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ECHANTILLONNAGE PASSIF DANS LES SEDIMENTS POUR UNE MEILLEURE EVALUATION DE LA DISPONIBILITE DES
CONTAMINANTS
CELINE TIXIER, ANNE TOGOLA, AYMERIC DABRIN ET PAULINE SIDOLI

RESUME

L'utilisation de 1’échantillonnage passif en complément/remplacement de la mesure directe
dans le sédiment est d'un intérét croissant dans le cadre des programmes de surveillance pour
une meilleure évaluation des risques. Cette technique permet de déterminer la concentration
en contaminant dissous libre (Csee) qui est plus représentative de la disponibilité des
contaminants sédimentaires (et donc, de I'exposition des organismes benthiques) que la
concentration totale. Ainsi, la Société de Chimie et Toxicologie Environnementales (Society
of Environmental Toxicology and Chemistry -SETAC) a organisé en 2012 a Costa Mesa en
Californie (USA) un atelier technique sur le theme « Guidance on Passive Sampling methods
to improve Management of Contaminated Sediments » qui s’est traduit par la parution en
2014 d’une série de 6 articles scientifiques dans le journal « Integrated Environmental
Assessment and Management ». De méme, le Conseil International pour 1’Exploitation de la
Mer (CIEM) a organisé en 2013 un atelier thématique sur 1’utilisation des échantillonneurs
passifs pour le suivi des contaminants en milieu marin qui s’est traduit par la parution en 2016
d’un article dans le journal « Environmental Science and Technology » (Booij et al., 2016).
Sur la base de divers documents existants, ce rapport vise a présenter de maniere non
exhaustive I’avancée de cette technique et son intérét pour le suivi des contaminants
métalliques et organiques dans les sédiments.

Mots clés (thématique et géographique) :
Echantillonnage passif ; sédiments; contaminants meétalliques ; contaminants organiques ;
disponibilite
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PASSIVE SAMPLING IN SEDIMENT FOR A BETTER ASSESSMENT OF CONTAMINANT AVAILABILITY
CELINE TIXIER, ANNE TOGOLA, AYMERIC DABRIN AND PAULINE SIDOLI

ABSTRACT

Passive sampling in sediment in addition/replacement of direct measurement is of growing
interest in monitoring programs for a better risk assessment. This technique allows to
determine the freely dissolved contaminant concentration (Csree), Which is more representative
of the availability of sediment contaminants (and therefore of the exposure of benthic
organisms) than the total concentration. Therefore, the Society of Environmental Toxicology
and Chemistry (SETAC) organized in 2012 a technical workshop in Costa Mesa, California
(USA) on "Guidance on Passive Sampling methods to improve Management of Contaminated
Sediments", which resulted in the publication in 2014 of a series of 6 scientific articles in the
journal "Integrated Environmental Assessment and Management". Similarly, the International
Council for the Exploitation of the Sea (ICES) organized in 2013 a thematic workshop on the
use of passive samplers for contaminant monitoring in the marine environment, which
resulted in the publication in 2016 of an article in the journal "Environmental Science and
Technology" (Booij et al. , 2016). On the basis of various existing documents, this report aims
to present a non-exhaustive overview of the progress of this technique and its interest for
metallic and organic contaminant monitoring in sediment.

Key words (thematic and geographical area)
Passive sampling; sediment; metallic contaminants; organic contaminants, availability
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1. INTRODUCTION GENERALE

Le compartiment sédimentaire représente le récepteur naturel majeur pour de nombreux
contaminants métalliques et organiques. Il se comporte a la fois comme puits et comme
source de contamination pour I’ensemble de la chaine trophique. En effet, les contaminants
accumulés dans le sédiment sont associés a la phase particulaire de maniére plus ou moins
réversible. Une fraction de ces contaminants peut donc étre remobilisée sous forme
dissoute et devenir ainsi disponible pour divers processus tels que la bioaccumulation, les
échanges diffusifs et la dégradation (Luoma, 1989 ; Luthy et al., 2003). Les contaminants
sédimentaires peuvent ainsi impactés directement les espéces benthiques mais également
les espéces de plus haut niveau trophique suite a divers processus de bioaccumulation et de
transfert le long de la chaine trophique.

L’estimation du risque posé par les sédiments contaminés constitue donc un enjeu majeur
pour une bonne évaluation de 1’état écologique des eaux de surface et/ou marines. Les
réglementations de la Directive Cadre sur I’eau (DCE, Directive 2000/60/CE) stipulent que
la surveillance des substances organiques hydrophobes et des métaux de la DCE doit étre
régulierement effectuée dans les sédiments afin d’une part, d’établir 1’état des masses
d’eau et, d’autre part, de suivre sur le long terme les concentrations de ces substances. De
méme, selon la Directive Cadre Stratégie Milieu Marin (DCSMM, Directive 2008/56/CE),
I’évaluation du bon état dans I’environnement marin doit étre menée dans la matrice la plus
appropriée pour le suivi des contaminants DCSMM, a savoir le biote et/ou les sédiments
pour les contaminants organiques hydrophobes et les métaux de la DCSMM.

De nombreux travaux ont montré que la détermination de la concentration totale en
contaminants dans les sédiments n’était pas un bon indicateur de la disponibilité des
contaminants et donc du risque posé par ces sédiments. En effet, la disponibilité des
contaminants dépend directement de la nature/composition des sédiments, en particulier de
la nature de la matiére organique ou des argiles minéraux. Elle est ainsi souvent évaluée
par la détermination de la concentration en contaminants dissous libre (Ctree) dans 1I’eau
interstitielle. Cfree peut en effet étre directement reliée a 1’activité chimique des
contaminants qui régit tous les processus gouvernant le devenir des contaminants
sédimentaires. Cependant la détermination directe de Crree est trés difficile par les méthodes
conventionnelles (besoin de collecter un volume important d’eaux interstitielles...).

Depuis une dizaine d’année, de nombreux travaux ont ainsi porté¢ sur I’utilisation de
I’échantillonnage passif dans les sédiments afin de déterminer la concentration en
contaminant dissous libre (Csree) pour une meilleure évaluation de la disponibilité des
contaminants sédimentaires. Ainsi, la Société de Chimie et Toxicologie Environnementales
(Society of Environmental Toxicology and Chemistry -SETAC) a organisé en 2012 a
Costa Mesa en Californie (USA) un atelier technique sur le theme « Guidance on Passive
Sampling methods to improve Management of Contaminated Sediments » qui s’est traduit
par la parution en 2014 d’une série de 6 articles scientifiques dans le journal « Integrated
Environmental Assessment and Management ». De méme, le Conseil International pour
I’Exploitation de la Mer (CIEM) a organis¢ en 2013 un atelier thématique sur 1’utilisation
des échantillonneurs passifs pour le suivi des contaminants en milieu marin qui s’est
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traduit par la parution en 2016 d’un article dans le journal « Environmental Science and
Technology » (Booij et al., 2016). Sur la base de divers documents existants, ce rapport
vise a présenter de maniere non exhaustive I’avancée de cette technique et son intérét pour
le suivi des contaminants métalliques et organiques dans les sédiments continentaux et
marins.

2. CONTAMINANTS METALLIQUES

2.1 INTRODUCTION

Cette synthése sur I’utilisation des échantillonneurs passifs dans les sédiments pour les
contaminants inorganiques (métaux), s’appuie sur le manuscrit intitulé « Passive sampling
methods for contaminated sediments: state of Science for metals » (Peijnenburg, Teasdale
et al. 2014). Ce document recense les principaux outils utilisé pour 1’échantillonnage passif
des métaux dans le sédiment, décrit comment ces résultats peuvent étre interprétés et
comment cette mesure peut aider a prédire la biodisponibilité des contaminants métalliques
dans ce compartiment.

2.2 CONTEXTE

Les contaminants inorganiques sont trés réactifs dans I’environnement et sont liés a
différentes phases porteuses des particules. Dans le sédiment, les métaux sont ainsi en
équilibre entre la phase dissoute (eau interstitielle) et la phase solide. Or, seule une fraction
des métaux présents dans le sédiment est susceptible d’interagir avec les organismes
biologiques : a savoir les métaux présents dans 1’eau interstitielle et les métaux liés a des
phases porteuses réactives (Salomons and Forstner 1984). Cette fraction est ainsi désignée
comme la fraction dite potentiellement biodisponible. Aussi, différents facteurs vont
largement influencer I’équilibre des métaux dans le sédiment (oxygene, pH, ...) ou entrer
en compétition avec les ligands biotiques (cations, carbone organique dissous) (Burton Jr
2010). Ainsi de facon générale, la fraction biodisponible des métaux du sédiment (Figure
1) va étre fonction du «récepteur biologique », des conditions physicochimiques du
sédiment (e.g. conditions redox) et de facon indirecte des organismes et de leur activité
dans le sédiment (e.g. modification des conditions redox en lien avec la bioturbation) ;
(Burton Jr 2010).
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Figure 1 : Représentation schématique des processus gouvernant la biodisponibilité des métaux dans le
sédiment, modifié¢ d’aprés (Di Toro, McGrath et al. 2005).

Dans le sédiment et en fonction des organismes cibles, les métaux vont passer par
différentes voies de transfert : les eaux a I’interface eau/sédiment, les eaux interstitielles
mais également les particules qui peuvent étre ingérées par certains organismes (Warren,
Tessier et al. 1998). De plus, I’assimilation des métaux par les organismes sera
conditionnée par différents mécanismes : diffusion, transport facilité, transport actif,
endocytose, ... (Simkiss and Taylor 1989). Aussi, les organismes ont développé des
mecanismes permettant d’exclure, de réguler, ou de séquestrer ces métaux. Pour cela, deux
principales approches ont été largement développées pour prédire la biodisponibilité des
contaminants : I’utilisation du Biotic Ligand Model (BLM) (Di Toro, Allen et al. 2001) et
le modéle biodynamique (DYNBAM) (Luoma and Rainbow 2005). Depuis quelques
années, un certain nombre de travaux se sont intéressés a 1’utilisation des échantillonneurs
passifs pour évaluer cette fraction biodisponible des métaux dans le compartiment
sédimentaire. Dans ce document nous visons a présenter les différents types d’outils qui
sont utilisés, quels sont leurs avantages et quels sont les verrous a ce jour.

2.3 L’ECHANTILLONNAGE PASSIF DES METAUX DANS LE SEDIMENT

Bien que d’énormes progres aient été realisés pour le développement d’échantillonneurs
passifs et leur utilisation dans les eaux de surface, leur application dans le compartiment
sédimentaire reste toutefois limitée. Ceci tient certainement (i) a la complexité de cette
matrice, (ii) au fait que plusieurs outils sont utilisés sans véritablement mettre en avant
leurs avantages comparativement aux méthodes analytiques conventionnelles et (iii) que
peu d’études ont relié cette mesure avec la mesure biologique. A ce jour, 4 principaux
outils sont utilisés pour évaluer la mesure des contaminants métalliques dans le sédiment :
les peepers, la Diffusive Equilibration in Thin films (DET), la Diffusive Gradient in Thin
films (DGT) et les feuilles de téflon. Un des points les plus importants lors de I’utilisation
de ces outils dans le sédiment concerne la phase de déploiement. En effet, afin de
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minimiser la destabilisation des equilibres dans le sédiment, il est primordial de
désoxygeéner ces outils avant leur introduction dans le sédiment (eg. Dabrin et al., 2012).
Les différentes études ont porté sur des sédiments continentaux ou bien cdtiers
(Rathnayake Kankanamge et al., 2017), du moment que les sediments sont relativement
fins pour introduire ces outils....

Les peepers

Les Peepers sont des échantillonneurs passifs qui ont été développés en 1976 (Hesslein
1976) et qui fonctionnent a 1’équilibre par diffusion des éléments de 1’eau interstitielle a
travers une membrane vers un compartiment contenant de 1’eau. Ces outils existent sous
différents formats et consistent le plus souvent en un systeme en plastique (Plexiglas) dans
lequel ont été des creusés de petits puits (Figure 2). Ces puits sont remplis d’eau ultrapure
et recouverts d’une membrane (diameétre de pores : 0,2 um), le systeme étant sécuriseé avec
un couvercle. Ces outils sont insérés dans le sédiment et laissés de quelques jours a
plusieurs semaines jusqu’a ce que 1’équilibre soit atteint. Le paramétre primordial pour cet
outil est le design de I’outil, qui conditionne la profondeur effective de chaque cellule dans
le sédiment et aussi le temps d’équilibre (une grande cellule demande un temps plus grand
pour atteindre 1’équilibre). 1l convient de bien noter ou se situe I’interface eau/sédiment et
de rapidement récupérer les eaux de chaque puits. Le principal avantage est 1’obtention de
concentrations en métaux dissous en fonction de la profondeur, qui peuvent étre
directement comparées a des critéres de qualité (Norme de Qualité Environnementale -
NQE, Predicted No Effect Concentration -PNEC, ...), utilisés pour I’évaluation du risque.
D’un point de vue analytique, les échantillons obtenus suivent le méme protocole
analytique que des échantillons d’eau (acidification a I’acide nitrique et analyse par ICP-
MS par exemple).
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Figure 2 : Représentation schématique d’un Peepers assemblé et éclaté (U.S. E.P.A., 2001)
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La Diffusive Equilibration in Thin films : DET

La technique DET (Davison, Grime et al. 1991) est également un outil fonctionnant a
I’équilibre. Au lieu d’utiliser de ’eau comme milieu récepteur, c’est un hydrogel d’une
épaisseur inférieure & 0,1 cm qui est utilisé. Cette configuration permet d’atteindre plus
rapidement 1’équilibre que les Peepers et d’obtenir une meilleure résolution, de I’ordre de
quelques millimétres. Ces outils sont utilisés de deux maniéres : la premiére consiste a
plonger I’hydrogel dans une solution de NaOH pour faire précipiter et fixer le fer et le
manganese pour limiter la diffusion latérale (Davison, Grime et al. 1991). Ensuite, la
quantification se fait via I’utilisation de réactifs colorés et des techniques d’imagerie par
densimétrie pour obtenir une représentation spatiale 2D des concentrations en fer et en
manganése (Bennett et al., 2012). La seconde consiste a découper 1’hydrogel avec une
résolution de quelques millimétres et de procéder a une €lution avec de 1’acide nitrique et
de doser par des techniques analytiques classiques (Pages, Welsh et al. 2012) afin
d’obtenir des profils 1D des concentrations. Cette étape d’¢élution (dilution) en fait un outil
surtout adapté pour des contaminants inorganiques dont les concentrations sont de 1’ordre
de plusieurs pg/L (e.g. Fe, Mn) contrairement a des éléments comme le cadmium pour
lequel les concentrations sont de 1’ordre de quelques ng/L.

La Diffusive Gradient in thin films : DGT

La technique DGT a été pour la premiere fois développée en 1994 (Davison and Zhang
1994) afin d’analyser le zinc dans les eaux de mer. Cette technique d’échantillonnage
passif est différente des deux précédentes puisque cet outil fonctionne selon un régime
cinétique. Cet outil utilise le méme type d’hydrogel que celui utilisé dans les DET, qui va
controler le transport des contaminants jusqu’a une phase réceptrice spécifique de
I’élément d’intérét. Comme tout outil utilisant un régime cinétique, il existe une relation
linéaire entre I’accumulation de 1’élément et le temps de déploiement, pour toute mesure
n’atteignant pas la capacité maximum d’adsorption de la résine réceptrice ou qui ne génere
pas une diminution des concentrations dans le milieu a I’interface de la DGT. Cet outil a
été largement étudié et appliqué dans les eaux de surface avec des déploiements de 6 a 72
heures. La concentration intégrée dans temps est estimée selon la loi de Fick, qui est
fonction de la masse accumulée dans I’outil, du temps de déploiement, de I’aire de
diffusion, de 1’épaisseur du gel et du coefficient de diffusion de I’élément étudi¢ dans
I’hydrogel. La détermination de la masse de 1’élément dans la résine est obtenue apres
¢lution a I’acide nitrique et dosage par des techniques conventionnelles (e.g. ICP-MS) et
aprés avoir corrigé du rendement d’extraction. De nombreuses études ont porté sur
I’adaptation du gel et des résines réceptrices afin d’élargir le panel d’éléments analysables
par cette technique (mercure, oxy-anions, ...). Bien que le concept soit tres simple,
I’interprétation des résultats obtenus est difficile puisque seules les especes labiles vont
diffuser au travers du gel pour se fixer a la résine réceptrice. Aussi, leur application dans le
sédiment engendre assez rapidement un appauvrissement de la concentration de 1’élément
dans I’eau interstitielle a proximité de 1’outil nécessitant de modéliser la réponse pour
mieux comprendre la mesure obtenue. Cet outil a également été modifié de facon a
I’insérer sur une certaine profondeur dans le sédiment (Figure 3) et obtenir des profils 2D
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avec une résolution submillimétrique en utilisant des techniques de dosage adaptées
(ablation laser-ICP-MS,(Motelica-Heino, Naylor et al. 2003)).

Figure 3 : Photo d’une sonde DGT insérée dans le sédiment (Lancaster)

Les feuilles téflons

Les techniques précédentes se focalisent sur la mesure des métaux présents dans 1’eau
interstitielle. Une méthode alternative visant a collecter les phases porteuses particulaires
qui se forment in-situ (e.g. précipitation authigéniques d’oxydes de fer)sur de fines feuilles
de téflon a également été développée dans les années 90 (Belzile, De Vitre et al. 1989,
Fortin, Leppard et al. 1993). Elle a pour but de rendre compte des métaux qui sont moins
biodisponibles dans le sédiment en raison de leur co-précipitation avec les oxydes de fer,
de manganése et/ou de sulfures. Lorsque ces feuilles téflons sont insérées verticalement
dans le sédiment, les oxydes de Fe et Mn authigéniques se déposent en bandes distinctes au
niveau de I’interface oxique-anoxique du sédiment. Les oxy-hydroxides de Fe apparaissent
comme une fine bande orange (hauteur de 0.5 cm et avec une épaisseur de 5-20 um), alors
que les oxy-hydroxides de Mn présentent une couleur plus brune/diffuse au-dessus le dépot
de Fe. Dans quelques cas, une bande ou des spots de sulfures amorphes peuvent se déposer
en-dessous du dép6t de Fe. Ces feuilles de téflon sont insérées manuellement dans le
sédiment, et sont ensuite rincées avec 1’eau de surface du site lors de leur retrait. Les
bandes sont ensuite caractérisées par des techniques telles que la diffraction des rayons X
ou par microscopie électronique en transmission (TEM) pour obtenir la composition
élémentaire. Les quantités de materiel réecupérées sont en générale assez faibles (500 pg
d’oxy-hydroxides de Fe par feuille). Ces approches ont notamment été appliquées pour le
dosage des métaux associés tels qu’As, Mo ou Hg (Chappaz, Gobeil et al. 2008, Chappaz,
Gobeil et al. 2010, Couture, Gobeil et al. 2010, Feyte, Gobeil et al. 2012). Cette approche a
également été utilisée pour développer des constantes d’équilibre de sorption pour un
certain nombre de métaux (As, Cd, Cu, Ni, Pb, Zn) envers les oxy-hydroxides de Fe et Mn
diagénétiques (Tessier, Fortin et al. 1996), dans le but de prédire les concentrations
métalliques dans les eaux interstitielles. Cependant, a ce jour, aucune etude ne s’est
focaliseée sur les relations entre ces concentrations métalliques et leur biodisponibilité.
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2.4 LES MODELES POUR INTERPRETER LA MESURE

De récents développements ont été menés pour mieux comprendre la réponse des
échantillonneurs passifs lors de leur déploiement dans le compartiment sédimentaire. Une
fois insérés dans le sédiment, tous les échantillonneurs passifs créent un flux de 1’élément
vers ’outil qui perturbe 1’équilibre qui était en place dans le sédiment. La réponse du
sédiment a cette perturbation peut considérablement varier en fonction d’outils
fonctionnant a 1’équilibre, ceux fonctionnant sur un régime cinétique comme la DGT et
aussi en fonction des propriétés du sédiment. Ainsi, les échantillonneurs fonctionnant a
I’équilibre engendrent un flux initial important qui diminue au fur et a mesure que
I’équilibre est atteint. Afin que les résultats puissent étre interprétés, il faut que 1’équilibre
soit atteint a 90% , sachant que cet équilibre sera plus ou moins vite atteint en fonction du
ratio entre le volume et la surface d’exposition de 1’échantillonneur (entre 12 min et 15 h
pour les DET et entre 23 h et 56 jours pour les peepers). Ce processus a été modélisé
(Harper, Davison et al. 1998) pour les peepers et les DET en supposant 3 différents types
de réponse de la phase particulaire envers 1’eau interstitielle :

- Une recharge soutenue de la part de la phase particulaire

- De la diffusion seulement

- Une recharge partielle avec deux types de recharge (diffusion et recharge depuis la
phase particulaire)

La recharge partielle est le régime le plus commun pour les métaux mais tous les exemples
ont été observés. Cette recharge est notamment fonction de la profondeur (Naylor, Davison
et al. 2006). Le principe de ces régimes de recharge intervient également pour les DGT,
méme si le régime cinétique maintient un flux plus élevé au cours du temps en raison de
I’adsorption de I’élément sur une résine. Pour cet outil, une concentration dans I’eau
interstitielle peut étre estimée si la concentration dans 1’eau interstitielle reste constante.
Mais dans la plupart des cas, la décroissance de la concentration a I’interface suggere
d’exprimer le résultat en termes de flux envers 1’outil (Zhang and Davison 1995). Pour
interpréter de fagon quantitative les résultats, un modéle a été développé (DIFS, DGT-
induced fluxes in sediment soils), en s’appuyant sur des paramétres d’équilibres et de
cinétiques (Harper, Davison et al. 2000, Sochaczewski, Tych et al. 2007). La réponse DGT
peut étre évaluée au cours du temps en modélisant le changement de la concentration de
I’élément dans I’eau interstitielle et dans les particules situées a I’interface de la DGT.

2.5 AVANTAGES ET LIMITES DES ECHANTILLONNEURS PASSIFS COMPARES A
D’AUTRES APPROCHES

Etant donné que la concentration en métaux dans la fraction dissoute des eaux de surface et
les eaux interstitielles représente une mesure pertinente vis-a-vis de 1’évaluation du risque,
les échantillonneurs passifs peuvent fournir une estimation précise et reproductible de cette
concentration dans les eaux a l’interface eau/sédiment ou dans les eaux interstitielles.
Cependant ces outils représentent plusieurs avantages et inconvénients présentés ci-
dessous.
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Avantages :
- Limitation de la contamination de 1’eau interstitielle (Peepers, DET)

- Amélioration des limites de détection (DGT)

- Obtention d’une mesure moyenne sur le temps d’équilibration (Peepers, DET)

- Exclusion des particules (DET/Peepers) ou des colloides (DGT)

- Spéciation possible par utilisation de différentes phases réceptrices (DGT)

- Possibilité de faire de la mesure 2D a haute résolution (DET et DGT)

- Possibilite de déployer dans des environnements différents (lac, estuaire, marin,
région reculée, ...)

Limites :

- Les volumes récupérés sont tres faibles.

- L’interprétation des résultats obtenus via les DGT est complexe puisqu’elle dépend
de la phase particulaire.

- Les mesures obtenues ne sont pas représentatives de la fraction biodisponible si ces
résultats sont mis en regard d’organismes qui ingerent du sédiment.

- Introduction potentielle d’oxygéne dans le sédiment lors de leur déploiement.

2.6 DANS QUELLE MESURE LES ECHANTILLONNEURS PASSIFS PEUVENT-ILS
PREDIRE LA BIODISPONIBILITE DES CONTAMINANTS ?

Un certain nombre d’études ont été menées sur a ’interface eau/sédiment (Pellet, Geffard
et al. 2009), le sédiment (Dabrin, Durand et al. 2012), en laboratoire, en mésocosmes, avec
des eaux naturellement contaminées ou préalablement dopées en métaux afin de relier la
mesure obtenue par les échantillonneurs passifs et la bioaccumulation/effets
écotoxicologiques d’organismes aquatiques.

Les Peepers et les DGT sont deux outils qui ne mesurent pas la méme fraction métallique.
Les Peepers permettent d’obtenir une mesure de la concentration totale métallique de I’eau
interstitielle alors que la DGT mesure un flux de métaux « labiles ». Ainsi, si I’on se base
sur le principe du BLM (Di Toro, Allen et al. 2001), le meilleur échantillonneur passif pour
mesurer la biodisponibilité serait celui a méme de mesurer la concentration en ion libre du
métal ou seulement aux métaux inorganiques (ions libre et complexes inorganiques). Or la
fraction qui sera échantillonnée dans cette fraction « labile » sera tres différente d’un
échantillonneur a un autre. D’un autre c6té, la biodisponibilité des contaminants dépend
également de I’espece biologique d’intérét. De plus, un outil comme la DGT va mesurer un
flux metallique qui intégre une fraction issue de la phase particulaire (recharge en réponse
a la déstabilisation de I’équilibre dans I’eau interstitielle). Ainsi, la comparaison avec des
organismes n’ingérant pas de particules ne sera pas forcément pertinente. Aussi a ce jour,
seules les mesures par échantillonnage passifs dans les eaux a I’interface eau/sédiment ont
permis de mettre en évidence une correspondance avec la biodisponibilité. Peu d’études,
ou des résultats moins pertinents ont pu mettre en avant le lien entre la mesure dans le
sédiment et la bioaccumulation ou les effets écotoxicologiques. A ce jour, la donnee
obtenue par les échantillonneurs passifs est complémentaire et permet de mieux interpréter
les résultats de bioaccumulation conduits sur le sédiment. La compréhension de la fraction
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échantillonnée par les échantillonneurs passifs apparait comme cruciale pour évaluer les
différentes voies d’exposition du biote (dissous, colloidal, particulaire).

2.7 CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS

Dans le sediment, les échantillonneurs passifs ont montré leur intérét pour évaluer le
comportement géochimique des métaux a l’interface eau/sédiment. Des développements
majeurs ont été réalisés pour obtenir des profils métalliques en deux dimensions et a des
résolutions submillimétrique en limitant les artefacts de mesure comparé aux techniques
conventionnelles (découpage du sédiment, centrifugation et/ou filtration). Il semble plus
difficile en revanche d’évaluer la biodisponibilité des contaminants en mettant en lien cette
mesure et la bioaccumulation/effet écotoxicologiques dans les organismes benthiques, et
cela représente a I’heure actuelle un réel challenge. Des outils comme les Peepers sont
prometteurs si la mesure est mise en relation avec des organismes principalement exposés
a ’eau interstitielle. Ainsi, de fagon identique a ce qui est fait dans les eaux de surface, il
est alors possible d’appliquer un modéle (BLM) en utilisant la composition globale de
I’eau, pour estimer la part des métaux biodisponibles dans 1’cau interstitielle. Des outils
mesurant des flux métalliques comme la DGT sont souvent cités dans la littérature comme
des outils permettant de mesurer la biodisponibilité des métaux, mais peu d’exemples ont
permis de reellement confirmer cela. La DGT représente toutefois une réelle polyvalence
en raison de I’utilisation de différentes phases réceptrices qui permettraient d’abaisser la
capacité d’accumulation de la résine, permettant ainsi de « mimer » la saturation observée
lors de la bio-assimilation (en lien avec les ligands biotiques).

Afin d’optimiser les échantillonneurs passifs et de permettre une interprétation rationnelle
des données obtenues dans des approches d’évaluation du risque, des travaux
supplémentaires sont nécessaires. Pour une utilisation généralisée dans un cadre
réglementaire, il est nécessaire de normaliser les outils et surtout de mener des études
(déploiement large échelle, approches spatiale sur zone de dépot, ...) permettant de prendre
en compte les limites liées a leur déploiement in situ, dans les sédiments en place
(granulométrie du sédiment, représentativité de la mesure, ...) Pour chaque outil, il est
nécessaire de proposer des méthodes détaillées sur leur utilisation, leur calibration et
détailler leurs limitations. A ce jour il faut multiplier les études couplant la mesure par
échantillonnage passif dans le sédiment et la bioaccumulation dans différents organismes.
De nouveaux échantillonneurs peuvent également étre développés pour mimer les
cinétiques de saturation qui s’effectuent dans les organismes biologiques. De plus,
I’ensemble des études relatives a la biodisponibilité dans le sédiment traite le plus souvent
de métaux comme Cd, Cu, Ni at Pb. Aussi, il serait nécessaire de développer ces approches
pour d’autres métaux/métalloides comme Hg, Se ou As et notamment leur spéciation. En
outre, il est primordial de faire le lien entre cette mesure et les différents modéles de
spéciation pour eévaluer les performances de chacune des deux approches.
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3. CONTAMINANTS ORGANIQUES

L’¢évaluation des risques dans les sédiments est aujourd’hui basée sur la mesure de la
concentration totale en contaminant (Cwt). Cependant, cette approche est largement
critiquée car elle ne tient pas compte du concept de disponibilité des contaminants
(Belfroid et al., 1996 ; Reichenberg et Mayer, 2006 ; Brand et al., 2013). Il est souvent
préconisé de normaliser Ciwt par la fraction de carbone organique (froc) puisque la
biodisponibilité de certains contaminants organiques (dont les Hydrocarbures Aromatiques
Polycycliques, HAP) diminue avec 1’augmentation de la froc (Verbruggen 2012 ; Swartjes
et al.,, 2012). Cette correction reste néanmoins trop approximative pour évaluer la
biodisponibilité des contaminants, mais permet cependant de comparer les niveaux de
contamination entre stations.

Comme pour les contaminants métalliques, Csee est un meilleur indicateur de la
disponibilité des contaminants organiques sédimentaires que la concentration totale en
contaminants. Etant données les difficultés liées a 1’échantillonnage direct et a I’analyse
des contaminants dans 1’eau interstitielle, de hombreux travaux ont donc porté sur une
estimation indirecte de Csre a partir d’un modéle de partage a 1’équilibre en considérant
différentes fractions de matiere organique (carbone amorphe ou suie par exemple) pour
expliquer la sorption des contaminants dans les sédiments (Cornelissen et al., 2005;
Koelmans et al., 2006 ; Arp et al.,, 2009 ; Koelmans et al., 2009). Cependant, cette
méthode implique une caractérisation fine de la composition du sédiment (teneur en
différentes fractions) ainsi qu’une bonne connaissance des phénomenes de sorption sur les
différentes fractions de matiere organique. Or toutes ces caractérisations sont tres difficiles
a obtenir.

D’autres approches pour déterminer Crree, basées sur ’utilisation d’échantillonneurs passifs
dans le sédiment, se sont donc développées au cours des dernieres décennies et se sont
révélées plus fiables pour évaluer I’exposition des organismes que ’estimation a partir de
modéles de partage a 1’équilibre. Comme indiqué précédemment, une série d’articles a
ainsi été récemment publiée suite a un atelier organisé par la SETAC ainsi que suite a un
atelier organisé dans le cadre du CIEM sur I'utilisation des échantillonneurs passifs pour le
suivi des contaminants organiques hydrophobes en milieu marin. Apres un bref rappel du
contenu et des conclusions de ces articles, divers exemples récents issus de la littérature
seront présentés afin d’illustrer le potentiel de 1’échantillonnage passif pour le suivi des
contaminants organiques sédimentaires. Pour finir, les besoins en recherches et des
recommandations pour leur intégration potentielle dans la surveillance seront briévement
rappeles.

3.1 DIFFERENTES APPROCHES — DIFFERENTS MATERIAUX (Lydy et al. 2014 ; Booij
et al., 2016)

Deux types d’approches peuvent étre employeées : échantillonnage passif ex situ ou in
situ. Dans le premier cas, le sédiment collecté sur le terrain est exposé a 1’échantillonneur
passif en conditions contrélées de laboratoire. Dans le deuxiéme cas, 1’exposition a lieu in

Page 16 sur 32



situ. L’approche préférentiellement adoptée pour les expositions ex situ est de laisser les
composés atteindre 1’équilibre entre le sédiment et I’échantillonneur passif. Cfree peut
alors étre directement calculée a partir du rapport de la concentration accumulée dans
I’échantillonneur par le coefficient de partage échantillonneur-eau. Dans ce cas, il est
cependant impératif de veiller a ce que la capacité de sorption de 1’échantillonneur soit
négligeable par rapport a celle du sédiment sinon la concentration déterminée ne refleterait
pas les conditions originelles d’équilibre entre le sédiment et 1’eau interstitielle.

L’atteinte de 1’équilibre dépend de divers facteurs comme les conditions d’agitation, le
rapport entre la capacité de sorption de 1’échantillonneur et celle du sédiment ou la teneur
en eau de la suspension de sédiment (Smedes et al., 2013). Par ailleurs, dans le cas d’une
exposition sous agitation, ’accumulation des contaminants dans I’échantillonneur suit le
méme modéle cinétique de premier ordre que celui utilisé pour 1’échantillonnage passif
dans I’eau. Dans le cas d’une exposition in situ, le modele cinétique d’accumulation peut
étre plus complexe : I’accumulation des contaminants dans 1’échantillonneur dépend non
seulement du transfert des contaminants de 1’cau interstitielle vers 1’échantillonneur mais
aussi de la désorption des contaminants a partir du sédiment. L’utilisation de composés de
référence de performances (PRC) ajoutés dans les échantillonneurs avant exposition peut
permettre de mimer le comportement des composés d’intérét et donc de calibrer les
échanges cinétiques in situ.

Par ailleurs, une grande variété de configurations et de matériaux a été reportée dans la
littérature (Apell and Gschwend 2016, Endo, Yabuld et al. 2017). On distingue deux types
majeurs de configuration: le film ou la membrane de polymere et le revétement en
polymére (coating). Le film/membrane correspond a une phase homogeéne d’un polymere
dont I’épaisseur et les dimensions peuvent étre adaptées a diverses conditions d’exposition.
Les revétements en polymére peuvent également étre d’épaisseur variable mais ils sont
appliqués sur un support solide fixe tel qu’une fibre ou un pot en verre. La nature de la
phase conditionnera I’affinit¢ des contaminants (coefficient de partage) alors que le
volume de la phase combiné avec le coefficient de partage conditionnera la capacité de
sorption de 1’échantillonneur. Parmi les phases polyméres les plus utilisées, on peut citer le
polyéthylene (PE), le polyoxymethyléne (POM) ou le polydimethylsiloxane (silicone,
PDMS).

Au regard de la diversité des outils et approches utilisées et en vue d’une harmonisation
des pratiques, I’atelier organisé par SETAC a également produit un document guide
pratique pour I'utilisation des techniques d’échantillonnage passif pour la détermination de
Ctree dans les sédiments (Ghosh et al., 2014). Ce document présente des informations
pratiques sur le choix de 1’échantillonneur, 1’utilisation in situ versus ex-situ, les phases
d’expérimentation et d‘étalonnage des échantillonneurs, les aspects de contrdle qualité. ..

3.2 APPLICATION DES EIP DANS DES SEDIMENTS/SOLS CONTAMINES POUR
DES ETUDES D’EXPOSITION

L’application combinée des échantillonneurs passifs et des bioessais in vitro et in vivo a
fait ses preuves dans différentes études portant sur les eaux des rivieres, des estuaires, les
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eaux useées et les eaux marines offshore (Escher et al., 2006 ; Muller et al., 2007 ; Harman
et al., 2010 ; Emelogu et al., 2013). Paralléelement aux études menées dans I’ecau, la
caractérisation de la toxicité (globale) des sediments présente de nombreux enjeux pour les
scientifiques et les gestionnaires de 1’eau, afin d’évaluer notamment 1’effet toxique de
composés chimiques non suivis dans les programmes de surveillance, d’identifier les
sources de contaminants et de renforcer les connaissances sur le lien entre les contaminants
et 1’état écologique.

Deux exemples concrets d’application sont présentés dans la suite : une premiére étude sur
I’évaluation de la bioaccessibilité des contaminants hydrophobes dans les sols (Arp et al.,
2014) et une seconde sur I’évaluation de la toxicité de sédiments marins (Vethaak et al.,
2017). Les approches présentées sont applicables aussi bien pour des études dans les sols
ou les sédiments.

Biodisponibilité et Bioaccumulation de composés aromatiques polycycliques (Arp
et al. 2014)

Dans cette étude, des échantillonneurs passifs de type polyoxyméthyléne (POM) ont été
exposés dans 21 sols historiguement contaminés afin de mesurer les concentrations
bioaccessibles en composés aromatiques polycycliques (PAC): 16 hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP), 11 dérivés oxygénes et 4 derivés azotés de HAP. Les
POM sont exposés au laboratoire dans les 21 sols prélevés pendant 28 jours afin
d’atteindre 1’équilibre (Hawthorne et al., 2011 ; Josefsson et al., 2015).

Parallelement a ces mesures, les concentrations en PAC dans des vers de terre exposés a
ces mémes sols contaminés ont été mesurées. Ces concentrations ont été rapportées aux
teneurs en lipides (Ciipig), le mécanisme prédominant de toxicité des HAP dans les vers de
terre étant lié a leur accumulation dans les tissus lipidiques.

Les résultats montrent de bonnes corrélations entre les concentrations mesurées dans vers
de terre (Ciipia) €t les concentrations en contaminants dissous libres calculées a partir des
concentrations accumulées dans les membranes en POM (Cpw) (Figure 4).

L’¢tude démontre donc le potentiel de 1’échantillonnage passif avec des membranes en
POM a prédire les concentrations bioaccumulables par les vers de terre et que cette
méthode constitue une alternative pertinente aux essais de bioaccumulation classiqguement
menés avec du matériel biologique.
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Figure 4 : Valeurs des concentrations en PAC dans les vers de terre mesurées expérimentalement
exprimées en log (logCiipia) vs. valeurs des concentrations en PAC dans les vers de terre prédites a
partir des concentrations accumulées par les échantillonneurs passifs POM exprimées en log. (NAP=
naphtaléne, ACEY= acénaphtyléne, ACE= acénaphténe, FLU= fluoréne, ANT= anthracéne, PHE=
phénanthréne, FLUA= fluoranthéne, PYR= pyrene, BAA= benz(a)anthracene, CHR= chrysene, BBF=
benzo(b)fluoranthéne, BKF= benzo(k)fluoranthéne, BAP= benzo(a)pyréne, IND= indéno(1,2,3-cd)pyréne,
DAH-= dibenz(a,h)anthracéne, BGP= benzo(,,h,i)perylene)

Ecotoxicité de sédiments marins (Vethaak et al., 2017)

Dans cette etude, la toxicité des sédiments marins est évaluée au laboratoire aux travers de
tests éco-toxicologiques couplés a I’utilisation ex-situ d’échantillonneurs passifs. Des
échantillonneurs passifs de type membrane silicone ont ainsi été exposés sous agitation
pendant 4 a 5 mois a trois sédiments collectés en zone portuaire, estuarienne et en milieu
marin. A partir des concentrations accumulées dans les membranes silicones, les
concentrations en polychlorobiphényles (PCB) et en Hydrocarbures Aromatiques
Polycycliques (HAP) disponibles dans 1’eau interstitielle ont été estimees (Smedes et al.,
2013). Parallélement, des extractions totales des sédiments ont été menées pour collecter la
concentration totale en contaminant dans les sédiments.

Les tests éco-toxicologiques sont réalisés sur 5 bioessais in vitro (DR-Luc bioassay, ER-
Luc bioassay, AR-EcoScreen bioassay, T4-transthyretin (TTR) binding competition assay
et Vibrio fischeri bioluminescence bioassay) sur 1 bioessai in vivo (embryo test et oursin) a
partir des extraits totaux des sédiments ou des extraits issus des échantillonneurs passifs
(eau interstitielle).

Bien que les concentrations en HAP disponibles soient significativement inférieures aux
concentrations totales extraites dans les sédiments, les concentrations en PCB sont proches
voire équivalentes selon les molécules. Les 5 bio-essais montrent un effet aussi bien des
extraits totaux de sédiments que des extraits issus des echantillonneurs passifs. Pour
expliquer cette méme réponse €cotoxicologique des deux types d’extraits testés, les auteurs
invogquent deux hypothéses. La premiére serait liée a une perte de composés a effets
¢écotoxiques lors de I’étape de purification des extraits totaux, étape qui n’a pas été mise en
ceuvre pour les extraits d’échantillonneurs passifs. La seconde serait que la concentration
disponible aurait été sous-estimée en lien avec un phénoméne d’appauvrissement du
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sédiment dans les échantillonneurs passifs, pourtant supposé nul initialement. L’étude est
par ailleurs limitée par le nombre de substances ciblées dans les deux types d’extraits, qui
ne permet pas de trancher clairement sur la comparaison (des composés non mesurés mais
présents ont pu influer sur les tests écotoxicologiques).

Néanmoins, cette étude montre clairement I’intérét d’utiliser les échantillonneurs passifs
dans les études écotoxicologiques. Ils permettent d’accéder a la concentration disponible
en contaminants et ainsi de dimensionner les expérimentations de toxicité pour un niveau
d’exposition des organismes proches des concentrations du milieu.

3.3 APPLICATION DES ECHANTILLONNEURS PASSIFS DANS L’EVALUATION DES
RISQUES :

Les études qui suivent illustrent différents exemples dans lesquels les échantillonneurs
passifs ont été utilisés pour évaluer le risque environnemental d’une contamination en
composés organiques apolaires a partir de la mesure de la concentration dans 1’eau porale.

Transfert diffusif de HAP a I'interface eau-sédiment (Belles et al., 2017)

Les échantillonneurs passifs sont utilisés dans cette étude pour caractériser le transport
diffusif de HAP a I’interface eau-sédiment dans un bassin d’orage dans le Nord de la
France.

Des échantillonneurs passifs de type polyéthyléne (PE) ont été installés in situ a I’interface
eau-sédiment, sur deux localisations dans le bassin d’orage (sites A et B). Pour chaque site,
deux échantillonneurs passifs ont été enfoncés dans les sédiments a 44 cm de profondeur
permettant de collecter les gradients de concentrations en HAP dans 1’eau interstitielle des
sédiments entre 0 et 44 cm de profondeur et dans la colonne d’eau entre 0 et 13 cm au-
dessus de I’'interface eau-sédiment. Immédiatement aprés la période d’exposition de 21
jours, les échantillonneurs passifs ont été découpés tous les centimetres. Les concentrations
le long du profil eau-sédiment (entre +13 et -44 cm) sont présentées dans la Figure 5.

La concentration en fluorene est constante dans la colonne de sédiment et dans la colonne
d’eau. Un gradient de concentration est uniquement observé dans les 9 premiers
centimétres de la colonne de sédiment. A I’inverse, dans les sédiments le fluoranthéne et le
pyréne présentent un gradient croissant de concentration allant avec la profondeur (de 3,2 +
0,1 et 3,0 £ 0,7 ng/L, respectivement, a 10 cm de profondeur et jusqu’a 5,6 + 1,4 et 6,4 +
0,4 ng/L, respectivement, a 44 cm de profondeur). Au cours de la période
d’échantillonnage, les plus fortes concentrations en fluoréne, fluoranthéne et pyrene sont
observées dans les sédiments plutdt que dans la colonne d’eau.

Ces gradients de concentrations dans les sédiments ont été complétés par des mesures de
diffusion de traceurs dans 1’eau interstitielle des sediments. A partir de ces tracages, un
modeéle de flux diffusif des concentrations en HAP dans les sédiments est présenté. Le flux
diffusif depuis les couches de sédiments en profondeur vers la surface est tres faible alors
que pour les couches en surface, ce flux est beaucoup plus important. Par conséquent, les
HAP stockées dans les premiers centimétres de sédiments sous ’interface eau-sediment
ont tendance a diffuser vers la colonne d’eau.
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Grace a la méthode proposée dans cette étude, le flux de HAP a I’interface eau-sédiment
est mesuré directement a 1’aide d’une série de points de concentration dans le milieu plutot
qu’a partir d’estimations de constantes (comme 1’épaisseur de la couche diffusive par
exemple). De ce fait, I’échantillonnage passif représente un outil innovant et une avancée
majeure dans la caractérisation de la mobilité de polluants, en particulier pour le cas
d’interface solide-liquide complexe a étudier.

20
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10

Depth (cm)
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Figure 5 : Gradient de concentrations dissoutes en fluoréene, fluoranthéne et pyréne depuis la colonne
d’eau jusqu’en profondeur dans les sédiments (+ 13 a — 44 cm). Les lignes pleines et en pointillés
correspondent au gradient de concentration respectivement sur les sites A et B. Les barres d’erreur
représentent I’écart a la moyenne des deux échantillonneurs passifs exposés sur chaque site.

Mobilité de composés organiques apolaires dans des sols contaminés (Enell et al.,
2016)

Les échantillonneurs passifs sont ici utilisés comme un outil d’évaluation du mode de
transport des contaminants organiques apolaires (i.e. sous forme dissoute et/ou
particulaire). Dans un sol historiqguement contaminé, la mobilité de certains composés
aromatiques polycycliqgues (HAP, HAP oxygénés, et composés aromatiques
hétérocycliques contenant un azote), ainsi que leur distribution entre I’eau interstitielle, le
carbone organique dissous et les colloides sont recherchés. Pour ce faire, sont combinés
expérimentalement des essais de percolation en colonne (leaching) ainsi que des mesures
par échantillonneurs passifs. Les tests de leaching permettent de mesurer les concentrations
en composes organiques dissous et associés aux colloides et/ou aux particules en solution
(Cpw,leach). Les échantillonneurs passifs permettent quant a eux une mesure de la
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concentration en composés dissous uniquement (Cpwfree ). Les échantillonneurs passifs sont
exposés pendant 28 jours au laboratoire avec les différents échantillons de sols contaminés
(10 sols).

A Tissue des expérimentations, le ratio Cpw,leach / Cpw,free pOUr chaque composé renseigne
sur les voies de transport dans les sols. Lorsque ce rapport est supérieur a 1, le transport du
composé se fait a la fois sous forme dissoute et particulaire. Lorsque ce rapport est égal a
1, le transport est uniquement réalisé sous forme dissoute. Ce ratio Cpw,leach / Cpw,free
augmente avec 1’augmentation du coefficient de partage octanol-eau, Kow, des composes,
c’est-a-dire avec la diminution de la solubilité dans 1’eau (Figure 6). Plusieurs coefficients
de distribution du contaminant sont ainsi calculés & partir des concentrations Cpw,leach €t
Cpwfree - le coefficient de distribution entre la phase dissoute et la concentration totale en
carbone organique dans les sols Kroc, le coefficient de distribution entre la phase dissoute
et la concentration en carbone organique particulaire, Kpoc, et le coefficient de distribution
entre la phase dissoute et la concentration en carbone organique dissous, Kpoc.

La combinaison des études de percolation avec les échantillonneurs passifs au laboratoire
permet un apport d’informations sur le risque de transfert des composés aromatiques
polycycliques, et sur des contaminants organiques apolaires plus généralement. En
mesurant a la fois les concentrations Cpw,free (avec les échantillonneurs passifs) et Cpw,leach
(avec les tests de leaching), 1’évaluation des risques peut tenir compte a la fois de la
biodisponibilité des PACs et du risque de contamination des eaux souterraines et de
surface.

Pour ce type d’étude de transfert, les échantillonneurs passifs POM présentent de réels
avantages :

- faible colt ;

- gain de temps par rapport a des études de leaching ;

- besoin limité en matériel (vials en verre, bande POM, agitateur) ;

- meilleure estimation du coefficient de partage eau/ carbone organique pour un
compose (Kpoc) qu’avec le test de percolation car la concentration dissoute réelle
est mesurée ;

- couplés avec des études de leaching, les POM permettent de discriminer la part du
transport dissous et du transport particulaire

Néanmoins, 1’utilisation seule des échantillonneurs passifs dans une étude de transfert ne
permet d’établir qu’une vision initiale du risque et nécessite d’étre affinée par des mesures
in situ lysimeétriques par exemple. Actuellement, son application comporte certaines
limites, notamment concernant les conditions de saturation utilisées dans le test qui ne sont
pas représentatives des conditions de teneur en eau dans la zone non saturée. D’autre part,
ce test ex-situ modifie la structure du sol et modifie la surface exposée aux contaminants
pour les processus de leaching et d’équilibre. De futurs travaux sont a développer pour
mieux comprendre comment étendre ces tests ex-situ a des tests in-situ.
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Figure 6 : a) Valeurs de log Kroc calculées (L/kgroc) pour les composés aromatiques polycycliques en
utilisation les concentrations Cpw,each VS. celles dérivées des concentrations Cpw,free (POM), b) valeurs de
log Kroc dérivées des concentrations Cpwfree (POM) vs. les valeurs de logKow, et ¢) valeurs de log Kroc
dérivées des concentrations Cpw,each VS. les valeurs de logKow. Les barres d’erreur représentent 1’écart
type autour des valeurs moyennes pour les tests de leaching (n=16) ou les échantillonnages passifs
(POM, n=16)

3.4 EVALUATION DES RISQUES POUR LES SOLS CONTAMINES DANS UN CADRE
REGLEMENTAIRE : EXEMPLE DES PAYS-BAS (Brand et al., 2013)

Au Pays-Bas, I’évaluation des risques pour les sols contaminés est basée sur la
détermination de la concentration totale en contaminant. Si cette mesure dépasse les
normes de Qualité des Sols, le besoin de remeédiation est évalué. Basé sur le fait que la
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concentration totale en contaminant n’est pas un parametre suffisamment précis dans
I’évaluation des risques, les auteurs mettent en avant le besoin d’intégrer la notion de
fraction biodisponible dans le cadre réglementaire. Cette fraction biodisponible est décrite
selon deux approches ; une fraction directement disponible (« actually available ») qui
représente la concentration en contaminants biodisponible dans les sols via la solution du
sol, et une fraction potentiellement disponible (« potentially available ») qui représente la
concentration en contaminants disponible a long terme adsorbée sur les particules de sol
(Figure 7).

Total content

/ Tenax extraction \

Cyclodextrin extraction

A
- ™~
Potentially available Actually available
Very slowly Slowly Rapidly Freely dissolved in
desorbing desorbing desorbing pore-water
fraction fraction fraction
p /
'
Passive sampling
- SPME
- POM-SPE
- Silicone rubber

Figure 7: Lien entre les méthodes analytiques et les concentrations mesurées dans les sols :
concentrations potentiellement disponible et concentration directement disponibles.

Brand et al. 2009 ont recherché s’il existait des techniques analytiques disponibles
capables de mesurer ce concept de biodisponibilité et qui seraient suffisamment
développées pour étre intégrés dans 1’évaluation des risques des sols contaminés dans un
cadre réglementaire. Les résultats de ces recherches ont été présentés dans un congres
réunissant différents experts sur la biodisponibilité et sur la réglementation des Pays-Bas.
Au terme des échanges, les échantillonneurs passifs ont été retenus parmi les deux
techniques analytiques appropriées (la seconde étant des phases sorbantes fortes utilisées
avec des extractions Tenax ou cyclodextrine) qui répondent simultanément a différents
criteres, que sont :

- une large gamme d’applicabilité (c’est-a-dire applicable a plus d’un type
d’organisme, a plus d’un type de sol, a plus d’un type de contaminant et possibilité
de I’intégrer dans une procédure standardisée au laboratoire),

- Dutilisation en routine,

- une valeur ajoutée par rapport a la concentration totale classiquement
mesuree (c’est-a-dire rapport entre le colt et la pertinence des informations
apportées sur la disponibilité des contaminants),
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- la validation des effets toxiques a I’échelle de I’écosystéeme (c’est-a-dire la
nécessité que le lien entre la concentration mesurée et la concentration toxique ait
été établie)

- et Papplicabilité a des systémes d’évaluation portant sur d’autres risques que
ceux ecotoxicologiques comme par exemple la disponibilité chimique des
contaminants dans le risque de transfert vers les souterraines.

Trois types d’échantillonneurs passifs ont été retenus, les SPME (Solid Phase Micro
Extraction), les POM-SPE (Polyoxymethylene Solid Phase Extraction) et les bandes de
silicone.

Un exemple d’application est présenté pour un site contaminé aux Pays-Bas pour lesquels
les concentrations totales en contaminants dans les sols sont connues. Lorsque la
réglementation est appliquée, c’est-a-dire en utilisant les valeurs totales en contaminants
dans les sols, les deux sols nécessitent une remédiation (concentrations supérieures a la
valeur seuil d’intervention de 100 pg/kg). A I’inverse, lorsque la valeur de concentration
en contaminants utilisée est issue d’une extraction Tenax (extraction pendant 6h), et
représente donc une concentration biodisponible, seul un des deux sites requiert un
processus de remédiation. Les concentrations biodisponibles sont en effet inférieures aux
concentrations totales (45 vs 150 pg/kg et 213 vs 230 pg/kg respectivement pour chacun
des sols). Pour un des sites, la concentration biodisponible ne constitue seulement que
30 % de la concentration totale.

Les auteurs présentent alors une représentation schématique de la procédure a suivre dans
le cadre de I’évaluation des risques pour les sols contaminés en considérant la
biodisponibilité des contaminants (Figure 8).
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Figure 8 : Méthode pour prendre en compte la biodisponibilité dans I’évaluation réglementaire des sols
contaminés dans I’évaluation réglementaire des sols contaminés

L’implémentation de la biodisponibilité dans 1’évaluation des sols contaminés fait 1’objet
d’un groupe de travail au sein de 1’Organisation Internationale pour la Standardisation
(ISO), « Bioavailability » (ISO/TC190/SC7/WG8), qui vise a proposer des protocoles
harmonises pour 1’utilisation des échantillonneurs passifs dans les sols et sédiments.

3.5 BESOINS EN RECHERCHES ET RECOMMANDATIONS (Greenberg et al., 2014 ;
Parketon ef al. 2014 ; Ghosh et al. 2014 ; Booij et al., 2016)

Tous ces travaux et ces ateliers illustrent bien le potentiel de I’échantillonnage passif pour
le suivi des contaminants organiques dans les sédiments. Le principal frein a leur
utilisation dans un cadre réglementaire vient du manque d’harmonisation des pratiques et
de la disponibilité de parametres d’étalonnage fiables tels que les coefficients de partage
échantillonneur-eau pour un nombre varié de contaminants.
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Cependant, la récente publication de plusieurs documents va slrement conduire a de
rapides progreés et apporter un élan nouveau dans la promotion et I’avancée de ces outils:
- un guide méthodologique pour 1’établissement de ces coefficients de
partage polymeére-eau (Booij et al., 2017)
- un guide méthodologique pour I’utilisation d’échantillonneur passif dans les
sédiments (aspects pratiques sur le terrain, en laboratoire, et modes de calculs) (US-
EPA 2017)
- les résultats d’un exercice d’intercomparaison a large échelle sur 1’utilisation
d’échantillonneurs passifs dans les sédiments (Jonker et al. 2018)
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