a), de débits intermédiaire (b) et régime de base/étiage (c). Eaux prélevées en surface 
(○) et au fond (●) de la colonne d’eau (d’après M6). 

 

Les concentrations en Cdd
0 obtenues à partir de l’extrapolation des droites de mélange ont permis de 

montrer que ces concentrations étaient très variables (247 à 490 ng/L) lorsque les débits étaient très 

faibles (<360 m3/s) alors que ces concentrations étaient relativement stables (201 ± 28 ng/L) pour des 
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débits supérieurs. A partir de ces valeurs de Cdd
0, nous avons alors proposé un modèle empirique 

permettant d’appliquer ces concentrations en fonction des régimes hydrologiques pour la période 

2001-2007 et d’évaluer les flux nets annuels de Cd dissous à la zone littorale. En les comparant aux flux 

de Cd dissous entrants dans l’estuaire depuis la Garonne et la Dordogne, nous avons pu estimer que 

le processus net d’addition dans l’estuaire de la Gironde était responsable d’un flux net additionnel de 

Cd dissous de l’ordre de 3,5 à 6,7 t/an.  

Ces résultats n’ont pas montré de tendances temporelles sur ces 7 années alors que les flux entrant 

de Cd avaient diminué d’un facteur 6 sur cette même période (diminution des flux sur le bassin versant 

de Decazeville et le continuum Lot/Garonne).  Ces résultats et cette approche ont permis de suggérer 

que via les processus de désorption, le stock important de sédiment et de MES contaminés dans 

l’estuaire de la Gironde continuera d’alimenter pendant encore des années la zone côtière en Cd 

dissous. 

 

2.3.2 Influence d’un évènement hydrologique majeur sur la dynamique des concentrations 

métalliques dissoutes 

 

Cette notion de transfert et de devenir des éléments traces métalliques dans les eaux de surface, est 

une notion que j’ai pu également aborder à l’échelle évènementielle, en utilisant notamment les EIP 

de type DGT (cf. partie 2.2). C’est plus précisément dans le cadre de la thèse Marie Bretier (2015-2019) 

que nous avons suivi un évènement de chasse hydro-sédimentaire sur le Haut-Rhône, afin d’évaluer 

quel était l’impact de ce type d’évènement sur le comportement des éléments traces métallique et 

plus précisément sur leurs concentrations dans la fraction dissoute.  

Sur sa partie amont, le Rhône reçoit des apports conséquents de MES depuis la rivière Arve qui 

transporte près de 1 à 3 millions de m3 de MES annuellement. Ces apports de MES sont rapidement 

stoppés par les nombreux aménagements fluviaux présent sur le Rhône, contribuant à de fortes 

accumulations de ces MES en amont des barrages de Verbois et de Chancy-Pougny (Diouf and Nawratil, 

2015). Afin d’éviter l’élévation du lit de la rivière et surtout les risques d’inondation de la ville de 

Genève, les SIG9 et la CNR10 conduisent régulièrement (21 fois en 70 ans) des chasses hydro-

sédimentaires afin d’évacuer ces sédiments vers l’aval du système. Lors de ces évènements, les 

concentrations en MES dans le cours d’eau peuvent atteindre près de 50 g/L alors qu’en régime de 

base les concentrations sont de l’ordre 10-100 mg/L (Thollet et al., 2015). En 2012, un suivi de la qualité 

des MES avait été réalisé durant cet évènement de chasse hydro-sédimentaire, et avait montré que 

les concentrations en éléments traces métalliques étaient relativement stables et en adéquation avec 

                                                           
9 Services Industriels de la ville de Genève 
10 Compagnie Nationale du Rhône 
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celles habituellement retrouvées sur les MES de l’Arve et de du Rhône dans cette section. Or, la 

remobilisation de ces sédiments anoxiques lors de la chasse de barrage engendre une potentielle 

modification de la partition des éléments traces métalliques entre les phase particulaire et dissoutes 

(Brugmann et al., 1997 ; Huang et al., 2008).  Peu d’études se sont penchées sur ce type d’évènement, 

notamment pour évaluer l’influence de ce type d’évènement sur les concentrations dissoutes en 

éléments trace métalliques (e.g. Peter et al., 2014 ; Frémion et al., 2016). En effet, il est en général très 

compliqué d’un point de vue logistique d’arriver à caractériser cet impact à l’échelle de plusieurs jours 

et sur des distances de plusieurs dizaines de kilomètres. C’est pour cela que les études existantes ont 

porté sur des évènements courts et sur des distances relativement limitées (e.g. 24 heures, 8 km ; 

Frémion et al., 2016). Ainsi, en 2016, lors de cette chasse hydro-sédimentaire sur le Haut-Rhône, nous 

avons souhaité mettre en place une stratégie d’échantillonnage permettant de suivre les éléments 

traces métallique dissous sur près de 160 km de linéaire du fleuve. En plus de suivre l’évènement qui 

durait près de 14 jours, nous avons également réalisé ce suivi avant (7 jours) et après (13 jours) la 

chasse. Le suivi a été réalisé sur 3 stations, localisées à 10 km (Pougny), 45 km (Seyssel) et 160 km 

(Jons) en aval du barrage de Verbois (Figure 23). 

 

Figure 23 : Carte du Rhône amont avec les 3 sites d’étude (Pougny, Seyssel et Jons) et stratégie d’échantillonnage réalisée 

avant, pendant et après la chasse hydro-sédimentaire (d’après M26). 

De manière synthétique, et pour chacun des sites, nous avons déployé les DGT pendant 3 périodes de 

7, 14 et 13 jours et correspondant aux conditions avant, pendant et après l’évènement (Figure 23). En 

parallèle à ces déploiement d’EIP, nous avons réalisé un effort d’échantillonnage pour effectuer des 

prélèvements ponctuels dissous tous les 2 à 3 jours sur l’ensemble des trois périodes. Les résultats de 
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cette campagne ont permis de montrer que cet évènement n’avait pas affecté les concentrations 

métalliques dissoutes d’éléments comme le Fe, Cu, Cd, Cr, Pb, Zn ou Hg. En revanche, les profils des 

concentrations dissoutes après prélèvement ponctuel ont montré une très nette augmentation des 

concentrations en Mn, Ni, Co et As (Figure 24). A titre d’exemple, les concentrations en As dissous ont 

augmenté de ~1 µg/L avant la chasse à près de 8 µg/L pendant l’évènement. Le plus étonnant était de 

voir que cette augmentation était encore décelable 160 km en aval à la station de Jons avec des 

concentrations en As dissous de l’ordre de 4 µg/L (Figure 24).  

 

 

Figure 24 : Concentrations en As dissous (total, AsIII et AsV) obtenues par échantillonnage passif (DGT) et par prélèvement 

ponctuel dissous sur les site de Pougny, Seyssel et Jons pendant les trois périodes (avant, pendant et après la chasse hydro-

sédimentaire). Les profils grisés représentent la dynamique des concentrations en MES (Daprès M26). 

Plusieurs hypothèses ont été émises pour expliquer ce relargage d’As dissous comme (i) l’influence des 

eaux interstitielles du sédiment, chargées en As (ii) la désorption de la phase particulaire ou la (iii) 

dissolution de phases porteuses particulaires. Si l’influence des eaux interstitielles a pu être écartée, il 

a été difficile de définir très exactement les processus responsables de cette augmentation, mais nous 

pouvons vraisemblablement supposer une dissolution des sulfures formés dans le sédiment, bien qu’il 

n’ait pas été possible de mettre en évidence une augmentation des sulfates (concentrations trop 

importantes dans la colonne d’eau à l’état initial). Parallèlement à ces résultats dissous ponctuels, nous 
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avons pu clairement montrer que les DGT avaient permis de clairement mettre en évidence la 

dynamique de cet évènement, avec des concentrations moyennes en adéquation avec la moyenne des 

concentrations ponctuelles pondérées par le temps. Aussi, que ce soit via les échantillons ponctuels 

ou via les DGT, nous avons également montré que ce relargage d’As dissous s’effectuait sous sa forme 

la plus toxique pour les organismes aquatiques, à savoir la forme réduite (AsIII, Smedley and Kinniburg, 

2002), avec des cycles mettant en avant une réoxydation de l’AsIII en AsV lors de l’évènement de chasse. 

De la même manière, cette forme réduite de l’As était encore décelable 160 km en aval à la station de 

Jons.  

A travers cet exemple, nous avons montré que malgré de très faibles modifications des concentrations 

en métaux dans les MES lors de cet évènement hydro-sédimentaire, les concentrations en métaux 

peuvent être très largement modifiées dans la fraction dissoute, ce qui peut affecter potentiellement 

les organismes aquatiques puisque cette fraction est plus à même d’interagir avec les membranes 

biologiques. Nous avons également montré que cette influence n’est pas uniquement locale, puisque 

que 160 km plus en aval dans le cours d’eau, ces modifications des concentrations étaient encore 

observables. Cette étude était aussi un moyen de montrer que les EIP étaient des outils puissants pour 

évaluer et intégrer l’impact ce genre d’évènements à de larges échelles temporelles et spatiales (34 

jours et 160 km), et ce d’une manière beaucoup plus efficace en terme de temps et de moyen humain. 

En effet, le déploiement de la stratégie ponctuelle a nécessité 14 journées de déplacements sur le 

terrain, alors que le déploiement et le retrait des EIP a été réalisé en seulement 4 jours de terrain.  
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 2.4 Evaluation de la disponibilité environnementale des éléments traces métalliques  

 

Comme présenté en introduction, les métaux présentent des degrés de toxicité qui vont dépendre de 

leur « spéciation » au sens large (degré d’oxydation, complexation à la matière organique, phases 

porteuses particulaires…), conditionnant leur mobilité et donc leur capacité à interagir avec les 

communautés et organismes aquatiques. En général, c’est un aspect que j’essaye de toujours aborder 

quelle que soit la question initiale de recherche en amont, comme lorsque nous avons développé les 

DGT pour l’échantillonnage de Hg ou As dans le cadre de la thèse de Marie Bretier (2015-2019). En 

effet, au travers de l’utilisation de ces outils, l’idée était aussi et surtout de développer une 

combinaison de méthodes analytiques / outils permettant de mesurer la forme méthylée du Hg ou les 

formes réduites et oxydées de l’As. C’est aussi à l’échelle du compartiment sédimentaire que j’ai 

développé cet aspect, pour mieux évaluer la disponibilité des contaminants à l’interface eau-sédiment, 

siège de vie d’un grand nombre d’organismes. Ces travaux m’avaient notamment permis d’être invité 

à un séminaire Franco-Suisse organisé par Stéphane Pesce (INRAE) et qui traitait de l’évaluation 

écotoxicologique des communautés benthiques du sédiment. Ce séminaire regroupant 

écotoxicologues, écologues et chimistes avait donné lieu à un article relatant les principales 

conclusions émises à cette occasion. (M20). Entre autre, il avait été mis en avant qu’un des enjeux pour 

mieux évaluer les réponses écotoxicologiques dans le sédiment, était de développer des approches 

analytiques innovantes pour mieux évaluer la disponibilité potentielle des contaminants du sédiment, 

comme l’utilisation d’échantillonneurs passifs par exemple.  

 

2.4.1 Disponibilité du cadmium à l’interface eau/sédiment 

 

Dans le cadre de mes travaux de post-doctorat, j’ai mené des approches en microcosmes pour mieux 

appréhender la disponibilité des métaux et notamment du Cd à l’interface eau-sédiment (M9). Dans 

le compartiment sédimentaire, cette évaluation est complexe puisqu’elle repose sur de nombreux 

facteurs propres au métal d’intérêt, à sa partition entre le sédiment et l’eau interstitielle, aux 

caractéristiques physicochimiques du sédiment (granulométrie, teneur en matière organique) ou aux 

conditions redox en place à cette interface. Généralement, l’évaluation de la disponibilité des métaux 

dans le sédiment est réalisée via des extractions séquentielles sur le sédiment ou en évaluant la 

partition entre la phase dissoute et la phase particulaire (Tessier et al., 1979, Buykx et al., 2000). Il a 

ainsi été montré que l’évaluation de la concentration dans l’eau interstitielle était un bon moyen de 

déterminer la disponibilité des métaux dans le sédiment (Di Toro et al., 1992). Or, cette méthode ne 

permet pas d’évaluer de façon robuste la disponibilité des métaux dès lors que les particules sont 

ingérées par certains organismes comme les larves d’insectes (chironomides, Bervoets et al., 1997, 



50 
 

Warren et al., 1998). C’est ainsi que depuis plusieurs années, l’utilisation des EIP, comme la DGT, a été 

déclinée pour une utilisation dans les sédiments afin de  notamment mieux évaluer la fraction 

disponible des contaminants dans le sédiment ou même dans le sol (Harper et al., 2000, Zhang et 

Davison, 2000, Rachou et al., 2007). En effet, lorsqu’une DGT est introduite dans le sédiment, les 

métaux présents dans l’eau interstitielle diffusent rapidement à travers l’outil et y sont piégés. Cette 

diffusion des métaux depuis l’eau interstitielle vers la DGT engendre une diminution des 

concentrations des métaux à l’interface eau interstitielle/DGT, déstabilisant l’équilibre entre la phase 

dissoute et la phase particulaire et provoquant une recharge de la part de la fraction particulaire 

(Zhang et al., 1995). Cette capacité du sédiment à soutenir cette diminution des concentrations en 

métaux de l’eau interstitielle est variable et reflète d’une certaine manière si les métaux adsorbés / 

complexés aux particules du sédiment sont mobiles ou pas et s’ils sont donc potentiellement plus 

disponibles. Pour caractériser le degré de mobilité des métaux associés aux particules à partir de 

l’utilisation des DGT, il convient d’effectuer une cinétique de piégeage des métaux dans l’outil au cours 

du temps (Harper et al., 2000) et de modéliser la réponse (DIFS-2D11, Sochaczewski et al., 2007) pour 

obtenir des paramètres tels que le Kdl (coefficient de distribution des métaux labiles, exprimé en L/kg) 

et TC (le temps de réponse des processus d’échange entre les phases dissoute et particulaire, 

exprimées en sec) et permettant de caractériser la réponse du sédiment et du contaminant d’intérêt. 

C’est ainsi que dans le cadre du projet ANR DIESE12 (2009-2012), nous avions mené des approches en 

conditions contrôlées couplant l’utilisation des DGT et d’organismes benthiques modèles aux traits de 

vie contrastés (crustacé : Gammarus fossarum, mollusque gastéropode : Potamopyrgus antipodarum 

et larve d’insecte : Chironomus riparius), afin d’évaluer la disponibilité du cadmium d’un sédiment. 

L’objectif était notamment d’évaluer si la mesure du Cd labile avec l’outil DGT était représentative de 

la fraction biodisponible pour ces trois organismes, évaluée par la mesure des métaux bioaccumulés 

dans ces derniers. Pour tenter d’apporter des éléments de réponse, nous avions récupéré un sédiment 

peu contaminé que nous avions dopé à plusieurs niveaux de concentrations en Cd (non dopé ; à 3, 8 et 

19 mg/kg), déterminées en fonction des valeurs de TEC13 (0,99 mg/kg) et PEC14 (4,98 mg/kg) proposées 

par MacDonald et al. (2000). Ce sédiment, non dopé et dopé à ces 3 niveaux de concentrations, a été 

réparti dans des béchers en conditions contrôlées, avec un système d’alimentation en eau en continu 

(Figure 25). L’ensemble de ces béchers a ainsi été utilisé soit pour caractériser le sédiment au cours du 

temps (extraction des eaux interstitielles, caractérisation des phases porteuses particulaires…), soit 

pour déployer les DGT (1 par bécher, Figure 25) soit pour exposer les différents organismes 

                                                           
11 DGT Induced Flux in Soils 
12 DIagnostic de l’Ecotoxicité du Sédiment 
13 Treshold Effect Concentration 
14 Probable Effect Concentration 
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biologiques. Que ce soit pour les DGT ou les organismes, cette expérimentation a été menée sur une 

période d’une semaine. 

 

 

Figure 25 : Photo du montage expérimental, avec le sédiment disposé dans des béchers alimentés en continu en surface par 
de l’eau et des DGT disposées dans le premier centimètre du sédiment. 

 

Pour évaluer la recharge potentielle en Cd de la part de la fraction particulaire à partir de la mesure 

DGT, nous avons calculé au cours du temps le ratio R correspondant au ratio entre la concentration en 

Cd mesurée par la DGT à un instant t, et la concentration en Cd dissous dans l’eau interstitielle au 

début de la cinétique évaluée après extraction / filtration (Figure 26). Les résultats ont montré que le 

ratio R présentait une cinétique très similaire pour les trois niveaux de dopage en Cd, à savoir une 

rapide décroissance du R dans les 12 premières heures (de 0,6 à 0,1) suivi d’un plateau autour de 0,1 

jusqu’à la fin de la cinétique (une semaine). Ces résultats traduisent une rapide diminution des 

concentrations en Cd dissous de l’eau interstitielle à l’interface de la DGT (<12 heures), avec une très 

faible recharge de la part de la phase particulaire pour équilibrer ce déséquilibre. Ce résultat suggère 

que le Cd lié aux particules du sédiment est relativement peu mobilisable, quel que soit le niveau de 

dopage en Cd du sédiment. 
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Figure 26 : Evolution du ratio R (concentration en Cd mesurée par DGT/concentration en Cd dans eau interstitielle au temps 
initial) au cours du temps pour le sédiment dopé à 3, 8 et 19 mg/kg (d’après M9). 

 

La modélisation de ces données expérimentales via le logiciel DIFS-2D a permis de corroborer cette 

hypothèse, puisque les temps de réponse obtenus étaient courts (Tc< 3 heures) et avec des coefficients 

de partition du Cd très faibles (KDL <2.79 L/kg), suggérant que le pool de Cd particulaire labile était très 

faible pour l’ensemble des niveaux de dopage testés. Afin de mieux comprendre cette réponse de 

l’outil DGT, nous avons regardé en détail les phases porteuses particulaires du Cd en fonction du niveau 

de dopage (Figure 27). Nous avons ainsi constaté qu’en augmentant la concentration de dopage en Cd 

du sédiment, ce dernier s’était principalement fixé aux carbonates du sédiment avec une contribution 

relative de plus de 20 % pour le sédiment non dopé à une contribution de l’ordre de 50 % pour le 

sédiment dopé à 19 mg/kg. Ce résultat était lié au fait que le sédiment utilisé pour cette 

expérimentation présentait une forte teneur en carbonates (54%). Or, de précédentes études ont 

montré la grande affinité du Cd pour les carbonates (Thakur et al. 2006), suggérant que lorsque nous 

avions dopé le sédiment, le Cd avait été d’abord été adsorbé par les carbonates, puis que pour les 

dopages les plus importants, le Cd avait ensuite très probablement précipité sous forme de CdCO3 

(Papadopoulos and Rowell 1988, Komarek and Zeman, 2004, Cubillas et al., 2005) induisant une 

augmentation exponentielle de la contribution de cette fraction. Ces résultats nous ont permis d’en 

déduire que, pour ce sédiment, le Cd lié à ces carbonates était peu mobilisable pour compenser la 

diminution des concentrations en Cd dans l’eau interstitielle à proximité de l’interface de la DGT. 
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Figure 27 : Répartition relative du Cd sur les différentes phases porteuses et taux d’accumulation du Cd dans la DGT et dans 
trois organismes benthiques en fonction du niveau de dopage en Cd du sédiment (d’après M9). 

 

Nous avons ensuite comparé les résultats obtenus avec la bioaccumulation du Cd dans les trois 

organismes étudiés. Les résultats des taux d’accumulation en Cd dans les DGT et dans les organismes 

en fonction des différents niveaux de dopage ont montré qu’ils étaient très similaires, excepté pour la 

larve d’insecte Chironomus riparius (Figure 27). Ce résultat était en adéquation avec les traits de vie de 

ces trois organismes, puisque Gammarus fossarum et Potamopyrgus antipodarum sont 

préférentiellement exposés aux eaux interstitielles et de surface (espèce épibenthiques se nourrissant 

de feuilles apportées durant l’expérience), alors que Chironomus riparius est une espèce vivant enfouie 

dans le sédiment et ingérant des particules pour se nourrir de la matière organique. Avec des taux de 

bioaccumulation plus importants, ces résultats ont suggéré que les processus de « digestion » à 

l’intérieur de l’organisme étaient en mesure de désorber le Cd des particules carbonatées et de le 

bioaccumuler. 

Cette étude couplant approche de chimie environnementale et écotoxicologie est pour moi un bon 

exemple de comment des disciplines différentes peuvent s’apporter mutuellement des réponses 

complémentaires, afin de mieux évaluer la disponibilité et l’écotoxicité des contaminants.  

 

2.4.2 Fraction des métaux complexés aux colloïdes dans les eaux interstitielles du sédiment  

 
A travers ce précédent exemple, nous avons montré combien l’évaluation de la disponibilité des 

métaux dans les sédiments est complexe. Elle nécessite encore de nombreux développements, ne 

serait-ce que d’un point de vue des approches de chimie, pour correctement caractériser la 

disponibilité des contaminants dans ce compartiment clef des eaux de surface. C’est toujours dans cet 

objectif que j’avais mené, toujours dans le cadre du projet ANR DIESE, le développement d’une 

méthode pour mieux évaluer la part des métaux complexés par les colloïdes dans les eaux interstitielles 
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du sédiment (M11). En effet, dans les milieux aquatiques et plus précisément dans la fraction dissoute 

(arbitrairement fixée comme inférieure à 0,45 µm), les métaux peuvent être soit sous forme libre et/ou 

sous formes de petits complexes inorganiques/organiques inférieurs à ~1 nm, appelée fraction « vrai 

dissous », soit complexés à des ligands couvrant une large gamme de taille (de 1 nm à 0,45 µm) et 

généralement appelée fraction colloïdale (Buffle et al., 1998). Dans les eaux interstitielles du sédiment, 

cette composante est d’autant plus prégnante en raison de la concentration élevée en ions majeurs et 

matière organique. Ainsi, les colloïdes dans les eaux interstitielles du sédiment sont un mélange 

complexe de substances organiques (acides humiques et fulviques) et inorganiques (argiles, oxydes et 

hydroxydes de fer, …) qui vont contrôler le devenir, la disponibilité et la toxicité des contaminants. 

Pour évaluer cette fraction colloïdale et cette fraction « vrai dissous » des métaux dans les eaux 

interstitielles des sédiments, plusieurs méthodes ont été testées dans la littérature, comme la filtration 

frontale au moyen de différents seuils de coupure ou en centrifugeant les échantillons. Mais des 

problèmes de colmatage, du volume d’eau interstitiel disponible (quelques millilitres) et/ou la 

difficulté de préciser correctement la limite du seuil de coupure ont rapidement été mis en avant 

(Moerman, 1996). D’autres approches couplant FFF (filed flow fractionnation) et analyse par ICP-MS 

permettent d’évaluer les concentrations en métaux en fonction des différentes classes de taille des 

colloïdes, mais suggère l’utilisation de tampon et aussi de travailler sur des échantillons « oxygénés », 

altérant alors la distribution et la partition des métaux avec les colloïdes (Baalousha et al., 2011). Enfin, 

la filtration à flux tangentiel (TFF) représente une alternative intéressante puisque cette méthode ne 

requière qu’une extraction des eaux du sédiment en conditions anoxiques(boite à gants sous flux 

d’azote) et limite les phénomènes de colmatage de la membrane utilisée (Figure 28). Ce type de 

filtration a été largement appliqué à des eaux de surface (e.g. Wen et al., 1996; Babiarz et al., 2000; 

Singhal et al., 2006; Tonello et al., 2007; Kottelat et al., 2008, 2010) mais peu à des eaux interstitielles 

du sédiment. En effet, le challenge repose sur la réalisation de la TFF en conditions anoxiques pour 

éviter toute oxydation et co-précipitation des métaux avec les sulfures/oxydes de fer, tout en 

travaillant avec un volume limité d’eau interstitielle (généralement quelques millilitres). 

 

 
Figure 28 : Photographie du système permettant la réalisation de la filtration à flux tangentiel (TFF) avec la pompe 
péristaltique et la cartouche de filtration (PelliconXL, 5kDa) et principe du fonctionnement de ce type de filtration. 
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Nous avions ainsi mis en place une méthode robuste pour évaluer la partition « vrai dissous/colloïdal » 

des métaux dans les eaux interstitielles des sédiments au moyen d’une cartouche avec une membrane 

en cellulose régénérée au seuil de coupure de 5 kDa. Cette méthode a été développée pour limiter les 

problèmes de contamination et tester différents paramètres (volume initial d’eau interstitielle, facteur 

de pré-concentration…) afin d’obtenir des résultats reproductibles et des bilans de masse équilibrés 

une fois les rétentats (>5 kDa) et les perméats (<5 kDa) récupérés. 

 

 
Figure 29 : Pourcentage de la fraction colloïdale de Cu et As dans les 5 différents sédiments testés (d’après M11). 

 
Les résultats ont montré que les bilans de masses étaient satisfaisants (100 ± 25%) pour l’ensemble 

des métaux testés (Mn, Co, Zn, As, Cd, Ni et Cu) excepté pour le Fe (71 ± 10%), probablement en lien 

avec l’adsorption des formes positivement chargées des oxydes de Fe sur la membrane. L’application 

de cette méthodologie sur des sédiments aux caractéristiques contrastées a permis de montrer que la 

fraction colloïdale des métaux était très variable d’un élément à un autre et d’un sédiment à un autre 

(Figure 29). Ainsi, à titre d’exemple, nous avons mis en évidence que le Cu était majoritairement 

présent dans la fraction colloïdale (>5 kDa, 4 à 100%) alors que l’As était surtout présent dans la 

fraction « vrai dissous » (< 5kDa compris entre 80 et 100%). 

L’exemple de ces études sur l’évaluation de la disponibilité des métaux à l’échelle du compartiment 

sédimentaire montre combien il est difficile d’appréhender cette notion, et qu’il existe une multitude 

de façons de l’aborder (spéciation moléculaire, partition, identification des phases porteuses, fraction 

colloïdale…) tout en essayant de les mettre en regard des réponses écotoxicologiques et/ou de 

bioaccumulation. Or, bien souvent, ces approches sont réalisées en conditions contrôlées avec un 

contaminant et un organisme modèle, rendant toute extrapolation difficile dans le milieu réel, en 

raison du cocktail de contaminants et des innombrables variables propres au système qui vont moduler 

les réponses écotoxicologiques et la disponibilité du contaminant. 
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2.5 Les éléments traces métalliques dans la fraction non réactive des particules : une 

approche innovante de traçage des MES et des sédiments  

 
Dans les eaux de surface continentales, les particules représentent une des voies de transfert 

préférentielle d’un large spectre de contaminants, que ce soient les éléments traces métalliques ou les 

polluants organiques comme par exemple les PCB ou les HAP (Heemken et al., 2000). Il est ainsi devenu 

primordial de bien quantifier les sources et les apports en particules à l’échelle d’un bassin versant afin 

de mieux aiguiller les gestionnaires pour mener des actions efficaces de réduction des flux de particules 

et de contaminants associés (Gellis et Walling, 2011). Pour quantifier ces contributions et ces apports, 

trois grandes approches peuvent être menées : (i) de type « réseau » et qui consiste à équiper les cours 

d’eau d’installations permettant de mesurer les débits et la charge en MES à l’échelle journalière (e.g. 

Poulier et al., 2019), (ii) les approches numériques permettant de modéliser ces flux (Launay et al., 

2019) ou bien (iii) des approches utilisant la signature chimique des particules pour évaluer les 

contributions relatives de chacune des sources potentielles et appelé communément le 

« fingerprinting » (Walling, 2013). Les méthodes de fingerprinting se sont largement développées ces 

40 dernières années, utilisant un large spectre de traceurs comme les éléments traces et majeurs 

(Collins et al., 2012), les terres rares (Kimoto et al., 2008), la minéralogie ou les propriétés magnétiques 

(Rotman et al., 2008), la couleur des particules (Legout et al., 2013), les isotopes (Mukundan, et al., 

2010), les pollens (Brown et al., 2008) ou même les biomarqueurs (Chen et al., 2016). Un des verrous 

majeurs dans les approches de fingerprinting est l’utilisation de propriétés des particules qui soient 

conservatives depuis la zone d’émission jusqu’à leur zone finale de dépôt. En général, pour valider la 

conservativité des propriétés, un simple test, appelé « range-test », consiste à vérifier que les 

concentrations totales des traceurs dans les sédiments cibles soient bien comprises dans l’intervalle 

des concentrations dans les sédiments sources (Walling, 2013). Or, même si ce « range-test » est 

validé, cela n’écarte pas la possibilité de modifications des concentrations des traceurs. En effet, et 

ceci est d’autant plus vrai pour les éléments traces métalliques, lors de leur transfert, ils sont soumis à 

diverses conditions physico-chimiques (force ionique, pH, potentiel redox…) qui peuvent influencer 

leur partition entre les phases dissoutes et particulaires, (cf. 2.3, M6, M26) et donc modifier leur 

signature entre la zone d’émission et la zone cible. C’est ainsi que depuis mes travaux de thèse, j’ai 

voulu tirer parti de la disponibilité environnementale des métaux ou de leur réactivité (cf. 2.4), pour 

utiliser de manière détournée, la fraction résiduelle des particules et utiliser les métaux inclus dans 

cette fraction pour tracer les particules en s’affranchissant des problèmes de réactivité, puisque cette 

fraction résiduelle est en théorie invariable dans le temps et dans l’espace. J’ai testé cette approche 

sur l’estuaire de la Gironde et la zone littorale, avec des conditions physico-chimiques très marquées, 

mais en cherchant à déconvoluer deux sources principales : la Gironde et la Charente. J’ai ensuite 
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décliné ce type d’approche à l’échelle du Rhône dans le cadre du programme OSR, pour déterminer 

les sources de MES dans un système complexe avec de nombreux affluents. 

 

2.5.1 Identification de l’influence de l’estuaire de la Gironde sur les apports en MES dans la 

Baie de Marennes Oléron 

 

Pour mettre en application cette approche, je me suis appuyé sur le contexte de la pollution 

polymétallique du continuum Lot/Garonne/Gironde zone littorale, puisque comme nous l’avons vu 

précédemment, l’estuaire de la Gironde représente toujours une source potentielle de contamination 

en Cd, en raison d’un stock important de sédiments contaminés (cf. 2.2). En raison de cette 

contamination, les huîtres de l’estuaire sont interdites à la consommation ou à toute production, mais 

au nord de l’embouchure de cet estuaire se situe la baie de Marennes Oléron, principal centre 

d’affinage des huîtres d’Europe et haut-lieu de la pêche à pied de coquillages. L’objectif était 

d’identifier dans quelle mesure les sédiments de la baie de Marennes Oléron sont influencés par 

l’apport des MES issues de l’estuaire de la Gironde, comparé aux apports directs dans la baie via la 

rivière Charente. L’idée de travailler sur une fraction résiduelle non réactive était d’autant plus 

justifiée, puisque les particules de la Gironde sont soumises à de forts gradients turbides et salins 

susceptibles de modifier la partition des métaux (cf. M6) et donc la signature géochimique des 

particules. Pour identifier les concentrations en métaux dans cette fraction non réactive, nous avons 

procédé à deux minéralisations distinctes : une minéralisation totale (HF, HNO3 et HCl) utilisée 

communément pour extraire les métaux de toutes les phases porteuses et une minéralisation douce 

(HCl 1M) permettant d’extraire les métaux adsorbés, liés aux carbonates, oxydes/hydroxydes de 

Fe/Mn et certains sulfures (Sutherland, 2002). Par différence entre ces deux extractions, il est ainsi 

possible d’accéder à la concentration des métaux liés à la fraction la moins réactive des particules et 

donc peu ou pas modifiée par les processus biogéochimiques (Figure 30). 

 

 

Figure 30 : Représentation schématique d’une particule avec ses différentes phases porteuses et extraction employée pour 
identifier les concentrations en éléments traces métalliques de la fraction résiduelle et non réactive des particules. 
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Pour identifier les deux sources principales, nous avons appliqué cette méthodologie sur des MES 

échantillonnées sur la Garonne et la Charente, prélevées lors de conditions hydrologiques contrastées, 

afin de prendre en compte la variabilité des empreintes de ces deux sources. Les résultats ont montré 

que des éléments comme le Cu, le Cd ou le Pb étaient majoritairement (50 à 90%) liées aux phases 

réactives des particules de la Charente et de la Garonne, suggérant que l’utilisation des concentrations 

totales de ces éléments pour tracer les MES en domaine estuarien/côtier est risqué. Aussi, nous avons 

fait le choix d’utiliser les concentrations dans cette fraction résiduelle et mis en avant que des éléments 

comme V, As, Th, Cu, Cd et Pb présentaient des différences significatives entre le pôle Charente et le 

pôle Garonne ( 

Figure 31).  

 

 

Figure 31 : Moyennes et écarts types des concentrations résiduelles des métaux présentant des différences significatives entre 

les MES de la Charente et de la Garonne (d’après M12).  

 

De façon assez simple, nous avons éclaté les pôles de la Charente et de la Garonne sur deux axes 

principaux ((V+As)/Th) et ((Cd+Cu +Pb)/Th) pour bien identifier la variabilité du signal Charente et du 

signal Garonne (Figure 32). Ensuite, nous avons appliqué cette même méthodologie sur des MES et 

des sédiments en progressant le long de l’estuaire de la Gironde, en domaine côtier et dans la baie de 

Marennes Oléron, et avons reporté les résultats des concentrations résiduelles de ces mêmes métaux 

sur les deux axes proposés (Figure 32).  
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Figure 32 : Localisation des MES et sédiments prélevés sur la Charente, la baie de Marennes Oléron et le continuum 
Garonne/Gironde/zone littorale du Golfe de Gascogne et répartition de leur signature géochimique en regard des signatures 
des pôles Charente et Gironde amont (d’après M12). 

 

Nous avons pu mettre en avant que les MES ou les sédiments prélevés dans l’estuaire de la Gironde 

étaient parfaitement inclus dans le pôle Garonne. Ce résultat suggère qu’en utilisant cette 

méthodologie, nous arrivons à tracer correctement les MES de la Garonne dans ce milieu aux 

conditions physico-chimiques contrastées et jouant sur la réactivité des métaux. Le résultat est 

identique pour les sédiments prélevés au large de l’estuaire au niveau de la vasière Ouest Gironde, 

zone de décantation des particules, avec une signature identique à celle de la Garonne (Figure 32). 

Pour finir, et de façon surprenante, les MES prélevées au sein même de la baie de Marennes Oléron 

présentent une signature identique ou très proche de celle du pôle Garonne. Bien que ces résultats 

soient étonnants, ils  sont en adéquation avec une étude sur les isotopes de Sr et Nd, qui reportait que 

les sédiments de surface de la Baie de Marennes Oléron étaient le résultat de l’accumulation au cours 

du temps de particules en provenance de la Gironde, et que ces sédiments étaient constitués à 40-90% 

par des particules issues de la Gironde (Parra et al., 1998). Sachant que les sédiments de la baie sont 

en permanence remis en suspension par les vents et la marée (Bassoullet et al., 2000), cela suggère 

que les MES que nous avons prélevées dans la baie sont largement influencées par ces sédiments dont 

une majeure partie est issue de la Gironde. 

Cette première approche menée dans le cadre de ma thèse a ainsi permis de montrer la pertinence 

d’utiliser les métaux dans la fraction résiduelle des particules pour tracer les MES et les sédiments dans 

des environnements où les processus biogéochimiques influencent largement les concentrations 

totales des éléments traces. En effet, en raison de leur réactivité dans ces environnements (e.g. 

floculation, désorption…), l’utilisation des concentrations métalliques totales peut se révéler 

hasardeuse et mener à des estimations inexactes des contributions relatives des sources. 
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2.5.2 Evaluation de la contribution relative des affluents du Rhône aux flux de MES 

 
En intégrant le programme OSR en 2015, j’ai souhaité développer cette approche de traçage originale 

à l’échelle du Rhône, en mettant en avant les limites de l’utilisation de cette fraction résiduelle, mais 

aussi et surtout en la mettant en regard d’autres approches pour valider les résultats issus de cette 

méthode. Un des nombreux atouts du programme OSR, c’est son réseau de suivi qui permet de 

collecter des MES sur le Rhône et sur ses affluents, de manière continue dans le temps, notamment 

via le déploiement de pièges à particules, qui permettent de récupérer une quantité importante de 

MES pour des conditions hydrologiques contrastées. Cette banque d’échantillons et de matière à 

disposition permet d’appliquer un large panel d’analyses à l’échelle du Rhône, notamment pour 

développer des approches originales de traçage des particules. Pour initier ces travaux, nous avons 

appliqué cette approche sur le Haut-Rhône à la station de Jons, localisée quelques kilomètres en amont 

de la ville de Lyon (Figure 33). 

  

 
 
Figure 33 : Localisation du Haut-Rhône, de la station d’échantillonnage sur le Rhône (Jons) et des 5 stations sur les 
principaux affluents (Arve, Fier, Guiers, Ain et Bourbre), (d’après M34). 

 

Cette station est l’une des deux stations historiques du programme OSR avec la station d’Arles, et sur 

laquelle sont réalisés depuis près de 10 ans et de manière continue des prélèvements de MES par 

centrifugation et par piège à particules. A ce niveau sur le Rhône, le fleuve reçoit les apports en MES 

de cinq affluents principaux : l’Arve, le Fier, le Guiers, l’Ain et la Bourbre. Nous avons ainsi souhaité 

déterminer les contributions relatives de ces cinq affluents aux flux de MES à la station de Jons. 
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L’originalité de ce travail était de se placer à l’échelle évènementielle (régime de base, crue ou chasse 

de barrage), pour déterminer ces contributions à l’échelle d’un échantillon, prélevé en général sur une 

période d’un mois, ce qui correspond au temps de déploiement d’un piège à particules. Ces résultats 

ont été comparés à ceux d’un modèle hydro-sédimentaire 1D (Launay et al., 2019) modélisant les 

mêmes périodes d’échantillonnage des MES 

 

Les résultats des métaux obtenus dans la fraction totale et dans la fraction réactive des particules ont 

permis de montrer que des éléments comme le Zn, P, Cu, Pb, Mn ou Sr étaient majoritairement 

présents sur des phases réactives des particules (Figure 34). Ce résultat suggère que ces éléments sont 

susceptibles d’être désorbés/remobilisés dans des conditions physicochimiques qui sont modifiées 

(force ionique, pH…) et de ne pas être conservatifs, menant à de mauvaises estimations des 

contributions. Or, dans le cas du Haut Rhône, les résultats de l’analyse factorielle discriminante ont 

montré que le Sr avait été gardé comme élément discriminant des sources lorsque les concentrations 

totales étaient utilisées, ce qui représente un réel danger. Pour la fraction résiduelle, cet élément a 

également été utilisé pour discriminer les cinq sources, mais au contraire de la fraction totale, 

l’utilisation de sa concentration dans cette fraction non réactive permet de l’utiliser sans crainte pour 

tracer les contributions des affluents, même si les particules devaient subir des modifications des 

conditions physico-chimiques. 

 

 

Figure 34 : Contributions moyennes des métaux dans la fraction réactive (HCl 1M) des MES du Haut-Rhône (Rhône à Jons, 
Arve, Fier, Guiers, Ain et Bourbre), (d’après M34). 

 

Suite à l’analyse factorielle discriminante appliquée aux concentrations totales et aux concentrations 

résiduelles, nous avons appliqué un modèle de mélange à partir des éléments sélectionnés pour 
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chacune des fractions. Pour prendre en compte la variabilité des sources, nous avons appliqué une 

simulation de type Monte Carlo, consistant à résoudre les équations de mélange à partir de 1000 

tirages aléatoires au sein des différentes concentrations sources à disposition pour chacun des 

affluents. Ces simulations ont été appliquées à différents échantillons prélevés à la station de Jons 

pour diverses conditions hydrologiques (régime de base, crue et chasse de barrage) et ont été 

comparées aux sorties du modèle hydro-sédimentaire 1D (Figure 35). Les résultats ont ainsi permis de 

montrer que ce type d’approches étaient très complémentaires, puisque à titre d’exemple lors des 

chasses de barrage, alors que le modèle hydro-sédimentaire estime une contribution majoritaire lié à 

la resuspension, les approches utilisant la chimie des particules permet de déterminer que cette 

resuspension serait majoritairement représentée par des particules issues de l’Arve. Ce résultat n’est 

pas nouveau en soi, puisque les sédiments stockés derrière le barrage de Verbois sont constitués de 

sédiment de l’Arve (Grimardia et al., 2017), mais cela permet de démontrer la pertinence et la 

complémentarité des deux type d’approches. En régime de base ou en crue, les résultats obtenus entre 

le modèle hydro-sédimentaire 1D ou de fingerprinting peuvent montrer des sorties relativement 

différentes (Figure 35 ; b : JON_27 ; c : JON_01). Pour expliquer ces disparités, plusieurs hypothèses 

ont été émises comme : 

- la localisation du piège à la station de Jons localisé seulement 7 km en aval de la confluence entre le 

Rhône et l’Ain, suggérant qu’en période de crue, les MES échantillonnées ne sont pas correctement 

mélangées. En effet, Bouchez et al. (2010) ont montré que pour les grandes rivières, les mélanges au 

niveau des confluences étaient de l’ordre de plusieurs dizaines de kilomètres en aval. 

- en période d’étiage, les MES sont majoritairement représentées par la production de MES 

autochtones (blooms phytoplanctoniques), ce qui peut altérer le signal des sources « terrigènes » 

comme évoqué par Rose et al. (2017). Ce résultat suggère également que même en utilisant la fraction 

résiduelle, nous ne sommes pas en mesure de s’affranchir de cette production de MES très organiques, 

difficilement extractibles via l’utilisation de HCl 1M. 
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Figure 35 : Contributions relatives des affluents aux flux de MES à la station de Jons pour des échantillons prélevés lors de 
chasse de barrage (a), en régime de base (b) et en crue (c), estimées par le modèle hydro-sédimentaire 1-D, et le modèle de 
mélange utilisant les concentrations en éléments traces dans la fraction totale et résiduelle des particules (d’après M34). 

 

Pour finir, à ce niveau du Rhône et des conditions physicochimiques rencontrées, et même si les 

contributions relatives obtenues avec la fraction résiduelle semblent plus en adéquation avec la sortie 

du modèle hydro-sédimentaire 1D, les résultats entre la fraction totale et résiduelle semblent toutefois 

assez similaires d’un échantillon à un autre. En revanche, comme démontré précédemment avec la 

forte réactivité des traceurs, cette approche, utilisant les traceurs dans la fraction résiduelle, nous 

semble très pertinente pour une application dans les milieux très réactifs comme à l’embouchure du 

Rhône et/ou sur des dépôts historiques de sédiments, afin de déterminer les contributions des 

affluents à l’embouchure et pour retracer les historiques des contributions aux flux de MES. 
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3. Perspectives  
 

Mes perspectives de recherche s’inscrivent directement dans la continuité de ce que j’ai synthétisé 

dans les quatre parties du bilan de mes travaux de recherche. Ce qui fait une des originalités de mes 

travaux et des travaux d’INRAE en général, c’est que mes actions de recherche visent à proposer à 

terme des outils/méthodes qui permettront aux acteurs de l’eau de mieux évaluer la qualité chimique 

et le fonctionnement de nos cours d’eau. Ainsi, l’ensemble de mes travaux est un savant mélange entre 

une recherche fondamentale et une recherche très appliquée. Ce difficile équilibre entre la volonté 

d’être à la pointe de la recherche en chimie environnementale et le fait d’être au contact des acteurs 

de l’eau pour leur proposer des outils ou des méthodes adaptées est une originalité supplémentaire 

de ce travail. Mes perspectives de recherche sont et seront toujours guidées par ce contraste entre 

cette recherche fondamentale, et ce transfert d’approches appliquées et vulgarisées.  

En lien avec mes projets actuellement en cours et à venir, je propose de présenter quelques 

perspectives de mes axes de recherche pour les cinq années à venir. 

 

3.1 Vers le transfert d’un échantillonnage « multi-matrices-intégratif » pour la 

surveillance des eaux 

 

3.1.1 Transfert des outils d’échantillonnage intégratif passif : exercice large échelle du réseau 

de surveillance prospective 

 

L’ensemble des recherches que nous menons à INRAE sur les échantillonneurs intégratifs passifs, que 

ce soit pour les métaux ou les contaminants organiques hydrophiles et hydrophobes, est entrée dans 

une phase de transfert, pour proposer ces outils comme alternative à la surveillance actuelle de la 

qualité chimique des cours d’eau. Ainsi, en 2017 et en concertation avec l’office française pour la 

biodiversité (OFB), le consortium Aquaref a mis en place, sous la direction de Cécile Miège (INRAE), un 

exercice de démonstration national large échelle dans le cadre du réseau de surveillance prospective 

(RSP). Cette exercice de grande ampleur présente deux objectifs majeurs, à savoir (i) statuer sur 

l’intérêt de déployer des EIP pour la surveillance dans les milieux aquatiques de substances 

réglementées (substances de l’état chimique, de l’état écologique et les SPAS) et (ii) initier le transfert 

de ces outils vers les acteurs de la surveillance, notamment en mettant en place des modules de 

formation. Les supports de formation et les journées de formation « test » ont d’ores et déjà été 

réalisés en 2018 et en 2019 pour présenter le fonctionnement général des EIP et les recommandations 

pour leur déploiement dans les eaux de surface et pour former les acteurs de l’eau aux étapes 

d’analyses et de calcul à partir des EIP (R31). Conjointement à cela, l’exercice de démonstration large 
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échelle s’est déroulé entre 2017 et 2018, période pendant laquelle nous avons déployé des EIP 

commercialement disponibles sur près de 17 sites (Figure 36). Ces déploiements ont été effectués 

pendant un an en continu sur 3 sites (la Jalle, le Clain et le Gier) pour l’approche temporelle et sur une 

période de 15 jours sur 14 autres sites aux pressions contrastées pour l’approche spatiale. 

 

 

Figure 36 : Localisation des sites étudiés dans le cadre de l’exercice de démonstration large échelle du RSP (d’après Dabrin et 
al., en préparation).  

 

Les résultats de cette campagne hors norme ont été traités en 2019 et le seront encore pour quelques 

mois, la quantité de données récupérées étant considérable. La journée de restitution de ce travail RSP 

initialement prévue fin 2019 puis début 2020, et annulée en raison des grèves et des conditions 

sanitaires a finalement eu lieu fin mars 2021. Pour les métaux, deux types de DGT commercialement 

disponibles ont été testées au travers ces essais. L’objectif était de pouvoir répondre à un grand 

nombre de questions très opérationnelles comme : 

- Quel type de DGT utiliser pour l’ensemble des contaminants métalliques de la réglementation 

(DCE, état écologique, SPAS) ?  

- Quels éléments ne sont pas piégés par les deux outils testés ? 

- De combien sont abaissées les limites de quantification et quel gain sur les fréquences de 

contaminations ? 

- Quelle dispersion des données comparé à l’échantillonnage ponctuel ? 

- Comment prendre en compte les blancs outils ? 

- De quelle manière ces outils intègrent la dynamique de concentration ? 

- Sommes-nous en mesure de classer correctement les gradients de contaminations entre les 

sites ? 

- Comment comparer la concentration labile obtenue par la DGT vis-à-vis des NQE ? 
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Si à l’heure actuelle, nous n’avons pas encore trouvé de réponse à toutes ces questions, nous pouvons 

d’ores et déjà nous positionner sur certains aspects comme par exemple la gestion des blancs DGT. En 

effet, cette gestion des blancs des outils DGT nous parait comme un élément primordial pour être en 

mesure de correctement proposer une limite de quantification fiable. En effet, il convient de 

systématiquement analyser quelques blancs (3 à 5) du lot de DGT utilisées pour quantifier les niveaux 

de concentration dans les blancs de l’outil. En règle générale, les blancs sont souvent inférieurs à la  

limite de quantification analytique, ce qui permet de décliner une limite de quantification DGT, qui est 

en général améliorée d’un facteur 10 à 20 et qui permet alors de quantifier les concentrations de 

certains éléments (comme le Cd ou le Pb, Figure 37) qui ne l’auraient pas été après un prélèvement 

ponctuel. 

 

 

Figure 37 : Gains ou pertes en terme de fréquence de quantification entre l’échantillonnage ponctuel et l’échantillonnage 
intégratif passif pour quelques métaux sélectionnés (d’après Dabrin et al., en préparation, MP1). 

 

En revanche, des éléments comme Al, Cr, ou Zn ont montré des niveaux non négligeables dans les 

blancs outils, suggérant de décliner une LQ prenant en compte le niveau de ces blancs (moyenne ± 

10*sd des blancs). En appliquant cette méthodologie, nous avons ainsi mis en évidence que nous 

avions une perte d’information pour ces éléments sur certains sites et/ou périodes par rapport à une 

approche ponctuelle (Figure 37). Il est donc apparu que pour certains éléments, un des atouts majeurs 

des EIP, à savoir le gain en terme de LQ, n’était plus si évident en raison de ces blancs outils. Toutefois, 

en milieu marin, domaine pour lequel les analyses des métaux avec des ICP-MS conventionnels dans 

les échantillons ponctuels sont complexes, en raison des effets matrices liés à la présence du sel (et 

donc des LQ élevées), les DGT montrent qu’elles présentent toujours une meilleure sensibilité et une 

meilleure fréquence de quantification des métaux dans ces environnements (Figure 37). 
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A ce jour, nous nous efforçons de répondre de la meilleure des façons à l’ensemble des questions 

opérationnelles précédemment évoquées, mais il faut bien comprendre que de nombreux travaux sont 

et devront encore être menés en parallèle pour répondre à un grand nombre d’autres questions. En 

effet, dans cet exercice, deux types de DGT commerciales ont été utilisées pour l’ensemble des métaux 

DCE (hors Hg), état écologique, SPAS et watch list. Or, pour ces deux outils testés, nous manquons de 

données de calibration (rendement d’extraction, coefficient de diffusion) pour certains éléments 

comme Ti, Tl ou Ba. Ainsi, nous avons actuellement une action Aquaref qui vise à déterminer via des 

calibrations en laboratoire les valeurs de ces constantes pour les deux outils testés. De plus, ces deux 

outils testés sont connus pour ne pas être sélectifs pour le piégeage de Hg (substance DCE) et nous 

avons mis en avant au travers de cet exercice qu’ils n’étaient pas adaptés non plus au piégeage 

d’éléments comme Sn ou Se, suggérant l’utilisation de DGT adaptées ou d’autres outils. Ces résultats 

montrent que le développement de ces outils ne sont pas encore arrivés à leur terme et nécessitera 

encore beaucoup de développement surtout si les EIP sont intégrés définitivement à la surveillance 

réglementaire des milieux aquatiques et si de nouveaux contaminants inorganiques émergents sont 

ajoutés aux listes réglementaires de la surveillance. 

 

3.1.2 Valider les limites et atouts du piège à particules pour la surveillance des contaminants 

dans la matrice sédimentaire 

 

Comme présenté en amont, l’échantillonnage intégratif de la matrice sédimentaire pour la surveillance 

des contaminants (et notamment des plus hydrophobes) via l’utilisation du piège à particules me 

semble une approche des plus adaptées. Il convient toutefois de valider l’ensemble des limites et des 

atouts de cet outil pour une utilisation en routine dans tous les types de cours d’eau. Le biais 

granulométrique engendré par un échantillonnage au moyen d’un piège à particules (particules 

légèrement plus grossières) par rapport à un prélèvement ponctuel n’est plus à démontrer. Même si 

ce biais n’a pas d’influence sur les concentrations en PCB ou en Hg, nous avons débuté des travaux 

dans le cadre d’Aquaref pour évaluer si cela avait une influence sur les concentrations d’autres métaux. 

Ainsi, de la même manière que nous avions comparé sur plusieurs années les concentrations en Hg 

entre des MES prélevées par le piège et après centrifugation à la station de Jons sur le Rhône (M24), 

nous avons débuté dans le cadre du stage de Pascaline Dieudé, ce même travail pour les métaux 

comme le Cr, Ni, Cu, Zn, As, Pb, ou Co. Les premiers résultats ont été assez surprenants car des métaux 

comme Ni et Cr, dont les concentrations sont généralement fortement influencées par la 

granulométrie, ont présenté des concentrations très similaires entre les MES du piège et les MES 

prélevées par centrifugation (Figure 38, Dieudé, 2020), malgré le biais granulométrique. 
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Figure 38 : Concentrations en Cr et Ni dans les MES collectées par le piège à particules (PAP) et par centrifugation en continu 
(CFC) à la station de Jons sur le Rhône sur la période 2011-2017 (d’après Dieudé, 2020). 

 

En revanche, nous avons noté une sous-estimation des concentrations en Cu et en Pb dans les MES 

prélevées par piège à particules. En prenant notamment en compte les incertitudes analytiques, nous 

avons pu mettre en évidence que ces différences étaient significatives pour 74% (Cu) et 82% (Pb) des 

échantillons que nous avons comparés (Figure 39).  Ce biais nous a rapidement évoqué une influence 

du biais granulométrique, mais aucune relation n’a pu être mise en avant entre ce biais et le biais 

granulométrique, le débit de la rivière ou même la teneur en carbone organique particulaire. Ces 

résultats nous ont donc fait penser à un probable impact de processus de dégradation qui se mettrait 

en place au sein du piège pendant la période de déploiement. En effet, le Cu est notamment connu 

pour sa forte affinité pour la matière organique, suggérant la mise en place de processus diagénétiques 

dans les MES contenues dans le piège, favorisant la dégradation de la matière organique particulaire 

et le relargage du Cu qui y serait fixé. Ces hypothèses méritent ainsi d’être creusées par des 

expérimentations dédiées et/ou par la réalisation d’extractions séquentielles pour mieux caractériser 
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les phases porteuses du Cu et du Pb et notamment la proportion de phases organiques (via une 

extraction H2O2 par exemple). 

 

 

Figure 39 : Concentrations en Cu et Pb dans les MES collectées par le piège à particules (PAP) et par centrifugation en continu 
(CFC) à la station de Jons sur le Rhône sur la période 2011-2017, et erreurs absolues des concentrations en Cu et Pb entre les 
MES prelévées par piège à particules et par centrifugation (les bornes grisés sont les limites prenant en compte l’incertitude 
analytique), (d’après Dieudé, 2020). 

 

Aussi, nous envisageons de mieux cerner ces processus de dégradation par des approches NTS15 via la 

spectrométrie de masse haute résolution (QTOF-HR-MS16). Elles permettront de comparer l’évolution 

des signatures au cours du temps de l’ensemble des molécules des MES issues du piège à particules et 

de les comparer aux empreintes des MES récupérées par centrifugation. Ces travaux sont d’ores et 

déjà initiés dans le cadre de nos actions Aquaref pour mieux comprendre les limites de l’utilisation des 

pièges à particules, que ce soit au niveau de l’influence du biais granulométrique sur les concentrations 

en polluants et sur ces processus de dégradation qui peuvent se mettre en place au sein du piège. Il 

conviendra aussi et surtout que nous déclinions toutes nos approches menées à l’échelle de la station 

de Jons sur le Rhône à d’autres rivières dont les MES sont plus organiques, comme la Saône ou le Gier. 

L’un des enjeux les plus complexes vise notamment à décliner ce type d’outil d’échantillonnage sur les 

petits cours d’eau, environnement où ce type de piège est peu ou pas adapté en raison de sa grande 

taille et de la difficulté à le déployer dans ces milieux. Toujours dans Aquaref mais aussi dans le cadre 

du projet PULSE17, porté par Matthieu Fressard et Nadia Carluer, et qui vise à évaluer l’impact des 

changements paysagers locaux sur la dynamique globale des transferts de sédiments et de polluants à 

l’échelle des petits bassins versants, nous testerons plusieurs types de pièges (notre piège actuel, le 

même miniaturisé au 1/3, le piège de type Philipps et le piège Geacos18 (Figure 40) développé par  

                                                           
15 Non-target screening 
16 Spectrométrie de masse haute résolution à temps de vol 
17 Paysage particULe peSticidEs, projet de l’Agence de l’Eau Zone atelier Bassin du Rhône  
18 GranulomEtric pAssive Capture of dissOlved matter & Sediment 
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Anaëlle Simmoneau de l’Université d’Orléans) sur le site Ardières Morcille et nous les comparerons à 

des prélèvements ponctuels.  

 

Figure 40 : Photographie du piège de type GEACOS (illustration issue de la Lettre numéro 2 de la Zone Atelier Loire) 

En collaboration avec Céline Berni de l’équipe Hydraulique des rivières de l’unité RiverLy, ces outils 

seront également étudiés en conditions contrôlées dans le canal hydraulique, installé dans les locaux 

d’INRAE à Villeurbanne, pour mieux évaluer les rendements d’échantillonnage de ces pièges en 

fonction de la vitesse d’écoulement (R21). L’objectif final sera de déterminer les réponses de ces 

différents outils en terme de granulométrie, teneur en COP et concentrations en métaux après 

déploiement dans ces petits cours d’eau à l’hydrologie contrastée.  

Ces différentes perspectives montrent combien il reste encore de chemin à parcourir pour comprendre 

le fonctionnement de ces pièges et les transférer pour une meilleure évaluation de la qualité chimique 

du compartiment sédimentaire. Toutefois, ils représentent à mes yeux une des alternatives les plus 

probantes pour le suivi des contaminants hydrophobes, en comparaison à un suivi dans les sédiments 

de surface ou à des approches ciblant la bioaccumulation dans les organismes biologiques comme les 

poissons. 

 

3.1.3 L’échantillonnage intégratif pour une meilleure évaluation des flux de contaminants 

dans les fractions dissoutes et particulaires 

 

Dans le cadre d’OSR, nous avons initié une approche visant à évaluer la contribution relative des 

fractions particulaire (MES) et dissoute au flux total pour une sélection de contaminants prioritaires et 

émergents. Pour joindre l’utile à l’agréable, nous avons déployé des outils d’échantillonnage passifs 

pour la phase dissoute et un piège à particules sur le site du Gier pendant un an pour échantillonner 

les contaminants de manière intégrative dans les deux fractions. Pour cela, des DGT mais également 

des POCIS ont été déployés tous 15 jours pendant un an sur le site du Gier. En parallèle, nous avons 

relevé le piège à particules tous les mois pour effectuer une analyse contaminants dans les particules. 

Nous avons ainsi obtenu des concentrations intégrées dans le temps des contaminants dans ces deux 
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fractions et grâce aux données de débit et de l’acquisition en continue des données de turbidité, des 

flux journaliers sur le site du Gier (Figure 41).  

 

 
 
Figure 41 : Flux journaliers en Hg et As dans les fractions dissoutes et particulaires sur le Gier entre le 24/05/2017 et le 
25/05/2018. 

 

L’intérêt majeur était ainsi de voir à l’échelle d’une année sous quelle forme s’effectuait le flux des 

différents contaminants. Les premiers résultats obtenus pour les métaux a permis de montrer de très 

grandes disparités en fonction des éléments d’intérêts (Figure 42). Ainsi, nous avons mis en évidence 

que pour le site du Gier, malgré des flux d’eau et de MES identiques, les flux annuels de Hg étaient 

majoritairement dans la fraction particulaire (69%) alors qu’il est principalement (82%) sous forme 

dissoute pour As (Figure 42). Ces résultats sont en quelque sorte un reflet des coefficients de partage, 

mais ils permettent d’aiguiller quelle fraction/matrice est à privilégier vis-à-vis de tel ou tel 

contaminant. Les résultats que nous avons obtenus avec les POCIS, permettront de donner des 

informations sur la fraction à privilégier pour des contaminants comme les produits pharmaceutiques 
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ou les hormones. Bien que cette étude ait été réalisée à l’échelle d’un seul cours d’eau, les résultats 

obtenus tout au long de l’année montrent qu’un déploiement « one shot » d’EIP et de piège sur un 

site/rivière permet d’une certaine manière de donner une information robuste sur la contribution 

relative des flux de contaminants et quelle matrice doit être privilégiée pour cibler un contaminant 

d’intérêt. Ce type d’approche sera, je l’espère, déployé à l’échelle de plus grands cours d’eau comme 

la Saône et ses affluents dans le cadre d’un montage de projet en lien avec la mise en place d’un plan 

Saône identique à celui existant pour le Rhône. 

 

 
Figure 42 : Contributions relatives des fractions dissoutes et particulaires aux flux de Hg et As sur le site du Gier pour la 
période du 24/05/2017 au 25/05/2018. 

 

3.2 Affiner, valider et décliner les approches de traçage des MES/sédiments via 

l’utilisation des métaux dans la fraction résiduelle des particules  

 

3.2.1 Pertinence de la fraction résiduelle pour évaluer les contributions relatives historiques 

des apports en MES/sédiments 

 

Suite aux travaux de traçage initiés sur le système Garonne/Gironde/zone littorale et à la mise en place 

d’une méthode robuste sur le Haut-Rhône, je souhaite que nous puissions largement décliner ces 

approches à des environnements pour lesquels l’utilisation de la fraction résiduelle me semble tout 

simplement indispensable. En tout premier lieu, il conviendra d’appliquer cette méthodologie aux MES 

exportées à l’embouchure du Rhône à la station d‘Arles, une fois que l’ensemble des affluents majeurs 

ont auront été tous échantillonnés, avec un nombre suffisant d’échantillons pour prendre en compte 

la variabilité des termes sources comme les affluents Cévenols ou la Drôme par exemple. Il conviendra 

de démontrer que cette fraction résiduelle est beaucoup plus pertinente dès lors que la station de 

mélange, comme celle d’Arles, est localisée au niveau d’un delta, zone sous influence du gradient de 

salinité, propice à une modification des concentrations des traceurs utilisés dans la fraction totale. 
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Aussi, dans le cadre de la thèse de Céline Bégorre (2017-2020), nous avons démontré toute la 

puissance de l’utilisation des traceurs dans la fraction résiduelle des particules, puisque cela permet 

de s’affranchir des (i) processus diagénétiques qui se mettent en place dès le dépôt du sédiment et (ii) 

des apports historiques en métaux, qui modifient drastiquement le caractère conservatif des traceurs 

tout le long d’une carotte sédimentaire (MR1). Dans le cadre du projet ARCHEORHONE19, nous avons 

montré que, dès l’étape qui consiste à tester la conservativité des traceurs (range test), un très grand 

nombre de traceurs sont écartés au fur et à mesure que les couches de sédiments étudiées sont plus 

profondes (Figure 43). Nous notons ainsi que dans les couches les plus récentes, 2 à 3 traceurs ne 

passent pas ce range test alors que ce nombre atteint 6 voir plus dans les couches les plus profondes. 

En revanche, en utilisant la fraction résiduelle, seuls 1 à 2 traceurs ne passent pas ce range test sur 

toute la colonne sédimentaire (Figure 43). Ces résultats mettent clairement en avant le fait que 

l’utilisation des métaux dans la fraction résiduelle des particules permet de s’affranchir des processus 

diagénétiques mais aussi et surtout des apports historiques anthropiques d’éléments traces 

métalliques dans les couches les plus profondes de ces carottes sédimentaires (M31), lorsque des MES 

ou des sédiments contemporains sont utilisées pour tracer les historiques des contributions. 

 

 

Figure 43 : Localisation de la carotte sédimentaire prélevée sur le Rhône amont et éléments exclu après la procédure du range 
test en fonction de la profondeur (années) pour les concentrations totales (a) et les concentrations résiduelles (b) (d’après 
MR1). 

 

                                                           
19 Projet AE/ZABR : Evolution de l’anthropisation des eaux du Rhône au cours des dernières décennies : la 
mémoire des sédiments 
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Sur la carotte prélevée proche de l’exutoire du bassin versant du Rhône, l’utilisation des traceurs dans 

la fraction résiduelle a notamment permis de démontrer que les contributions relatives historiques 

des apports étaient beaucoup plus pertinentes que celles obtenues via l’utilisation des traceurs dans 

la fraction totale des particules (Figure 44). En effet, bien que les données historiques de comparaison 

soient parcellaires, les résultats montrent que les contributions moyennes de la Durance (52%) 

estimées via la fraction résiduelle sont en adéquation avec les contributions moyennes 

contemporaines (53%) estimées via l’utilisation de radionucléides (Zebracki et al., 2015), 

contrairement à celles obtenues via la fraction totale (22%). Plus précisément, à l’échelle de 

l’évènement, nous avons mis en évidence que des évènements hydrologiques majeurs comme la crue 

méditerranéenne (Ardèche/Durance) de 1993-1994 est bien représentée avec la fraction résiduelle 

contrairement à la fraction totale, comme pour la crue généralisée Saône / Haut-Rhône de 1990 (Figure 

44). Aussi, et pour finir, nous avons pu montrer que l’utilisation de cette fraction totale n’était 

clairement pas adaptée pour reconstruire les historiques des apports. En effet, nous avons noté 

qu’entre 1990 et le bas de la carotte (1980), la fraction totale estimait que la contribution de l’Ardèche 

augmentait au fur et à mesure du temps, passant de 10 % en 1990 à 50% en 1980. Ces résultats 

complètement « aberrants » sont expliqués par le fait qu’en profondeur, les concentrations en Zn 

augmentent en lien avec les apports historiques anthropiques (M31). Or, l’Ardèche est l’affluent qui 

présente les plus fortes concentrations contemporaines en Zn dans ces MES. Comme le test de 

conservativité est validé pour le Zn et que ce traceur a été sélectionné par l’analyse factorielle 

discriminante, le modèle se trompe en attribuant cette augmentation des concentrations en Zn à des 

apports historiques plus importants de MES de la part de l’Ardèche. 

 

 

Figure 44 : Localisation de la carotte sédimentaire prélevée sur le Rhône aval et contributions relatives des affluents majeurs 
en fonction de la profondeur (années) en utilisant les traceurs dans la fraction totale (A) et résiduelle (B), (d’après MR2). 

 

Ces travaux doivent encore être encore affinés avant d’être publiés, mais ils permettent de clairement 

valider le fait que l’utilisation de la fraction totale des sédiments pour tracer des historiques de dépôts 
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doit être proscrite au profit d’une utilisation dans la fraction résiduelle. Cela permet aussi d’envisager 

d’appliquer ce type d’approche pour mieux caractériser les historiques d’environnements de dépôts 

complexes comme au niveau du pro-delta du Rhône (Cossa et al., 2018). Un des objectifs finaux et 

idéaux serait aussi de pouvoir mettre en relation des pics historiques de contributions de certains 

affluents avec des pics historiques de contaminations (PCB, organochlorés…) pour remonter plus 

facilement à la localisation des sources historiques et/ou contemporaines. 

 

3.2.2 Améliorer la méthodologie de traçage pour s’affranchir du signal lié à la production de 

matière autochtone 

 

Au-delà de la transposition de ces approches de traçage aux historiques de dépôts ou à d’autres 

environnements, il convient également d’améliorer cette approche originale de traçage notamment 

au niveau de la caractérisation de la fraction résiduelle. En effet, les MES prises en compte pour la 

caractérisation des termes sources mais aussi les MES échantillonnées au niveau des zones de 

mélanges sont fortement influencées par les MES autochtones, liées aux blooms phytoplanctoniques. 

Même si cette production de MES phytoplanctoniques est insignifiante par rapport aux apports de 

MES terrigènes liées à l’érosion des sols, leur signature en période d’étiage ou de faibles débits 

amènent un signal qui est une source d’erreur lorsque sont tracées les MES érodées. Cette notion a 

notamment été abordée dans le cadre du projet CANADER20 porté par Hugo Lepage de l’IRSN et qui 

vise à mieux comprendre la contamination des particules transportées à l’étiage dans le Rhône et ses 

affluents. Les travaux que nous avons menés dans le cadre de ce projet ont clairement montré que le 

rapport en MeHg / Hg des particules du Rhône et de ses affluents avait tendance à augmenter en 

période de faibles débits (Figure 45). Cette augmentation des ratios en MeHg/Hg dans les particules a 

déjà été mis en évidence en période de faible débits, évoquant une augmentation du rôle joué par les 

microorganismes dans la méthylation du Hg lors de ces périodes (Pestana et al. 2019). 

 

                                                           
20 Projet Observatoire Homme Milieu Vallée du Rhône (OHM/VR) : CAractérisation de la NAture Des particules 
transportées lors des Etiages du Rhône  
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Figure 45 : Rapport entre les concentrations en MeHg et les concentrations en Hg total dans les MES prélevées sur le Rhône 
à Jons, sur la Durance et l’Ardèche en fonction de leurs débits respectifs (résultats issus du projet CANADER). 

 

Ces résultats ont également été constatés pour d’autres métaux comme le Cu, Ni ou Zn suggérant que 

cette production de MES autochtones est responsable d’une augmentation des concentrations bien 

au-delà de celles caractérisant les niveaux rencontrés dans les MES érodées à l’échelle du Rhône. Ces 

résultats suggèrent d’optimiser l’échantillonnage des termes sources, en prélevant et en gardant 

uniquement dans les modèles de mélange les MES obtenues en période de crue. En effet, de 

précédentes études ont bien mis en évidence que la signature des MES prélevées en période de crue 

et en période d’étiage n’avaient clairement pas la même signature (Figure 46 ; Rose et al. 2018), 

suggérant encore une fois l’influence de processus biogéochimiques (production de phytoplancton) 

qui prennent le pas sur le transport de MES érodées.   
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Figure 46 : Projections des données obtenues pour des MES prélevées en condition de crue (H) et en condition de faibles débit 
(L) dans le bassin versant de White clay Creek (Pensilvanie, Etats-Unis, d’après Rose et al., 2018). 

 

En revanche, pour caractériser les MES au niveau du site de mélange, et notamment pour évaluer les 

contributions en période de débit moyen voir en période d’étiage, il convient de s’affranchir de ce 

signal « envoyé » par ces MES autochtones dans le but de correctement évaluer les contributions 

relatives des affluents aux flux de MES. En identifiant les concentrations en éléments traces 

métalliques dans la fraction résiduelle des particules, l’idée était de pouvoir s’en affranchir. Or, 

l’extraction HCl 1M utilisée pour extraire les phases les plus réactives des particules n’est pas 

suffisamment forte pour extraire les phases organiques les plus réfractaires. Notre méthode 

demanderait à être un peu plus affinée en utilisant une extraction permettant de dégrader les phases 

organiques (e.g. H202 à 85°C), pour obtenir une fraction résiduelle s’affranchissant du signal des MES 

autochtones. De façon détournée, nous serions également en mesure d’évaluer la contribution de 

cette source autochtone aux flux de MES, notamment en période d’étiage. 

 

3.2.3 Valider les données de fingerprinting : mélanges virtuels, en laboratoire et confrontation 

aux modèles hydro-sédimentaires 

 

Pour finir, que ce soit à l’échelle des MES ou des historiques de dépôts, ces approches devront être 

soumises à des étapes de validation. Ces étapes de validation suggèrent un niveau de validation à 
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l’échelle « théorique/analytique », ce qui sous-entend de valider ces approches de fingerprinting par 

des approches de mélanges virtuels à partir des données sources ou de mélanges en laboratoire à 

partir de la collection de MES à disposition (Bahadori et al. 2019). L’idée étant ensuite d’évaluer la 

justesse des résultats au travers d’indicateurs de performance des modèles (Evrard et al., 2013). La 

seconde étape de validation ou de confrontation visera à comparer la sortie de ces résultats de 

mélange à d’autres approches complémentaires comme les modèles hydro-sédimentaires 1D, les flux 

de MES ou les reconstructions historiques de flux. Cette approche a déjà été réalisée à l’échelle du 

Haut-Rhône mais nécessite de nombreux développements et calages de ces modèles hydro-

sédimentaires 1D, pour les propager jusqu’à Arles. Ces perspectives ont été envisagées cette année 

avec le montage du projet ANR CONTINUUM porté par Jérôme Le Coz, mais qui n’a malheureusement 

pas été retenu. Ces développements seront aussi réalisés au fil de l’eau dans le cadre du programme 

OSR-6.  

Nous pouvons surtout miser sur le développement de stations de mesures pérennes sur l’ensemble 

des affluents du Rhône pour pouvoir comparer ces approches de fingerprinting aux flux mesurés. Un 

des objectifs serait de pouvoir évaluer à partir des flux mesurés et des contributions relatives estimées, 

quelle est la part potentielle de MES piégées au cours de leur transit derrière les nombreux barrages 

et ouvrages présents sur le corridor Rhodanien. Aussi, nous envisageons d’injecter tous les traceurs à 

disposition (métaux, métaux dans la fraction résiduelle, radionucléides, traceur organiques) pour 

proposer une combinaison complexe de traceurs, au-delà de ceux utilisés à l’heure actuelle, pour 

tracer au mieux les MES à l’échelle du bassin versant du Rhône. 

 

3.3 Un regard porté vers les contaminants inorganiques « émergents » 

 

Comme mentionné en partie introductive, des métaux comme Zn, Cd, Pb, Ni, Cu ou Hg ont 

communément été étudiés depuis plusieurs décennies. En effet, en lien direct avec la révolution 

industrielle, ces métaux ont été intensivement extraits de la lithosphère pour diverses applications et 

technologies, menant à leur dispersion généralisée à la surface de la Terre que ce soit au niveau des 

océans, des sols et/ou des eaux continentales. Avec le développement des nouvelles technologies 

analytiques sur cette même période, ces éléments ont alors été étudiés dans de nombreux 

compartiments pour mieux comprendre leur devenir et leur toxicité (Salbu and Steinnes 1995), ce qui 

a permis de retracer leurs apports historiques, notamment au travers de l’utilisation de carottes 

sédimentaires (M31), et de les inclure comme substances prioritaires dans le cadre de la DCE sur l’eau 

(Pb, Ni, Cd et Hg). Alors que des progrès considérables ont été obtenus sur le devenir et les effets 

écotoxicologiques de ces éléments, l’utilisation d’un grand nombre d’autres éléments traces 
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métalliques ont vu leur utilisation s’accroitre ces dernières années (Figure 47) en lien avec leur 

utilisation dans de nombreuses nouvelles technologies (automobile, télécommunications, semi-

conducteurs, médecine, optique/photonique, Karn 2011). Parmi ces éléments, sont retrouvés les 

terres rares ou REE21 (Y, La, Ce, Pr, Nd, Sm, Eu, Gd, Tb, Dy, Ho, Er, Yb, Lu), les platinoïdes ou PGEs22 (Pt, 

Pd, Rh, Os, Ir, Ru) ou des éléments comme Ga, Ge, In, Te, Nb, Ta, Tl. En raison de leur importance dans 

le monde des nouvelles technologies et afin de sécuriser leur disponibilité dans les années à venir (APS 

and MRS, 2011), ils ont été catégorisés sous le nom « Energy-critical elements » ou encore TCE pour 

« Technology-critical elements ».  

 

 

Figure 47 : Exemple de l’évolution de la production mondiale de deux TCE (In et Ga) entre 1990 et 2015 (D’après Filella et 
Rodriguez-Murillo, 2015). 

 

Or à ce jour, très peu d’études ont porté sur l’étude de leurs concentrations dans les milieux naturels, 

leur devenir, leur spéciation ou leur toxicité, tant et si bien que certains auteurs ont même catégorisés 

certains de ces éléments (Ga, Ge, In, Nb, Ta, Te) dans les LSTCE, pour « Less-studied Technology-critical 

elements » (Filella et Rodriguez-Murillo, 2017). Comme stipulé par Cobelo-Gardia et al. (2015), ce 

manque de connaissance sur le devenir et les effets écotoxicologiques de ces éléments dans 

l’environnement tient à deux facteur : (i) leurs concentrations à l’état de traces et ultra-traces (pg/L à 

ng/L) rendant leur détermination analytique extrêmement complexe et (ii) l’absence de tout rôle 

industriel significatif (excepté certaines applications médicales comme pour le Gd) avant leur 

                                                           
21 Rare Earth Elements 
22 Platinum Group Elements 
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utilisation massive actuelle suite à la demande croissante de nouvelles applications technologiques. 

Des premiers travaux ont mis en avant la perturbation anthropique des PGEs avec une augmentation 

de leurs concentrations notamment sur des sites influencés par les zones urbaines (pots catalytiques 

de voitures par exemple) et ce sur tous les continents (e.g. en europe Cobelo Garcia et al., 2011 ; aux 

Etats-Unis, Rauch et al., 2004 ; au Ghana, Kylander et al., 2003). La modification de la distribution des 

REEs a elle aussi été raportée comme sur le Rhin en Allemagne (e.g. Kulaksiz and Bau 2013), dénotant 

l’impact des activités humaines sur le cycle de ces éléments (utilisation du Gd comme agent 

contrastant en imagerie médicale). Pour les autres éléments et notamment les LSTCE, un inventaire 

des travaux menés sur ces éléments dans l’environnement a montré qu’en général, les concentrations 

n’avaient pas pu être déterminées ou que les informations étaient insuffisantes pour évaluer les 

sources ou puits de ces éléments à l’échelle locale ou régionale (Filella et Rodriguez-Murillo, 2017). 

Ainsi, pour mettre en évidence une influence des activités anthropiques sur le cycle de ces éléments 

sans influence d’une source locale, il convient de cibler les compartiments environnementaux les plus 

propices à leur évolution temporelle avec de faibles bruits de fond, comme les carottes de glace, les 

tourbières ou les eaux (Filella et Rodriguez-Murillo, 2017). Se positionner en amont et en aval de zones 

fortement sous influence urbaine peut s’avérer aussi comme une alternative intéressante à 

l’échantillonnage d’échantillons d’eau et/ou de sédiments, comme au niveau de grosses 

agglomérations situées le long des fleuves (e.g. Lyon sur le Rhône) en s’appuyant par exemple sur le 

réseau OSR (MES/carottes sédimentaires). Cela suggère également de s’appuyer sur un outil 

incontournable dans ce domaine, à savoir la bancarisation sur le long terme d’échantillons 

environnementaux, pour devancer ces potentielles futures altérations du cycle de ces éléments. C’est 

pour cela que depuis quelques années, je me suis investi pour la pérennisation et l’optimisation d’un 

système de bancarisation des échantillons environnementaux à l’échelle de notre équipe et de l’UR 

RiverLy. Ainsi, en s’appuyant sur le logiciel de bancarisation COLLEC (Éric Quinton, d’INRAE Bordeaux), 

et l’achat de congélateurs -80°C, nous avons créé une plateforme de bancarisation (BANQUISE) et 

débuté le stockage de plus de 1000 échantillons de MES prélevées sur le Rhône et ses affluents sur la 

période 2012 à 2021 (Figure 48), ainsi que des échantillons de carottes sédimentaires. La constitution 

de cet échantillothèque représentera d’ici peu de temps, un outil puissant pour aller identifier des 

contaminants émergents de manière rétrospective, au grès des avancées des équipements 

analytiques. 
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Figure 48 : Enceinte -80°C et flacons contenant les MES/sédiments lyophilisés et bancarisés sous BANQUISE (logiciel COLLEC). 

 

L’analyse des contaminants inorganiques émergents comme les LSTCE ou les PGEs est notamment 

conditionnée par les améliorations des méthodes et des outils analytiques tels que les ICP-MS. 

Récemment, Filella et Rodushkin (2018) ont mis en évidence la difficulté d’analyser les LSTCE dans les 

matrices environnementales, en raison de leurs très faibles concentrations et surtout en raison de leur 

nombreuses interférences spectrales (e.g. interférence de ArSi+, ArP+, CrO+ sur 69Ga) et isobariques 

(e.g. isotope du Zn sur 69Ge ou isotope du Se sur 74Ge ou 76Ge). Dans cette publication, les auteurs 

mettent en avant qu’une des meilleures perspectives est l’utilisation des récents ICP-MS de type 

« tandem quadrupole » ou ICP-MS/MS qui permettent de s’affranchir de n’importe quelle interférence 

via l’utilisation de différents gaz ou mélange de gaz de collision (He) ou de réaction (O2, H2, NH3). Une 

récente revue de Savigan et al. (2021) sur l’analyse des PGEs dans les sols, a également évoqué le fait 

que leur analyse représente un vrai challenge, dès l’étape d’extraction mais aussi lors des étapes 

d’analyse par ICP-MS. Les auteurs mettent ainsi en avant le fait que l’arrivée de nouveaux ICP-MS/MS 

sur le marché permettront, de la même manière que pour les LSTCE, de résoudre les problèmes 

analytiques liés aux différentes interférences lors de l’analyse de ces éléments (e.g. interférence de 

106Cd/108Cd/110Cd sur 106Pd/108Pd/110Pd). 

Ces perspectives et ces challenges analytiques sont désormais possible au laboratoire avec l’acquisition 

en juin 2019 d’un nouvel ICP-MS/MS de chez Thermo Fischer Scientific (iCAPTQ-MS) équipé de 

l’ensemble des gaz de collision/réaction disponibles (O2, He, H2, NH3) pour s’affranchir de tout 

problème d’interférence isobarique ou polyatomique, tout en gardant une grande sensibilité sur tout 

type de matrice. Pour porter un regard sur ces contaminants émergents dans l’environnement et un 

éventuel changement de leur concentration/évolution temporelle dans les cours d’eau, il conviendra 

de bien définir dans quel environnement il faut les chercher (tourbières, rivière en amont/aval 

d’agglomérations…) , dans quelle matrice (sédiment, eaux, biote…), comment les extraire/séparer au 
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mieux de la matrice, les pré-concentrer afin d’abaisser les limites de quantification (DGT adaptées pour 

pré-concentration in situ, pré-concentration en laboratoire sur cartouches, pré-concentration par 

évaporation…) et mettre en place, bien évidemment, le mode analytique le mieux adapté pour les 

quantifier à de très faibles niveaux en présence d’interférences (choix de l’isotope, gaz de réaction à 

utiliser, mode de détection « ON MASS » ou « MASS SHIFT »…). Aussi, ces perspectives analytiques 

représentent un vrai challenge analytique puisque peu de matériaux de référence certifiés sont 

présents sur le marché. Ainsi, pour financer et progresser sur ce sujet, le montage d’un projet ANR voir 

européen apparait comme une des meilleures pistes, en regroupant les quelques laboratoires équipés 

de ce type d’outil et dont les thématiques de recherche portent sur le sujet (Université de Lille/LASIR, 

Université de Bordeaux/EPOC…). 

 

3.4 L’unité RiverLy et la chimie : pour une approche intégrée de la compréhension du 

fonctionnement de nos rivières en réponse aux pollutions 

 

Pour finir, je ne pourrai conclure ce mémoire d’HDR sans mentionner quelques exemples de 

perspectives qui se profilent avec la restructuration récente de nos thèmes de recherche au sein 

d’INRAE. Avec la mise en place de notre UR RiverLy depuis maintenant 3 ans, regroupant toutes les 

compétences nécessaires à la compréhension des cours d’eau (écotoxicologie, écotoxicologie 

microbienne, écologie, hydrologie, hydraulique, chimie de l’environnement), il est alors envisageable 

de croiser l’ensemble de ces disciplines pour mieux comprendre le fonctionnement de nos rivières, 

notamment dans un contexte de stresseurs multiples (température, hydrologie, réchauffement 

climatique, pollution) tout en regardant par exemple les effets hydro-morphologiques, écologiques ou 

écotoxicologiques.  

Ainsi, une thèse est actuellement en cours depuis un peu plus d’un an (Laura Kergoat 2019-2022), co-

dirigée par Chloé Bonnineau (EMA, Riverly) et Thibault Datry (ECOFLOWS, RiverLy), et qui vise à évaluer 

les réponses fonctionnelles et structurelles des communautés microbiennes à un stress combiné du 

colmatage et du cuivre dans la zone hyporhéique. Cette thèse est l’occasion de combiner les 

compétences de trois équipes au niveau de l’écotoxicologie microbienne, du fonctionnement de la 

zone hyporhéique et des contaminants. 

Un projet ANR (Chypster23), porté par Marina Coquery (LAMA, RiverLy) a passé la première étape de 

sélection de l’appel à projet 2021, mettant en avant les différentes approches de traçage de notre 

équipe de chimie et regroupant les compétences de l’équipe Hydrologie des bassins versants de l’UR 

                                                           
23 Approche intégrée biogéochimique, géographique et hydrologique pour déterminer les sources de 
contaminants sur des bassins versants d’usage mixte 
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RiverLy (Isabelle Braud et Flora Branger). Avec des partenaires de l’université de Grenoble et de 

VetAgro Sup de Villeurbanne, ce projet ambitionne de définir et tester une nouvelle méthodologie 

intégrée pour identifier les sources de contaminants anthropiques et prédire la contamination des 

cours d’eau en fonction des conditions hydrologiques, de l'occupation des sols et du changement 

climatique. 

Aussi, suite à nos travaux dans le cadre du RSP, le suivi du Hg réalisé sur différents sites via l’utilisation 

de DGT, d’organismes encagés (gammares), de poissons ou de sédiments, a permis de montrer qu’une 

évaluation seule du Hg total dans ces matrices ne permettait pas d’expliquer les concentrations 

contrastées obtenues pour ces différentes matrices. Ces travaux suggèrent d’aller plus loin en 

proposant d’évaluer la part de MeHg présent dans toutes ces matrices mais aussi et surtout en allant 

plus loin sur les questions de la bioaccumulation du Hg et de sa méthylation, notamment à l’échelle 

des organes de macroinvertébrés comme le gammare. Ainsi, plusieurs pistes sont envisagées pour 

proposer une suite au projet RSP-Biote et aussi pour monter un projet de thèse sur la bioaccumulation 

et la méthylation du Hg dans les organes du gammare (Olivier Geffard, équipe Ecotox, RiverLy). 

Pour finir, des discussions sont actuellement en cours avec Sophie Cauvy-Fraunié pour transposer 

l’ensemble de nos compétences pour caractériser la contamination des glaciers alpins et quantifier les 

éventuels apports aux cours d’eau dans la perspective d’une fonte de ces glaciers dans les 50 années 

à venir (Projet « Life Without Ice »). 
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