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Résumé 
Les échantillonneurs passifs, développés il y a une vingtaine d’années, se présentent comme une 
alternative aux prélèvements ponctuels car ils permettent un échantillonnage in-situ et intégré des 
contaminants sur la période d’exposition. Ils présentent l’avantage d’abaisser les limites de 
quantification, de limiter les effets matrice lors de l‘analyse et de faciliter la conservation des 
échantillons. Pour les métaux, la DGT, technique la plus couramment employée, permet, dans sa 
configuration classique, d’échantillonner les métaux cationiques. Des adaptations de cette technique 
ont également permis de développer des DGT pour le mercure et l’arsenic. Néanmoins, la forme 
chimique de ces contaminants conditionne leur toxicité et leur biodisponibilité qui doivent être 
prises en compte dans la caractérisation de l’exposition des milieux aquatiques. Ainsi, cette thèse 
visait à : i) développer et valider, au laboratoire, des outils DGT pour la mesure de la spéciation 
chimique du mercure et de l’arsenic dans les eaux douces ; ii) évaluer la variabilité spatio-temporelle 
des concentrations en mercure et arsenic et de leur spéciation chimique à différentes échelles dans 
les eaux de surface par échantillonnage passif. 

L’étude de la spéciation de l’arsenic (AsIII + AsV) sur une unique DGT ne peut être réalisée selon le 
protocole habituel puisque l’extraction de l’arsenic de la phase réceptrice ferrihydrite engendre une 
oxydation de l’AsIII en AsV et donc une perte d’information sur la spéciation. La mise en place de plans 
de criblage a permis d’optimiser cette extraction et d’extraire respectivement 22 et 32 % d’AsIII et 
d’AsV à l’aide de dihydrogénophosphate d’ammonium (NH4H2PO4) 0.5 M à 75°C avec une conversion 
de 30 % de l’AsIII en AsV. Via l’application de facteurs correctifs, l’AsIII et l’AsV peuvent être mesurés à 
partir de 0.24 et 0.33 μg.L-1 en moyenne sur la période d’exposition des DGT (7 jours) dans un milieu 
aquatique à 20°C. Pour l’étude de la spéciation du mercure (HgII + MeHg) sur une unique DGT, l’étape 
d’analyse s’avère problématique puisqu’elle nécessite d’adapter la technique de double dilution 
isotopique à la DGT. Alors que le MeHg peut être mesuré par DGT à partir de 0.08 ng.L-1, les tests en 
laboratoire ont mis en évidence des difficultés de mesure spécifiques au HgII certainement en lien 
avec des propriétés de la phase réceptrice 3M qui n’ont pas pu être identifiées dans cette thèse.  

Les DGT ont ensuite été appliquées in-situ dans 4 contextes différents afin d’évaluer leur pertinence 
pour intégrer les variations spatio-temporelle des concentrations en métaux. Tout d’abord, durant 
les opérations de gestion sédimentaire sur le Rhône sur une quinzaine de jours, nous avons montré 
que les DGT étaient représentatives de la dynamique des concentrations en métaux et de la 
spéciation de l’As en comparaison avec l’échantillonnage ponctuel notamment en intégrant 
l’augmentation des concentrations en Mn, Ni, Co et As (AsIII puis AsV) dissous. Ensuite, les 
applications des DGT sur le Gier et la Deûle ont mis en évidence la concordance des concentrations 
en Hg et MeHg mesurées par DGT et échantillonnage ponctuel dans les eaux de surface dynamiques 
de l’échelle de quelques jours à l’échelle annuelle. Néanmoins, dans les conditions favorisant la 
production du mercure gazeux dissous, les concentrations en Hg estimées par DGT seraient 
surestimées en raison d’un piégeage de ces formes du mercure par la DGT, nécessitant d’interpréter 
les résultats avec précaution. Enfin, l’utilisation des DGT sur le bassin versant du lac Rapel au Chili a 
mis en évidence leur capacité à identifier les variations spatiales de contamination ainsi que leur 
pertinence pour intégrer des variations temporelles de concentrations en Hg en lien avec les 
opérations de gestion d’un barrage hydroélectrique. 

Mots clés : DGT, métaux, rivières, intégration, spéciation 
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Abstract 
Developed around 20 years ago, passive samplers are an alternative to discrete sampling. The 
sampling of contaminants is realized in-situ and allows to integrate the contamination over the 
exposure period. Passive samplers have the advantage to lower the quantification limits, to avoid 
matrix effects during the analysis and to facilitate the sample preservation. For metals, DGT is the 
most employed technique and allow in its classic configuration to sample cationic metals. These tools 
were adapted in order to sample mercury and arsenic. Nevertheless, the chemical forms of these 
contaminants influence their toxicity and their bioavailability which have to be taken into account 
when characterizing the exposition of aquatic environments. Thus, this thesis aimed to: i) develop 
and validate, in the laboratory, DGT techniques for the measurement of arsenic and mercury 
chemical speciation in freshwaters; ii) assess the spatio-temporal variability of mercury and arsenic 
concentrations and their chemical speciation at different scales in surface freshwaters by passive 
sampling.  

Arsenic speciation (AsIII + AsV) with a unique DGT could not be assessed according to the usual 
procedure since arsenic elution from ferrihydrite binging gel cause an oxidation of AsIII to AsV and 
therefore a loss of information on the speciation. The setting up of screening plans allowed to 
optimize this elution step and to elute 22 and 32% AsIII and AsV, respectively, from the ferrihydrite 
binding gel, with ammonium dihydrogenophosphate (NH4H2PO4) 0.5 M at 75°C with a conversion of 
30% of AsIII to AsV. Through the use of corrective factors, AsIII and AsV could be monitored from 0.24 
et 0.33 μg.L-1 in average on the exposure period for DGT (7 days) in surface freshwaters at 20°C. For 
the monitoring of mercury speciation (HgII + MeHg) with a unique DGT, the analysis step proved to be 
problematic since it necessitates to adapt double isotopic dilution technique for the DGT. While 
MeHg could be measured by DGT from 0.08 ng.L-1 in surface freshwaters, laboratory tests have 
highlighted specific difficulties in the measurement of HgII certainly in relation to 3M binding gel 
properties that could not be identified during this thesis. 

DGT were then applied in-situ in 4 different contexts in order to evaluate their relevance for 
integrating spatio-temporal variations of metals concentrations. First, during dam flushing operations 
on the Rhône River during ~15 days, we have showed that DGT were highly representative of the 
dynamic of metals concentrations and As speciation in comparison with discrete sampling, notably 
integrating the increase of Mn, Ni, Co and As (AsIII and then AsV) dissolved concentrations. Then, the 
use of DGT on the Gier and Deûle sites for the monitoring of mercury speciation have evidenced the 
consistency between mercury and methylmercury concentrations measured by passive and discrete 
sampling measurements in dynamic surface freshwaters from weekly to annual scales. Nevertheless, 
in environmental conditions which favor dissolved gaseous mercury production, Hg concentrations 
estimated by DGT would be overestimated as a reason of an uptake of these mercury chemical forms 
by DGT, necessitating to interpret the results with caution. Finally, DGT applications on the Rapel lake 
watershed in Chile have highlighted DGT capacity to identify the spatial variation of contamination as 
well as DGT relevance to integrate temporal variations of Hg concentrations linked with hydropower 
production plant operations.  

Keywords: DGT, metals, rivers, integration, speciation 
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1. Contexte  

Les activités anthropiques sont à l’origine de la présence de nombreux contaminants chimiques dans 
l’environnement de par diverses pressions (utilisation dans l’agriculture intensive, extraction et ou 
traitement de minerai métallifère, etc.). Ces pollutions ponctuelles ou diffuses touchent notamment 
les milieux aquatiques (eaux de surface et eaux souterraines).  

Ainsi, en réponse à ces importantes pressions anthropiques de diverses origines, l’Europe a fixé en 
2000 avec la Directive Cadre sur l’Eau (DCE, 2000/60/CE) une réglementation visant à caractériser 
l’état des masses d’eau et à atteindre pour l’ensemble d’entre elles le bon état écologique et 
chimique en 2015 (avec reports possibles en 2021 et 2027). En 2008, la directive « fille » 
(2008/105/CE) vient compléter la DCE et établit des normes de qualité environnementale (NQE) dans 
le domaine de l’eau pour une sélection de substances dites « prioritaires ». Puis, en 2013, la directive 
2013/39/CE modifie la liste des substances prioritaires (dont 4 métaux parmi 45 substances) pour la 
politique dans le domaine de l’eau. De plus, des programmes nationaux et internationaux ont été mis 
en place afin de diminuer les rejets de contaminants (action nationale de Recherche et de réduction 
des rejets de Substances Dangereuses dans les Eaux : RSDE ; Plan national d’action contre la pollution 
des milieux aquatiques par les micropolluants, 2010 ; Programme des Nations Unies pour 
l’Environnement : PNUE).  

Dans le cadre de la DCE, l’état écologique permet d’évaluer la structure et le fonctionnement des 
écosystèmes aquatiques. Il est déterminé grâce à des indicateurs biologiques, hydromorphologiques 
et physico-chimiques, tandis que l’état chimique est caractérisé par le respect ou non des NQE. Au 
niveau national, en France, l’arrêté du 27/07/2015 fixe également des NQE pour les polluants 
spécifiques de l’état écologique. Ainsi, 145 substances possèdent des valeurs seuils règlementaires. 
Ces contaminants peuvent être séparés en 2 catégories : les contaminants organiques et 
inorganiques. Ces derniers ne représentent que 8 substances parmi les 145 possédant une NQE : le 
cadmium (Cd), le mercure (Hg), le nickel (Ni) et le plomb (Pb) qui sont intégrés dans l’évaluation de 
l’état chimique, ainsi que l’arsenic (As), le chrome (Cr), le cuivre (Cu) et le zinc (Zn) qui sont des 
substances spécifiques de l’état écologique. Les métaux sont des contaminants « indestructibles » 
qui ne sont pas dégradables dans le milieu aquatique, contrairement aux composés organiques qui 
pour la plupart subissent des processus de dégradation au cours de leur transfert dans les 
écosystèmes aquatiques. De plus, les métaux et métalloïdes, simplifiés par le terme « métaux » dans 
la suite de cette thèse, sont des contaminants ubiquistes dont la toxicité peut être très élevée pour 
les organismes aquatiques (Yim et al. 2006, Neculita et al. 2008, Khangarot et Das 2009). En outre, les 
rejets des métaux dans l’environnement sont globalement en phase de décroissance ces dernières 
années, en Europe, en conséquence des politiques de réduction mises en place bien que certaines 
substances (nanoparticules, terres rares) soient émergentes, comme beaucoup de contaminants 
organiques (Zhang et Jaeglé 2013). Un enjeu majeur concernant ces contaminants est donc d’évaluer 
de façon fiable et robuste cette tendance à la diminution de leurs concentrations dans 
l’environnement.  

Dans le cadre de la DCE, la surveillance des écosystèmes aquatiques s’appuie sur 4 à 12 prélèvements 
ponctuels par an. Cette fréquence régulière ne permet pas de prendre en compte la variabilité 
temporelle des concentrations en contaminants, notamment dans les eaux de surface de petits 
bassins versants agricoles (Rabiet et al. 2010). En outre, grâce à des fréquences d’échantillonnage 
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relativement élevées (hebdomadaire, journalière voire horaire), de nombreuses études ont mis en 
évidence une forte variabilité spatio-temporelle des concentrations en métaux liée aux conditions 
hydrologiques, au cycle saisonnier ou au cycle journalier par exemple (Nimick et al. 2005, Tercier-
Waeber et al. 2009, Lourino-Cabana et al. 2011). De plus, cette surveillance repose sur une approche 
considérant les concentrations dissoutes totales des métaux (après filtration 0.45 μm) alors qu’ils 
peuvent se trouver sous différentes formes en fonction des conditions environnementales. Ces 
différentes formes chimiques conditionnent la toxicité et la biodisponibilité des contaminants 
inorganiques qui sont des notions essentielles à la caractérisation de l’exposition des milieux 
aquatiques à ces contaminants. Cette notion de biodisponibilité est également indispensable pour 
permettre la réduction des risques environnementaux. Elle a d’ailleurs été incluse pour certains 
métaux, tels que le cuivre, le zinc, le plomb ou le nickel, dans les directives 2008/105/CE et 
2013/39/CE.  

Plus particulièrement, l’arsenic et le mercure sont connus comme des contaminants pour lesquels la 
spéciation chimique de leurs formes dissoutes conditionne particulièrement leur toxicité et leur 
biodisponibilité (Sharma et Sohn 2009).  

Les oxyanions tels que l’arsenic (As) restent principalement sous forme dissoute dans les cours d’eau 
(Dzombak et Morel 1990). Dans les eaux de surface, les concentrations naturelles en arsenic dissous 
sont généralement comprises entre 0.1 et 0.8 μg.L-1 et peuvent atteindre 2 μg.L-1 en fonction de la 
géologie du bassin versant (Smedley et Kinniburgh 2002). Cependant, dans des zones plus 
contaminées (zones géothermales, zones arides, à proximité des activités minières) les 
concentrations peuvent être très supérieures, atteignant par exemple jusqu’à 550 μg.L-1 sur la rivière 
Moira dans l’Ontario (Azcue et Nriagu 1995) ou 1.78 mg.L-1 sur la rivière Azufre au Chili (Guerra et al. 
2016). Dans les effluents d’eaux usées industrielles, les concentrations peuvent également atteindre 
quelques dizaines de μg.L-1 comme c’est le cas dans la rivière Zenne en Belgique (Andreae et Andreae 
1989). Les concentrations d’arsenic retrouvées dans les eaux souterraines sont en général 
supérieures à celles des eaux de surface puisqu’elles sont égales en moyenne à 10 μg.L-1 comme cela 
a pu être mis en évidence par Edmunds et al. (1989) au Royaume-Uni et par Welch et al. (2000) aux 
Etats-Unis, et peuvent atteindre quelques mg.L-1 comme dans le Bengale-Occidental, en Inde (Das et 
al. 1996) ou dans le sud de la Thaïlande (Williams et al. 1996). Des échanges entre eaux souterraines 
et eaux de surface peuvent alors influencer fortement les concentrations en arsenic dans les eaux de 
surface en fonction des conditions hydrologiques et des saisons (Masson et al. 2007).  

Comme mentionné précédemment, l’arsenic est une substance spécifique de l’état écologique 
définie par l’Union Européenne dans le cadre de la DCE. Ainsi, sa NQE est fixée à 0.83 μg.L-1 (Arrêté 
du 27/07/2015). Cette valeur a été fortement abaissée récemment (auparavant 4.2 μg.L-1) (Arrêté du 
25/01/2010).  

L’arsenic dissous est principalement représenté par deux formes dissoutes inorganiques, les 
arséniates (AsV) et les arsénites (AsIII) donc la répartition est principalement régie par les conditions 
redox et de pH, ces deux espèces étant respectivement majoritaires en conditions oxiques et 
anoxiques. Ainsi, dans les eaux de surface oxygénées, l’arsenic est majoritairement présent sous 
forme d’arséniates bien que les arsénites soient également présents (Seyler et Martin 1990). De plus, 
les arsénites peuvent persister dans les eaux bien oxygénées en raison d’une activité biologique 
intense engendrant la réduction des arséniates en arsénites, plus particulièrement en période 
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estivale. En outre, en période d’étiage, l’alimentation de la rivière par les aquifères peut également 
engendrer une augmentation des arsénites dans le cours d’eau qui proviennent d’arséniates réduits 
au sein des aquifères par l’activité bactériologique (Masson et al. 2007). Cette spéciation chimique 
est importante à étudier puisqu’elle conditionne la toxicité de l’arsenic : les arsénites étant plus 
toxiques que les arséniates elles-mêmes plus toxiques que les espèces méthylées de l’arsenic 
(Sharma et Sohn 2009). 

Dans les eaux de surface non contaminées, les concentrations en mercure dissous sont généralement 
inférieures à 5 ng.L-1 (Bloom 1989) et peuvent atteindre 300 ng.L-1 dans les zones les plus 
contaminées comme le lac de CrabOrchard dans l’Illinois (Kohler et al. 1990). Les concentrations de 
mercure retrouvées dans les eaux souterraines sont en général supérieures à celles des eaux de 
surface et peuvent atteindre des concentrations très élevées dans des cas extrêmes de l’ordre du 
mg.L-1 comme par exemple dans la Forêt-Noire au sud de l’Allemagne (Richard et al. 2016).  

Comme mentionné précédemment, le mercure fait partie des substances prioritaires définies par 
l’Union Européenne dans le cadre de la DCE. Ainsi, la NQE est fixée pour le mercure dissous à 
70 ng.L-1 en concentration maximale admissible (2013/39/CE). Cette valeur a récemment été 
modifiée et était auparavant égale à 50 ng.L-1 en moyenne annuelle (2008/105/CE). 

Dans les eaux de surface, le mercure dissous est principalement représenté par deux formes : le 
mercure inorganique HgII et le méthylmercure MeHg. 

Le mercure est particulièrement toxique pour le milieu aquatique même à de très faibles 
concentrations, à partir du ng.L-1. Le mercure est par exemple à l’origine d’une inhibition de 
croissance pour les algues, bactéries et champignons, d’une mortalité embryolarvaire chez les 
amphibiens ou d’une inhibition de croissance et de reproduction chez la truite arc-en-ciel et le 
poisson zèbre (Samson et Shenker 2000). 

L’ajout d’un groupement méthyle (CH3) au mercure favorise la concentration du MeHg dans les 
muscles puisqu’il peut se lier fortement avec les protéines qui le composent. Le MeHg est 
neurotoxique et à l’origine d’atteintes du système nerveux central. Le MeHg est de plus, la forme la 
plus bioamplifiable le long de la chaîne trophique et la plus bioaccumulable (Lawrence et Mason 
2000, Baeyens et al. 2003, Žižek et al. 2007). Bien que présent à de très faibles concentrations dans 
l’eau (de l’ordre de quelques pg.L-1), le MeHg se concentre jusqu’à 10 millions de fois dans les 
organismes aquatiques (Cossa et Ficht 1999). Par conséquent, les poissons de haut niveau trophique 
(brochet, anguille, etc…) peuvent contenir des concentrations élevées de MeHg qui représentent 
généralement une proportion supérieure à 80 % du mercure total accumulé. 

Dans ce contexte, il est nécessaire de proposer des capteurs innovants pour évaluer la qualité des 
eaux de façon fiable, et à coût réduit. En effet, la technique de prélèvements ponctuels 
classiquement utilisée est fortement impactée par des problèmes de contamination en raison des 
faibles niveaux de concentrations des métaux étudiés. De plus, cette technique est aussi susceptible 
de modifier les conditions physico-chimiques de l’échantillon et donc la partition ou la spéciation des 
contaminants. Enfin, la fréquence de ces prélèvements peut être augmentée à l’aide de préleveurs 
automatisés mais leur utilisation est souvent problématique en raison de la durée et des méthodes 
de conservation des échantillons entre prélèvement et analyse. En effet, ce stockage peut être 
source de contamination, de changements de spéciation ou de dégradation de l’échantillon en 
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raison, par exemple, d’adsorption des métaux sur le contenant de l’échantillon (Duncan et al. 2007, 
Chapin 2015). Ainsi, la surveillance des écosystèmes aquatiques doit s’appuyer sur des outils 
robustes permettant de caractériser leur contamination, notamment en tenant compte des aspects 
spatiaux et temporels ainsi que de la spéciation des métaux.  

Depuis une vingtaine d’années, une alternative aux prélèvements ponctuels s’est développée : les 
échantillonneurs passifs ou intégratifs. L’échantillonnage passif présente de nombreux avantages 
puisqu’il permet : (i) d’échantillonner in-situ sans perturber l’écosystème aquatique, (ii) d’intégrer la 
contamination durant la période d’exposition, (iii) d’abaisser les limites de quantification, (iv) de 
limiter les effets matrices lors de l’analyse et (v) de faciliter la conservation des échantillons. Un 
guide sur leur utilisation pour la surveillance de la qualité des eaux au titre de la DCE a été proposé 
par Aquaref (Mazzella et al. 2011). Ce guide identifie les avantages de l’utilisation de ces techniques 
mais émet aussi des réserves quant à leur déploiement à l’échelle de la DCE, notamment concernant 
la nécessité de réaliser une évaluation coût/bénéfice par rapport aux techniques classiques 
d'échantillonnage ponctuel mais également des études complémentaires permettant de renseigner 
les fractions échantillonnées, qui diffèrent parfois de la fraction dissoute, et leur représentativité en 
terme d’exposition/impact sur les organismes aquatiques. Ces techniques innovantes 
d’échantillonnage passif ont été étudiées dans différents projets européens et français, démontrant 
leur potentiel pour la surveillance de la qualité des eaux (Miège et al. 2012, Dabrin et al. 2016a). Elles 
font désormais partie des méthodes complémentaires proposées dans le cadre de la DCE (Directive 
2008/105/CE).  

Pour les métaux, la technique d’échantillonnage passif la plus couramment utilisée est la technique 
DGT (Diffusive Gradient in Thin films) qui permet de mesurer la fraction labile des contaminants 
(Zhang et Davison 1995). En effet, le gel diffusif qui la constitue permet la diffusion de métaux 
présents sous forme libre et sous forme de petits complexes organiques ou facilement dissociables 
(< 5 nm) (Tusseau-Vuillemin et al. 2003, Magnier et al. 2015b). Cette fraction labile est aujourd’hui 
parfois considérée comme la fraction des métaux qui peut potentiellement passer les barrières 
biologiques et être bioaccumulée (i.e. fraction potentiellement biodisponible) (Meylan et al. 2004, 
Tusseau-Vuillemin et al. 2004, Tusseau-Vuillemin et al. 2007). En effet, Tusseau-Vuillemin et al. 
(2004) ont évalué la performance des DGT pour évaluer la fraction toxique du cuivre sur les 
organismes Daphnia magna. De plus, Meylan et al. (2004) ont étudié en microcosme la 
bioaccumulation du cuivre et du zinc dans le périphyton. 

Dans sa configuration classique (phase réceptrice Chelex 100 et gel diffusif en polyacrylamide), l’outil 
DGT permet de capter la plupart des métaux cationiques. En revanche, dans cette configuration, cet 
outil ne permet pas d’échantillonner le mercure (Hg) et l’arsenic (As), qui font partie respectivement 
de la liste des substances prioritaires et des substances spécifiques de l’état écologique de la DCE.  

Ll’arsenic est un métalloïde présent dans la fraction dissoute sous forme d’oxyanions, c’est-à-dire 
qu’il est chargé négativement. Cette propriété de l’arsenic sous sa forme dissoute ne permet donc 
pas à la DGT conventionnelle de le piéger. Or, une nouvelle configuration de cet outil (phase 
réceptrice à base de ferrihydrite) a été développée pour capter l’arsenic dans les milieux aquatiques 
(Panther et al. 2008a). 

Récemment, plusieurs études se sont focalisées sur l’utilisation de phases réceptrices spécifiques, 
notamment à base de ferrihydrite (DGT-FH) ou de dioxyde de titane (phase réceptrice chargées 
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positivement), pour capter l’arsenic dissous (Panther et al. 2008b, Bennett et al. 2010, Osterlund et 
al. 2010, Bennett et al. 2011, Fontanella et al. 2012, Huynh et al. 2012, Moreno-Jiménez et al. 2013). 
Ces études ont principalement porté sur des mesures en laboratoire (Bennett et al. 2010, Bennett et 
al. 2012a) ou sur la mesure de l’As dissous total dans les eaux de surface (Panther et al. 2008a). Il a 
été montré en laboratoire que l’utilisation de l’outil DGT-FH avec une phase réceptrice à base de 
ferrihydrite suivie par une extraction adaptée (Huang et al. 2010) et dosage par HPLC-ICP-MS 
permettait de préconcentrer et de mesurer les arsénites (AsIII) et les arséniates (AsV) (Fontanella et al. 
2012). En revanche, à ce jour, très peu d’études se sont penchées sur l’utilisation et la validation de 
cet outil en milieu naturel pour déterminer les concentrations en arsénites (AsIII) et en arséniates 
(AsV) (Osterlund et al. 2010, Moreno-Jiménez et al. 2013) et ainsi, évaluer in-situ la variabilité spatio-
temporelle de la spéciation de l’arsenic. 

Le mercure, quant à lui, présente une forte affinité pour le gel en polyacrylamide et est donc piégé 
dans le gel diffusif avant d’atteindre la phase réceptrice. Ainsi, des gels diffusifs à base d’agarose sont 
utilisés pour la mesure du mercure par DGT (Docekalova et Divis 2005). De plus la phase réceptrice 
utilisée classiquement (phase réceptrice Chelex-100) a beaucoup moins d’affinité pour le mercure 
que des phases réceptrices à base de fonction thiol, telles que la phase réceptrice Sphéron-Thiol. Plus 
récemment, des phases réceptrices possédant également une fonction thiol ont été testées comme 
la duolite GT73, la Iontosorb AV modifiée (Divis et al. 2009), ou la 3-mercaptopropyl functionalized 
silica gel (Clarisse et Hintelmann 2006). A l’heure actuelle, ces études portant sur l’utilisation des DGT 
pour la mesure du mercure in-situ dans les eaux de surface ou les sédiments, mettent en avant la 
complexité de trouver un bon compromis au niveau de l’association du gel diffusif et de la phase 
réceptrice de la DGT. La phase réceptrice 3-mercaptopropyl functionalized silica gel a été 
caractérisée, optimisée et calibrée pour la mesure du méthylmercure dissous dans les eaux de 
surface. Les travaux de post-doctorat de A. Magnier (2013-2015, Irstea) ont permis de maitriser la 
confection de l’outil DGT (gel diffusif en agarose associée à une phase réceptrice 3-mercaptopropyl) 
pour le piégeage des différentes formes du mercure (mercure inorganique et méthylmercure) : 
contrôle des blancs, de l’extraction, de la quantification par dilution isotopique et de l’analyse par 
GC-ICP-MS (Magnier et al. 2015b, Dabrin et al. 2016b). Comme pour l’arsenic, à ce jour, très peu 
d’études se sont penchées sur l’utilisation et la validation de cet outil en milieu naturel pour 
déterminer les concentrations en mercure inorganique (HgII) et en méthylmercure (MeHg) et ainsi, 
évaluer in-situ la variabilité spatio-temporelle de la spéciation du mercure (Dommergue et al. 2010, 
Hong et al. 2011). 

Ainsi, l’échantillonnage passif de la spéciation du mercure et de l’arsenic in-situ dans des milieux 
naturels représente un verrou scientifique et technologique à lever. 

2. Objectifs de thèse  

Dans ce contexte, l’objectif principal de mes travaux de thèse était de proposer une méthodologie 
robuste pour l’échantillonnage passif de la spéciation du mercure et de l’arsenic, afin de mieux 
intégrer et comprendre la dynamique spatio-temporelle de leurs concentrations et de leur spéciation 
dans les eaux de surface continentales. Ces méthodes ont également été appliquées dans différents 
environnements naturels pour les valider. Afin de répondre à cet objectif général, mon sujet de thèse 
a été décliné en deux axes principaux. 
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 Objectif n°1 : Développer et valider des outils DGT au laboratoire pour la mesure de la 
spéciation chimique du mercure et de l’arsenic dans les eaux douces 

Le premier objectif était de développer et valider des méthodes robustes permettant la mesure de la 
spéciation chimique du mercure et de l’arsenic dans les eaux douces préalablement piégés par 
échantillonnage passif de type DGT. Cet objectif s’articule autour de deux objectifs spécifiques qui 
concernent respectivement l’arsenic et le mercure. 

o Mesure de la spéciation chimique de l’arsenic (AsIII + AsV) via l’utilisation d’un 
seul et même type de DGT  

Via la mise en place d’un plan de criblage, l’étape d’extraction des arsénites (AsIII) et des arséniates 
(AsV) a été optimisée au laboratoire afin de valider un protocole de mesure de la spéciation chimique 
de l’arsenic. 

o Mesure simultanée du mercure inorganique et du méthylmercure dans un éluat 
de DGT via la double dilution isotopique couplée à la technique d’analyse 
GC-ICP-MS 

Dans un premier temps, les calculs théoriques de double dilution isotopique ont été déclinés pour le 
mercure et pour l’outil DGT. Ensuite, des tests en laboratoire ont permis de mettre en place une 
méthode de mesure de la spéciation chimique du mercure dans les eaux douces. 

 Objectif n°2 : Evaluer la variabilité spatio-temporelle des concentrations en mercure et 
arsenic et de leur spéciation chimique dans les eaux de surface par échantillonnage passif 

Le second objectif visait à évaluer la variabilité spatio-temporelle des concentrations en mercure et 
en arsenic et de leur spéciation chimique dans les eaux de surface par échantillonnage passif. Cet 
objectif s’articule autour de quatre objectifs spécifiques correspondant respectivement à 4 cas 
d’application des DGT permettant l’étude du mercure et de l’arsenic dans divers milieux aquatiques 
naturels présentant des niveaux de concentrations différents. De plus, ces 4 cas d’applications 
correspondent à l’utilisation des DGT pour évaluer la variabilité spatio-temporelle des concentrations 
en mercure et arsenic à différentes échelles spatiales (une station unique, 3 stations sur 160 km de 
linéaire fluvial ou un bassin versant d’environ 15 000 km²) et temporelles (48 h à 15 jours pour les 
durées d’exposition et 5 jours à 1 an pour les durées des campagnes de terrain). Enfin, dans le but de 
caractériser plus généralement les sites d’études mais également pour aider à l’interprétation 
générale des données, d’autres métaux (Cr, Mn, Fe, Ni, Co, Cu, Zn, Cd et Pb, notamment) ont 
également été mesurés.  

o L’utilisation de l’outil DGT permet-elle de mettre en évidence une influence d’un 
événement hydrosédimentaire majeur sur les concentrations des contaminants 
inorganiques et leur spéciation dans le milieu aquatique ?  

Pour répondre à cette question, des DGT ont été exposées sur le Rhône durant les opérations de 
gestion sédimentaire de 2016 en parallèle d’un échantillonnage ponctuel resserré permettant de 
comparer les deux techniques d’échantillonnage.  
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o La DGT est-elle un outil pertinent pour évaluer un potentiel relargage du Hg et 
MeHg dans la colonne d’eau en lien avec la remise en suspension des particules 
provoquée par le trafic fluvial ?  

Pour répondre à cette question des DGT ont été exposées sur la Deûle dans le nord de la France, un 
canal contaminé par des activités industrielles métallurgiques depuis la fin du 19ème siècle. En 
parallèle, un échantillonnage ponctuel très resserré a permis de déterminer finement les variations 
temporelles de concentrations suspectées. 

o Quelle est la représentativité de l’outil DGT par rapport aux prélèvements 
ponctuels effectués « classiquement » dans le cadre réglementaire de la 
surveillance des milieux aquatiques ?  

Pour répondre à cette question, des DGT ont été exposées durant 1 an sur le Gier (sud de Lyon) tous 
les 15 jours ; les périodes d’exposition étant encadrées par des prélèvements ponctuels. 

o L’outil DGT est-il pertinent pour réaliser une cartographie de la contamination 
sur l’ensemble d’un bassin versant et pour intégrer la stratification de la 
spéciation du mercure dans un lac présentant de forts gradients d’oxygène 
dissous ?  

Pour répondre à cette question, des DGT ont été exposées sur le bassin versant du lac Rapel au Chili 
(lac, affluents et effluent) en parallèle également d’un échantillonnage ponctuel. L’exposition de DGT 
à diverses profondeurs a permis d’évaluer la stratification des concentrations en mercure et 
méthylmercure dans le lac Rapel.  

3. Composition du manuscrit 

Les travaux décrits dans cette thèse sont articulés en six chapitres.  

Le chapitre I présente une synthèse bibliographique sur la problématique des métaux et plus 
spécifiquement sur le mercure, l’arsenic et leur spéciation dans les milieux aquatiques. Les 
différentes techniques d’échantillonnage y sont présentées, en discutant de leur représentativité 
temporelle. Une partie plus importante est consacrée à l’échantillonnage passif et sa mise en œuvre.  

Le chapitre II est consacré à la présentation des méthodes employées pour répondre aux objectifs de 
ces travaux. Le protocole de fabrication des échantillonneurs passifs y est explicité. Leur utilisation 
est également décrite depuis l’étape de fabrication jusqu’à leur analyse. En outre, les techniques 
analytiques utilisées sont également présentées. Enfin, les sites choisis et les stratégies 
d’échantillonnage pour l’application des DGT en eaux de surface sont décrits précisément.  

Le chapitre III détaille les résultats obtenus suite aux expérimentations en laboratoire pour 
développer et valider des outils DGT pour la mesure de la spéciation chimique du mercure et de 
l’arsenic dans les eaux douces 

Le chapitre IV présente les résultats obtenus suite à l’application des DGT sur le site du Rhône durant 
les opérations de gestion sédimentaire. Les résultats sont présentés sous la forme d’un article 
scientifique publié dans Science of the Total Environment.  
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Le chapitre V présente les résultats issus des applications des DGT sur les sites du Gier et de la Deûle 
permettant l’étude de la dynamique temporelle du mercure à différentes échelles (diurne et 
saisonnière). Les résultats sont présentés sous la forme d’un article scientifique en finalisation pour 
soumission dans Chemosphere. 

Le chapitre VI présente les résultats issus de l’application des DGT sur le bassin versant du lac Rapel 
au Chili. Les résultats sont présentés sous la forme d’un article scientifique en préparation pour 
soumission dans Environmental Science: Processes & Impacts. 
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1. Les contaminants inorganiques dans les milieux aquatiques  

1.1. Que sont les contaminants inorganiques et pourquoi les étudier ? 

Les contaminants inorganiques sont des contaminants ubiquitaires et des composés non carbonés 
comprenant des minéraux tels que les métaux, les métalloïdes, les nitrates ou encore l’amiante. Dans 
la suite de cette thèse, les métaux et métalloïdes seront uniquement considérés et simplifiés sous le 
terme « métaux ». Les métaux sont naturellement présents dans les eaux à des concentrations plus 
ou moins importantes constituant le fond géochimique. Certains sont mêmes des oligo-éléments 
essentiels à la bonne santé des organismes vivants (ex : Zn, Cu). Néanmoins, à des concentrations 
plus importantes du fait de l’agriculture, des activités industrielles, minières, des rejets des stations 
d’épuration domestiques et urbaines ou d’autres facteurs anthropiques, les métaux ont un impact 
négatif sur l’environnement. Ces impacts sont pris en compte dans les réglementations européennes 
et françaises suite à une prise de conscience de l’influence et de l’impact des activités anthropiques 
sur l’environnement au début du 20ème siècle. 

1.2. Quelle réglementation mise en place ? 

Au niveau européen, la directive cadre sur l’eau (DCE, 2000/60/CE) fixe les objectifs à atteindre d’ici 
2021 concernant l’état chimique et écologique des masses d’eaux. La directive fille (2008/105/CE) 
établit une liste de 33 substances prioritaires (« polluants présentant un risque significatif pour ou via 
l’environnement aquatique ») dont les concentrations doivent respecter les normes de qualité 
environnementale (NQE) dans le domaine de l’eau également définies par cette directive. Elle fixe 
également des objectifs de diminution voire de suppression des rejets de ces substances vers les 
milieux aquatiques. La liste des substances prioritaires a été complétée pour atteindre 45 substances 
et leurs NQE ont été réévaluées dans le cadre de la seconde directive fille (2013/39/CE) qui introduit 
la notion de la surveillance dans d’autres compartiments des milieux aquatiques, tel que le biote 
pour certains contaminants hydrophobes considérés comme persistants toxiques et bioaccumulables 
(PBT) comme le mercure pour lequel une NQEbiote a été établie. 

L’état chimique des masses d’eau est déterminé par la mesure de la conductivité et par le respect 
des normes de qualité environnementale (NQE) définies pour les 45 substances prioritaires dont 4 
métaux (Cd, Hg, Pb et Ni). L’état écologique est quant à lui déterminé grâce à différents paramètres : 
indices biologiques, éléments physico-chimiques généraux (oxygène dissous, température, 
nutriments, turbidité), éléments hydro-morphologiques et polluants spécifiques de l’état écologique 
dont 4 métaux (Cr, As, Cu et Zn). La liste de ces polluants spécifiques de l’état écologique (PSEE) est 
établie au niveau national. En France, sur propositions de valeurs guides environnementales par 
l’Ineris, le ministère en charge de l’environnement fixe des NQE applicables aux substances de l’état 
écologique dans des arrêtés de portée nationale (arrêté du 27 juillet 2015). 

Au niveau français, la mise en œuvre de la directive cadre sur l’eau en 2000 et la publication de la 
première liste de substances prioritaires en 2001 ont conduit les gouvernements à élaborer des 
programmes visant à réduire les rejets de contaminants dans les milieux aquatiques. En effet, en 
2002, en France, le Ministère de l’Environnement a adopté une circulaire visant à l’organisation 
d’une Action Nationale de Recherche et de Réductions des Rejets de Substances Dangereuses dans 
les Eaux (RSDE) (Circulaire du 4 février 2002) (Greaud-Hoveman et al. 2008). Deux opérations 
successives ont visé à évaluer les rejets de substances prioritaires par les industriels et les stations de 
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traitement des eaux usées urbaines (Circulaire du 5 janvier 2009 et Circulaire du 29 septembre 2010). 
Le cas échéant, ces actions ont pour but de réduire ces rejets de façon ciblée sur une liste de 
substances déclinée par secteur d’activité notamment sur les installations classées pour la protection 
de l’environnement (ICPE) soumises à autorisation et les stations de traitement des eaux usées 
urbaines . 

Tableau 1 : Normes de Qualité Environnementales des métaux pris en compte dans l’évaluation de l’état chimique et de 
l’état écologique des masses d’eau par la DCE 

 
Etat 

chimique ou 
écologique 

Dureté de l’eau 
(mg CaCO3.L-1) 

NQE-MA 
(Moyenne 
annuelle) 

(μg.L-1) 

NQE-CMA 
(Concentration maximale 

admissible) 
(μg.L-1) 

NQEBiote 
(μg.kg-1) 

Mercure Chimique - - 0.07 20 
Arsenic Ecologique - 0.83 1.37 - 

Cadmium Chimique 

< 40 ≤ 0.08 ≤ 0.45 - 
40 à < 50 0.08 0.45 - 

50 à < 100 0.09 0.6 - 
100 à < 200 0.15 0.9 - 

≥ 200 0.25 1.5 - 
Nickel Chimique - 4 34 - 
Plomb Chimique - 1.2 14 - 

Chrome Ecologique - 3.4 - - 
Cuivre Ecologique - 1 - - 

Zinc Ecologique 
≤ 24 3.1 - - 
> 24 7.8 - - 

Depuis leur instauration, les NQE du mercure et de l’arsenic ont été révisées :  

- Auparavant la NQE-MA du mercure dans le compartiment eau était égale à 0.05 μg.L-1 
(2008/105/CE). La NQE du mercure a récemment été remplacée par une NQE définie pour le 
biote au niveau européen et fixée à 20 μg.kg-1 de poids frais (2013/39/CE). En effet, la NQE 
initiale fixée dans la fraction dissoute n’était pas adaptée puisque jusqu’à 7 fois supérieure à 
la valeur de la PNEC (Predicted No Effet Concentration, correspondant à la valeur de 
concentration sans effet prévisible pour l'environnement ; PNEC (Hg) = 10 ng.L-1, calculée via 
une méthode d’extrapolation ou = 47 ng.L-1 lors du calcul via une méthode statistique). La 
NQE fixée sur le biote semble plus adaptée puisque le mercure, et plus particulièrement le 
méthylmercure, sont bioaccumulables et bioamplifiables le long de la chaîne trophique. Ils 
s’accumulent le long de la chaîne alimentaire et des concentrations très élevées peuvent être 
retrouvées dans les poissons de haut niveau trophique (carnivores ou omnivores) comme les 
brochets, ou encore chez les grands prédateurs piscivores comme le héron ou le martin-
pêcheur. En effet, le méthylmercure peut se concentrer jusqu’à 10 millions de fois dans les 
organismes aquatiques (Cossa et Ficht 1999). Dans les milieux aquatiques, en raison de sa 
bioaccumulation, le mercure possède une capacité d’inhibition de la croissance des algues, 
des bactéries et des champignons. A titre d’exemple, le mercure engendre également une 
élévation de la mortalité embryolarvaire chez les amphibiens ainsi que des effets sur la 
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reproduction chez le poisson zèbre, le guppie, la truite arc-en-ciel et les canetons (Sakamoto 
et al. 2011). Enfin, il provoque une inhibition de la croissance chez la truite arc-en-ciel 
(Samson et Shenker 2000). C’est également pour ces raisons que, depuis 1993, la commission 
européenne exige également que les concentrations en mercure total retrouvées dans les 
poissons commercialisés ne dépassent pas 0.5 mg.kg-1 de poids frais sauf pour une vingtaine 
d’espèces de haut niveau trophique comme le thon, le bar, l’espadon, les raies ou le brochet 
pour lesquelles la teneur en mercure total ne doit pas être supérieure à 1 mg.kg-1 
(93/351/CCE). 

- Auparavant égale à 4.2 μg.L-1 (arrêté du 25 janvier 2010), la NQE de l’arsenic a été divisée par 
5 (0.83 μg.L-1) suite au nouvel arrêté du 27 juillet 2015. Cette forte diminution de la NQE a 
entrainé un nombre important de déclassements des masses d’eau entre 2015 et 2016 
puisque nombre d’entre eux étaient conformes à la précédente réglementation et non à la 
nouvelle, plus stricte. C’est le cas, par exemple, de la station du Rhône à Jons puisque la 
moyenne annuelle des concentrations déterminée grâce à la moyenne des 4 prélèvements 
ponctuels règlementaires effectués en 2012 était égale à 1.1 μg.L-1 donc inférieure à la NQE 
en vigueur à cette date (4.2 μg.L-1) ; tandis qu’en 2015, la concentration moyenne était égale 
à 0.87 μg.L-1 mais ne respectait plus la nouvelle NQE fixée à 0.83 μg.L-1 (Agence de l'eau 
Rhône-Méditerranée-Corse 2019b). 

Ce cadre réglementaire impose de disposer d’outils, de méthodologies et de stratégies de mesure 
robustes pour mesurer les concentrations des contaminants prioritaires dans les eaux continentales. 
Il est de plus primordial de développer des méthodes permettant d’évaluer de façon fiable la qualité 
des eaux à coût réduit dans le but de déterminer l’efficacité des politiques de réduction des 
pollutions qui sont mises en place. 

1.3. La répartition des métaux et leur spéciation chimique dans les 
milieux aquatiques 

Dans les milieux aquatiques les métaux sont présents aussi bien dans la fraction dissoute que dans la 
fraction particulaire (Figure 1). Leur répartition entre ces deux phases est fonction de leur coefficient 
de partage KD entre l’eau et les MES et/ou sédiments qui correspond au ratio entre la concentration 
de l’élément considéré dans la phase particulaire et sa concentration dans la phase dissoute.  
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Figure 1: Répartition des métaux (M) dans les milieux aquatiques d’après Buffle et Chalmers (1988) et Pétré (2008) 

Sous forme dissoute, les métaux sont présents sous différentes formes, i.e. leur spéciation chimique, 
en fonction des caractéristiques physico-chimiques des eaux comme l’oxygène dissous, le pH, ou les 
concentrations en sels dissous (chlorures et sulfates, par exemple). Cette spéciation des métaux 
dissous va ainsi largement contrôler leur comportement et leur interaction avec les barrières 
biologiques, conditionnant ainsi leur toxicité vis-à-vis des divers organismes des écosystèmes 
aquatiques. Parmi les métaux inclus dans la liste des substances prioritaires et des polluants 
spécifiques de l’état écologique, le mercure et l’arsenic sont des éléments pour lesquels la spéciation 
conditionne fortement la toxicité. De plus, de nombreux paramètres qui seront détaillés dans la suite 
de ce manuscrit conditionnent cette spéciation (pH, potentiel redox, activité biologique, radiations 
solaires, etc…). Par ailleurs, le comportement de l’arsenic dans les milieux aquatiques diffère des 
autres contaminants pris en compte dans le cadre de la DCE puisqu’il est présent dans les milieux 
aquatiques sous forme d’oxyanions contrairement aux autres substances qui sont des métaux 
cationiques. En outre, le suivi environnemental du mercure dans les eaux de surface est délicat du 
fait des très faibles concentrations auxquelles il est présent, à l’échelle du ng.L-1. Ces deux 
contaminants sont également ceux qui ont récemment été concernés par des changements de 
réglementation entrainant une révision de leurs NQE. C’est pourquoi la suite de ce manuscrit se 
focalisera essentiellement sur ces deux contaminants. 

Ainsi, dans le but de caractériser au mieux l’exposition des milieux aquatiques aux contaminants 
inorganiques tels que l’arsenic et le mercure, il est nécessaire d’étudier leur spéciation chimique. 
Pour cela, il faut mettre en place des techniques analytiques spécifiques couplant des appareils 
utilisés classiquement pour l’analyse des contaminants inorganiques avec des techniques séparatives 
qui permettent de différencier les formes chimiques sous lesquelles ils sont présents. De plus, 
certaines formes chimiques sont souvent présentes à de très faibles concentrations dans les cours 
d’eau, ce qui requiert de disposer de performances analytiques permettant d’atteindre de faibles 
limites de quantification (de l’ordre du μg.L-1 ou moins pour l’arsenic et de l’ordre du ng.L-1 ou moins 
pour le mercure). 
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1.3.1. L’arsenic dans les rivières 

1.3.1.1. Partition dissous/particulaire 

L’arsenic est un contaminant ubiquitaire, c’est-à-dire qu’il est présent dans l’atmosphère, la 
pédosphère, l’hydrosphère et la biosphère. Sa répartition entre ces différents compartiments est très 
inhomogène, la plupart de l’arsenic étant présent dans l’hydrosphère et la pédosphère (Battaglia-
Brunet et al. 2008). Divers processus physico-chimiques et biologiques sont mis en jeu dans le 
complexe cycle biogéochimique de l’arsenic : oxydation, réduction, précipitation, solubilisation, 
adsorption, désorption, biotransformations via divers organismes (bactéries, microorganismes, 
algues, crustacés, poissons, etc..) ; conduisant à la présence de l’arsenic dans ces différents 
compartiments et à son transfert entre eux (Figure 2). 

Dans les milieux aquatiques, les concentrations en arsenic retrouvées dans la fraction dissoute sont 
généralement plus importantes que celles de la fraction particulaire (Hamad et al. 2012). Le 
coefficient de partition (log KD en L.kg-1) pour l’arsenic entre les matières en suspension et l’eau est 
en moyenne égal à 4 (compris entre 2 et 6, moyenne sur 25 valeurs) (Allison et Allison 2005). Pour 
comparaison, les coefficients de partition pour Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn sont respectivement égaux à 
4.7 (compris entre 2.8 et 6.3 ; n = 67), 5.1 (compris entre 3.9 et 6 ; n = 25), 4.7 (compris entre 3.1 et 
6.1 ; n = 70), 4.6 (compris entre 3.5 et 5.7 ; n = 30), 5.6 (compris entre 3.4 et 6.5 ; n = 48) et 5.1 
(compris entre 3.5 et 6.9 ; n = 75).  
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Figure 2 : Représentation schématique du cycle biogéochimique de l’arsenic d’après Chatterjee et al. (2017) 

1.3.1.2. Les niveaux de concentrations 

Dans les eaux de surface non contaminées, les concentrations en arsenic varient de 0.15 à 0.45 μg.L-1 
(Bissen et Frimmel 2003a, Bissen et Frimmel 2003b) et peuvent atteindre une centaine de μg.L-1 par 
exemple à proximité d’activités minières (Azcue et Nriagu 1995). Divers exemples de concentrations 
en arsenic dissous dans des rivières sont donnés dans le Tableau 2.  
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Tableau 2 : Concentrations en arsenic dissous dans diverses rivières, adapté d’après Smedley et Kinniburgh (2002) 

Rivière ou lieu 
Source de 

contamination 
identifiée 

Moyenne et/ou gamme 
de concentrations en As 

(μg.L-1) 
Référence 

Plusieurs sites Non 0.83 (0.13-2.1) 
Andreae et al. (1983) 
Froelich et al. (1985) 

Seyler et Martin (1991) 
Norvège Non 0.25 (<0.02-1.1) Lenvik et al. (1978) 

USA Non 0.15-0.45 Waslenchuk (1979) 

USA Non 2.1 
Sonderegger et 
Ohguchi (1988) 

Dordogne, France Non 0.7 Seyler et Martin (1990) 
Po, Italie Non 1.3 Pettine et al. (1992) 

Danube, Allemagne Non 3 (1-8) 
Quentin et Winkler 

(1974) 

Escaut, Belgique Non 0.75-3.8 (jusqu’à 30) 
Andreae et Andreae 

(1989) 
Europe Oui 4.5-45 Seyler et Martin (1990) 

Nord du Chili 
Oui (via eaux 
souterraines) 

190-21 800 Cáceres et al. (1992) 

Nord du Chili 
Oui (via eaux 
souterraines) 

400 -450 Sancha (1999) 

Cordoba, Argentine 
Oui (via eaux 
souterraines) 

7-114 
Lerda et Prosperi 

(1996) 

Sierra Nevada, USA Oui (via géothermie) 0.2-264 
Benson et Spencer 

(1983) 
Waikato, 

Nouvelle-Zélande 
Oui (via géothermie) 32 (28-36) McLaren et Kim (1995) 

Madison et Missouri, 
USA 

Oui (via géothermie) 44 (19-67) Robinson et al. (1995) 

Madison et Missouri, 
USA 

Oui (via géothermie) 10-370 Nimick et al. (1998) 

Ron Phibun, Thaïlande Oui (via mines) 218 (4.8-583) Williams et al. (1996) 
Ashanti, Ghana Oui (via mines) 284 (< 2-7900) Smedley et al. (1996) 

Colombie britannique, 
Canada 

Oui (via mines) 17.5 (< 0.2-556) Azcue et al. (1994) 

Ces exemples de concentrations sont donnés sur divers sites répartis sur les différents continents 
prenant en compte leurs diversités géologiques. Des exemples sont donnés sur des sites dits « non-
contaminés » pour lesquels aucune source de contamination en arsenic n’est authentifiée ainsi que 
sur des sites impactés par des eaux souterraines contaminées, des activités minières ou de la 
géothermie qui sont les 3 sources majoritaires de contamination en arsenic.  
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1.3.1.3. Spéciation chimique de l’arsenic dissous 

Dans les milieux aquatiques, l’arsenic est principalement présent dans la fraction dissoute sous forme 
d’oxyanions, c’est-à-dire lié à des atomes d’oxygène et chargé négativement (Figure 3 et Figure 4, 
d’après Smedley et Kinniburgh (2002)) (Sharma et Sohn 2009). 

 
Figure 3 : Diagramme Eh (potentiel d’oxydoréduction)-pH pour les espèces aqueuses de l'arsenic dans le système 

As-O2-H2O à 25°C et 1 bar d’après Smedley et Kinniburgh (2002) ; les formes arséniées où l’arsenic est présent au degré 
d’oxydation +V sont soulignées en rouge tandis que celles où l’arsenic est présent au degré d’oxydation +III sont 

soulignées en bleu 

L’arsenic est présent dans les eaux de surface continentales sous deux formes majoritaires : les 
formes réduites (arsénites, AsIII) et les formes oxydées (arséniates, AsV) (Figure 4). La forme 
prédominante de l’arsenic est différente selon les conditions d’oxygénation du milieu. Ainsi, dans les 
eaux de surface, généralement bien oxygénées, la forme prédominante de l’arsenic est l’arséniate 
(AsV), puisque cette espèce est favorisée dans des conditions oxiques (Seyler et Martin 1990, Pettine 
et al. 1992). Au contraire, en conditions anoxiques, i.e. réductrices (ex : eaux souterraines, déplétion 
en oxygène estivale des eaux de surface lors d’étiages sévères), la forme prédominante de l’arsenic 
sont les arsénites (AsIII), espèce la plus toxique retrouvée dans les eaux de surface pour l’arsenic 
(Nriagu 1994, Jain et Ali 2000, Styblo et al. 2000, Aposhian et Aposhian 2006, Sharma et Sohn 2009). 
De plus, les arsénites peuvent être retrouvés en concentrations importantes en présence d’une 
intense activité biologique. En effet, certaines bactéries possèdent la capacité de réduire les 
arséniates en arsénites (Frankenberger 2001). Des proportions importantes d’arsénites sont 
également retrouvées dans des rivières proches des apports d'effluents industriels (Andreae et 
Andreae 1989) et dans des eaux influencées par des sources géothermiques.  
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Figure 4 : Répartition des (a) arsénites et des (b) arséniates en fonction du pH (force ionique ~0.01 M) selon Smedley et 
Kinniburgh (2002). 

Dans les eaux de surface, des formes organiques de l’arsenic peuvent également être produites par 
l’activité biologique mais dans des quantités moindres (Smedley et Kinniburgh 2002). En effet, dans 
le lac Moira, en Ontario, Azcue et Nriagu (1995) ont relevé des concentrations en AsIII et en AsV 
respectivement comprises entre 7 et 75 μg.L-1 et entre 19 et 58 μg.L-1, tandis que les concentrations 
des formes organiques d’arsenic étaient comprises entre 0.01 et 1.5 μg.L-1, représentant en moyenne 
~1 % de l’arsenic total. Ces espèces organiques de l’arsenic sont également retrouvées dans les 
organismes et résultent principalement de la métabolisation des formes inorganiques de l’arsenic par 
les organismes eux-mêmes (Rossman 2003, Kumari et al. 2016). En effet, Cockell et al. (1991) ont mis 
en évidence la métabolisation puis l’accumulation de l’arsenic organique dans le foie des truites arc-
en-ciel. 

1.3.2. Le mercure dans les rivières 

1.3.2.1. Partition dissous/particulaire 

Tout comme l’arsenic, le mercure est un contaminant ubiquitaire, c’est-à-dire présent dans 
l’atmosphère, la pédosphère, l’hydrosphère et la biosphère (Engstrom 2007). Les émissions 
anthropiques d’Hg sont principalement réalisées via l’atmosphère sous forme de mercure 
élémentaire Hg0 gazeux ensuite transporté sur de longues distances. Ce mercure élémentaire Hg0 
peut ensuite être oxydé en HgII pouvant par la suite être déposé au sein de la pédosphère et de 
l’hydrosphère sous forme sèche ou humide via les précipitations. Dans les milieux aquatiques, les 
bactéries anaérobies convertissent une faible portion du HgII en MeHg qui peut ensuite se 
bioaccumuler au sein de la chaîne alimentaire (jusqu’à un facteur 106). Comme pour l’arsenic, divers 
processus physico-chimiques et biologiques sont mis en jeu dans le complexe cycle biogéochimique 
du mercure : oxydation, réduction, précipitation, solubilisation, adsorption, désorption, 
biotransformations via divers organismes (bactéries, microorganismes, algues, crustacés, poissons, 
etc..) ; conduisant à l’interconversion du mercure entre ses différentes formes chimiques et à son 
transfert entre des différents compartiments environnementaux (Figure 5). 
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Dans les milieux aquatiques, le mercure possède une forte affinité pour la fraction particulaire, plus 
particulièrement pour la matière organique, les concentrations retrouvées dans cette fraction étant 
généralement beaucoup plus importantes que celle de la fraction dissoute (Watras et Huckabee 
1994). Le coefficient de partition (log KD en L.kg-1) pour le mercure entre les matières en suspension 
et l’eau est en moyenne égal à 5.3 (compris entre 4.2 et 6.9, moyenne sur 35 valeurs) (Allison et 
Allison 2005). Les coefficients étant exprimés en échelle logarithmique, le coefficient de partition du 
mercure est 20 fois supérieur à celui de l’arsenic. Ainsi, pour une même concentration d’arsenic ou 
de mercure dans la phase particulaire, les concentrations dissoutes d’arsenic sont vingt fois 
supérieures aux concentrations dissoutes de mercure. 

Figure 5 : Représentation schématique du cycle biogéochimique du mercure d’après Engstrom (2007) 

1.3.2.2. Les niveaux de concentrations 

Le mercure présentant une forte affinité pour les particules, le mercure inorganique et le 
méthylmercure sont retrouvés dans les eaux de surface à de très faibles concentrations, du pg.L-1 au 
ng.L-1. En effet, les eaux non contaminées en mercure contiennent généralement moins de 5 ng.L-1 de 
mercure total dissous (Bloom 1989). Dans des eaux contaminées comme le lac de CrabOrchard dans 
l’Illinois, les concentrations en mercure total dissous peuvent avoisiner les 300 ng.L-1 (Kohler et al. 
1990). Divers exemples de concentrations en mercure dissous dans des rivières sont donnés dans le 
Tableau 3. 

Ces exemples de concentrations sont relevés sur divers sites répartis sur les différents continents 
prenant en compte leurs diversités géologiques. Des exemples sont donnés sur des sites dits « non-
contaminés » pour lesquels aucune source de contamination en mercure n’est authentifiée ainsi que 
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sur des sites impactés par des activités minières, des activités industrielles ou de la géothermie qui 
sont les 3 sources majoritaires de contamination en mercure dans les environnements naturels. 

Tableau 3 : Concentrations en mercure dissous dans diverses rivières 

Rivière ou lieu 
Source de 

contamination 
identifiée 

Moyenne et/ou gamme 
de concentrations en Hg 

dissous (ng.L-1) 
Référence 

Idrija et Soca, Slovénie Oui (via mines) <3-322 Hines et al. (2000) 
Negro, Brésil Non 4.5 Fadini et Jardim (2001) 

Ribeirão Claro, Negro 
et Solimões, Brésil 

Non <20-446 Colaco et al. (2014) 

Deûle, France 
Oui (via activités 

industrielles) 
20.8 ± 0.8 Diviš et al. (2015) 

Aozhai et Xiaxi, Chine Oui (via mines) 1.5-370 Lin et al. (2011) 
Silver Creek et 

Madison, Montana 
Oui (via mines et 

géothermie) 
2.87-6.83 Nimick et al. (2007) 

Antarctique Non 0.10–0.44 Lyons et al. (1999) 

Ces concentrations mesurées dans les milieux naturels sont pour la plupart inférieures à la NQE 
(70 ng.L-1) qui se révèle donc peu discriminante. D’autre part, le mercure dissous étant difficile à 
mesurer à de faibles concentrations dans les eaux, des difficultés analytiques ont été rencontrées par 
les laboratoires prestataires au début de son application. En effet, la directive 2009/90/EC impose 
aux laboratoires agréés une limite de quantification égale au maximum à 30 % de la NQE, soit une 
concentration de 21 ng.L-1 pour le mercure. 

1.3.2.3. Spéciation chimique du mercure dissous 

Dans les milieux aquatiques, le mercure est principalement présent sous deux formes distinctes que 
sont le mercure inorganique sous forme HgII et le méthylmercure MeHg résultant de la méthylation 
du mercure inorganique par les micro-organismes (Paranjape et Hall 2017). L’espèce la plus toxique 
retrouvée dans les eaux de surface est le méthylmercure (MeHg), dont la présence est favorisée en 
conditions anoxiques ou sub-oxiques (Samson et Shenker 2000). Dans les milieux aquatiques, le 
mercure peut également être retrouvé sous forme Hg0, une forme gazeuse du mercure émise vers 
l’atmosphère et résultant de la photoréduction ou de la réduction enzymatique du HgII (Figure 5, 
d’après Engstrom (2007)) (da Silva et al. 2009). Cette photoréduction du HgII provient du mercure 
dissous de la colonne d’eau mais également directement du sédiment (Canário et Vale 2004). De 
plus, plusieurs études ont mis en évidence que l’émission du mercure dissous gazeux est corrélée 
positivement aux radiations solaires et négativement aux concentrations de MES, au débit et à la 
hauteur d’eau (O'Driscoll et al. 2007, Castelle et al. 2009, da Silva et al. 2009).  

1.4. La variabilité spatio-temporelle des concentrations en métaux 

De multiples études sur les cours d’eau ont identifié une forte variabilité spatio-temporelle des 
concentrations en métaux dissous en lien avec :  

- les conditions hydrologiques (Lin et al. 2011, Rabiet et al. 2015) 
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- les saisons (Bloom et al. 2004, Barringer et al. 2007, Masson et al. 2007, Li et Zhang 2010, 
Matsuyama et al. 2010, Rahman et Hasegawa 2012, Gomez-Alvarez et al. 2014, Superville et 
al. 2015, Zhang et al. 2015) 

- le cycle jour/nuit (Jones et al. 2004, Nimick et al. 2007, Drahota et al. 2013, Gammons et al. 
2015, Superville et al. 2015) 

Cette variabilité a pu être mise en évidence grâce à : 

- une fréquence d’échantillonnage adaptée (i.e. horaire, journalière ou saisonnière)  
- des techniques d’échantillonnage adéquates :  

o suivi par sonde in-situ pour la mesure en continu (Superville et al. 2015) 
o préleveurs automatisés (Jones et al. 2004, Barringer et al. 2007, Masson et al. 2007, 

Gammons et al. 2015, Rabiet et al. 2015) 
o prélèvements manuels (Bloom et al. 2004, Barringer et al. 2007, Masson et al. 2007, 

Nimick et al. 2007, Li et Zhang 2010, Matsuyama et al. 2010, Lin et al. 2011, Rahman 
et Hasegawa 2012, Drahota et al. 2013, Gomez-Alvarez et al. 2014, Gammons et al. 
2015, Zhang et al. 2015).  

Plusieurs de ces études portent sur l’étude des variations temporelles des concentrations en arsenic 
dissous dans les milieux aquatiques et ont montré une augmentation des concentrations en arsenic 
dissous en période estivale, coïncidant également avec les périodes de basses eaux (Jones et al. 
2004, Barringer et al. 2007, Masson et al. 2007, Li et Zhang 2010, Rahman et Hasegawa 2012, 
Drahota et al. 2013, Gammons et al. 2015, Rabiet et al. 2015, Zhang et al. 2015). Jones et al. (2004) 
et Barringer et al. (2007) ont associé ces augmentations à des réactions de sorption de l’arsenic 
dépendantes du pH et de la température. Masson et al. (2007) et Rahman et Hasegawa (2012) ont 
quant à eux, lié l’augmentation des concentrations en As à la destruction des phases porteuses 
d’arsenic des particules par les microorganismes via des processus biogéochimiques dépendants de 
la température. Enfin, Rabiet et al. (2015) ont montré qu’en conditions de basses eaux, les 
concentrations plus élevées en arsenic pouvaient être dues à une plus importante contribution de la 
nappe phréatique à l’écoulement de la rivière sur la Morcille (France). En complément, Fremion et al. 
(2016) ont identifié une augmentation des concentrations en arsenic dissous durant un évènement 
de chasse sédimentaire sur la rivière Rhue (France). Cette augmentation des concentrations a été 
associée à une contribution de l’eau interstitielle (< 5 %) ainsi qu’à une désorption de l’arsenic de la 
fraction particulaire et à une dissolution des phases porteuses de métaux durant cet évènement.  

Certaines études ont également identifié des changements de spéciation des espèces de l’arsenic 
avec une proportion plus importante d’arsénites dans les eaux de surface durant ces périodes de 
basses eaux ; les concentrations en AsIII représentant au minimum 7 % des concentrations en AsV 
mais pouvant également atteindre 3.2 fois les concentrations en AsV (Barringer et al. 2007, Masson et 
al. 2007, Rahman et Hasegawa 2012, Drahota et al. 2013, Gammons et al. 2015). Ces auteurs ont lié 
l’augmentation de la proportion des arsénites dans les eaux de surface durant ces périodes de basses 
eaux à une plus importante contribution de la nappe phréatique, plus riche en AsIII, par rapport à 
l’écoulement de la rivière durant ces périodes. Ainsi, en saison estivale, l’augmentation des 
concentrations en arsenic peut être conjointe à l’augmentation de la proportion de l’espèce la plus 
toxique de l’arsenic dissous : les arsénites (AsIII).  
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Par ailleurs, plusieurs études ont mis en évidence des variations temporelles de concentration en 
mercure dissous dans les milieux aquatiques et ont également souligné des changements de 
spéciation chimique du mercure (Bloom et al. 2004, Nimick et al. 2007, Lin et al. 2011). D’une part, 
dans la lagune de Venise (Italie), Bloom et al. (2004) ont observé une augmentation des 
concentrations en mercure et en méthylmercure dissous durant la période estivale en lien avec 
l’augmentation des températures, engendrant un accroissement de l’activité microbienne et donc de 
la production de méthylmercure dans la colonne d’eau. D’autre part, dans les rivières Aozhai et Xiaxi 
(Chine), Lin et al. (2011) ont identifié une augmentation des concentrations en mercure dissous 
durant les périodes de hautes eaux en lien avec une quantité plus importantes de particules 
transportées et remobilisées. Dans la baie de Minamata (Japon), l’augmentation des concentrations 
en méthylmercure et de sa proportion par rapport au mercure dissous durant la période estivale a 
également été mise en évidence par Matsuyama et al. (2010). Ainsi, en saison estivale, comme pour 
l’arsenic, l’augmentation des concentrations en mercure peut être conjointe à l’augmentation de la 
proportion de l’espèce la plus toxique du mercure dissous : le méthylmercure (MeHg). En lien avec le 
cycle biogéochimique du mercure, Fu et al. (2013a), Fu et al. (2013b) et Feng et al. (2002) ont 
identifié des variations jour/nuit des concentrations en mercure en raison de la photoréduction du 
HgII en Hg0 ensuite libéré vers l’atmosphère.  

1.5. Comment s’organise la surveillance des milieux aquatiques ? 

Classiquement, la surveillance réglementaire des concentrations en contaminants dans les eaux de 
surface continentales s’appuie sur la réalisation de prélèvements ponctuels (typiquement de 4 à 12 
prélèvements par an pour la surveillance DCE pour l’état chimique). Cependant, dans la plupart 
des cas, ces prélèvements ne sont pas suffisamment fréquents pour prendre en compte cette 
variabilité temporelle des concentrations.  

1.6. Comment prendre en compte la variabilité spatio-temporelle lors 
de l’échantillonnage des contaminants inorganiques ? 

Compte-tenu de la variabilité temporelle des concentrations en métaux observée dans les eaux, il est 
difficile de mettre en place une stratégie d’échantillonnage qui soit efficace pour mettre en évidence 
cette variabilité au moyen de prélèvements ponctuels. Ainsi, des alternatives à l’échantillonnage 
ponctuel, telles que les échantillonneurs automatisés asservis au temps ou au débit, ont été 
développées et permettent d’échantillonner à une fréquence d’échantillonnage élevée (Smith 1986, 
Gebhart et al. 1998). Cependant ces techniques nécessitent un branchement électrique et une 
protection contre le vandalisme. De plus, la conservation des échantillons d’eau est rarement 
optimale pour l’analyse des contaminants inorganiques dans les systèmes usuels, au mieux 
simplement réfrigérés. Cependant, des systèmes récents plus sophistiqués permettent la filtration, 
l’acidification et le stockage des échantillons à 4°C (Duncan et al. 2007, Chapin 2015).  

Afin de s’affranchir des problèmes de conservation des échantillons d’eau, des techniques de mesure 
en ligne et in-situ ont été développées, telles que la voltamétrie qui permet les mesures directes des 
formes électrolabiles de certains métaux (Cu, Pb, Zn) par exemple toutes les 90 min (Braungardt et 
al. 1998). Ces techniques de terrain rapides et efficaces nécessitent néanmoins d’être installées à un 
point équipé d’électricité.  
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Ainsi, le développement de capteurs innovants permettant d’évaluer la qualité des eaux de façon 
fiable, robuste et à coût réduit, est un enjeu majeur dans la stratégie de surveillance des eaux. C’est 
notamment pour cette raison que depuis une vingtaine d’années s’est développée une alternative 
aux prélèvements ponctuels, basée sur l’échantillonnage passif ou intégratif (Davison et Zhang 1994). 
Cette technique repose sur des mécanismes de diffusion des contaminants du milieu aquatique vers 
une phase réceptrice. Grâce à ces techniques, l’échantillonnage des contaminants présents en phase 
dissoute dans les eaux est réalisé in-situ, sans perturbation du milieu et de façon intégrative sur la 
durée d’exposition de l’outil (Figure 6). Ces outils robustes permettent également un abaissement 
des limites de quantification, une diminution des effets de matrice lors de l’analyse en laboratoire et 
facilitent la conservation des échantillons (Mazzella et al. 2011, Gonzales et al. 2013). La DGT a été 
développée il y a une vingtaine d’années pour l’étude des contaminants inorganiques (Davison et 
Zhang 1994, Zhang et Davison 1995). Il y a une dizaine d’années, le Chemcatcher a également été 
développé et permet aussi l’étude des métaux (Vrana et al. 2006). Cependant, cet échantillonneur 
n’a pas été adapté pour le piégeage du mercure ou de l’arsenic. De plus, le principe de 
fonctionnement de la DGT diffère expressément de celui du Chemcatcher puisque la technique DGT 
repose sur l’application de lois de diffusion (loi de Fick) permettant de la contrôler tandis que le 
Chemcatcher est basé sur des phénomènes de partition/absorption (Mazzella 2014). Ainsi, la DGT 
sera l’unique échantillonneur utilisé dans l’ensemble de ces travaux. 

 
Figure 6. Les différents modes d’échantillonnage actif (adapté de Ort et al. (2010)). Q étant le débit du cours d’eau et Véch 

le volume échantillonné plus ou moins variable au cours du temps, en fonction de la technique employée. 

La pertinence des outils DGT pour intégrer des augmentations transitoires de concentrations a été 
étudiée principalement en laboratoire, sous conditions contrôlées (Meylan et al. 2004, Allan et al. 
2007). En effet, Meylan et al. (2004) ont comparé les mesures in-situ du cuivre et du zinc par DGT 
avec des mesures voltamétriques. Ils ont ainsi montré que dans des microcosmes simulant des 
rivières dynamiques, au sein desquelles les concentrations en métaux varient de façon significative 
sur de courtes périodes de temps, les DGT permettent de mesurer des concentrations métalliques 
moyennes sur la période d’exposition. Ils ont également indiqué que les DGT mesurent une fraction 
similaire des métaux à la fraction labile mesurée par voltamétrie pour différentes concentrations de 

 Q Véch Q Véch Q Véch Q Véch Q Véch Q Véch  Q Véch Q Véch Q Véch Q Véch Q Véch Q Véch 
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cuivre et de zinc. De plus, Allan et al. (2007) ont évalué la réponse des DGT à des changements 
rapides des concentrations en Cd, Cu, Ni, Pb et Zn dans des eaux de surface naturelles sur un temps 
de déploiement court. La fiabilité et la justesse des concentrations mesurée par DGT sont 
déterminées par comparaison de ces résultats avec ceux obtenues pour des échantillons ponctuels 
prélevés avec une fréquence d’échantillonnage importante. Ces auteurs ont mis en évidence une 
concordance entre les concentrations obtenues par DGT et les concentrations totales en Cd et Ni 
dans les échantillons ponctuels. Pour les éléments moins labiles (Cu, Pb, Zn), ayant une affinité avec 
les MES, les colloïdes ou le carbone organique dissous, ou formant des complexes avec de gros 
ligands organiques, les concentrations obtenues par DGT concordent avec les concentrations 
dissoutes (< 0.45 μm ou < 5 kDa) en Cu, Pb et Zn dans les échantillons ponctuels. 

 Sur le terrain, Priadi et al. (2011) ont montré que les DGT peuvent être appliquées pour intégrer les 
variations saisonnières de plusieurs contaminants inorganiques. Ces auteurs ont comparé les index 
de concentration pour les échantillons ponctuels et les échantillonneurs passifs correspondant aux 
ratios entre les concentrations dissoutes (DGT et prélèvement manuel) et les concentrations 
particulaires (piège à particules et prélèvement manuel) pour Cd, Cr, Co, Cu, Mn, Ni, Pb et Zn. Ils ont 
montré que les index de concentrations des échantillonneurs passifs permettaient de mieux illustrer 
l’impact de l’urbanisation entre les différents sites étudiés. Ils ont également mis en évidence que les 
index de concentrations des échantillonneurs passifs permettaient également de mettre en évidence 
les phénomènes saisonniers significatifs tels que les crues hivernales, les périodes d’étiage et les 
cycles redox.  

2. L’échantillonnage passif par DGT 

2.1. Présentation générale 

La DGT est composé d’une phase réceptrice sur laquelle viennent se fixer les contaminants 
inorganiques ayant préalablement diffusé à travers un gel diffusif (Figure 7). Ce gel diffusif contrôle la 
diffusion des contaminants et permet uniquement la diffusion des espèces présentes sous forme 
d’ions libres ou sous forme de petits complexes organiques/inorganiques et/ou facilement 
dissociables. Ainsi, ce dernier confère à la DGT une propriété particulière qui est sa capacité à 
échantillonner la fraction labile des contaminants. Cette fraction labile est considérée comme la 
fraction des contaminants inorganiques dissous capables de passer les barrières biologiques et d’être 
bioaccumulées i.e. la fraction potentiellement biodisponible des contaminants (Tusseau-Vuillemin et 
al. 2007). Or, l’évaluation de la biodisponibilité est indispensable à la caractérisation de l’exposition 
et à l’évaluation des risques environnementaux, rendant la DGT intéressante vis-à-vis de ces deux 
aspects. 
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(a) 

 

(b) 

Figure 7 : (a) Représentation schématique de la composition d’une DGT ; (b) photo d’un duplicat de DGT avant exposition 
sur le terrain 

Durant la phase de déploiement dans le milieu d’exposition (milieu aquatique) (i.e. 15 jours 
usuellement), les métaux sont accumulés continuellement au sein de la DGT. Après la récupération 
des DGT, la quantité totale de contaminants accumulés durant le temps d’exposition est mesurée 
soit directement, soit à la suite d’une étape d’extraction (également appelée étape d’élution). Cette 
quantité est proportionnelle à la concentration des métaux accumulés dans le milieu d’exposition et 
permet alors de calculer leur concentration moyenne sur la période de déploiement in-situ des DGT. 

Pour la mesure des cations métalliques, la DGT est composée d’une couche de gel polyacrylamide 
d’épaisseur connue placée sur une couche de phase réceptrice échangeuse d’ion (Chelex) (Zhang et 
Davison 1995). La configuration de la DGT permet de contrôler la diffusion des ions métalliques vers 
la phase réceptrice au moyen de son gel diffusif (Figure 8). 

 
Figure 8 : Représentation schématique du gradient de diffusion s'établissant entre la solution et la phase réceptrice au 

sein de la DGT 

La technique DGT est basée sur la loi de Fick régissant la diffusion des ions avant leur piégeage sur la 
phase réceptrice. Grâce à ce principe, une épaisseur de gel appropriée (~1 mm) permet à la masse de 
contaminants accumulée sur la phase réceptrice d’être indépendante de l’hydrodynamique du milieu 
(i.e. la vitesse du courant).  
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Néanmoins, la diffusion est réalisée au sein du filtre, du gel diffusif mais également au sein de la 
couche de diffusion limite (DBL) qui augmente ainsi l’épaisseur de la couche de diffusion. Cette DBL 
correspond à la zone d’interface entre la membrane de la DGT (i.e. le filtre) et le milieu aquatique au 
sein de laquelle la vitesse tangentielle de l’eau diminue (Uher et al. 2013). L’épaisseur de cette DBL 
est dépendante des conditions d’agitation du milieu. Ainsi, dans les milieux bien agités, l’épaisseur de 
cette DBL peut être considérée comme négligeable par rapport à l’épaisseur du gel diffusif et du 
filtre, permettant d’exprimer la loi de Fick comme suit :  

 Équation 1 

où F représente le flux du contaminant considéré diffusant à travers le gel diffusif vers la phase 
réceptrice (ng.cm-2.s-1), D représente le coefficient de diffusion du contaminant considéré au sein du 
gel (cm².s-1), C est la concentration du contaminant considéré dans la solution (ng.L-1), C’ est la 
concentration du contaminant considéré dans la phase réceptrice (ng.L-1) et Δg est l’épaisseur de la 
couche de diffusion (gel diffusif + filtre) (cm).  

Toutefois, dans les milieux aquatiques où le débit est faible, l’épaisseur de la couche de diffusion 
limite devient non négligeable devant l’épaisseur du gel diffusif et du filtre engendrant une sous-
estimation de l’épaisseur de la couche de diffusion via l’utilisation de l’Équation 1 et ainsi une sous-
estimation de la concentration labile du contaminant considéré dans le milieu (Uher et al. 2013).  

Les contaminants arrivant à la phase réceptrice étant immédiatement fixées sur cette dernière, C’ est 
nulle tant que la phase réceptrice n’est pas saturée, et l’Équation 1 peut être simplifiée : 

 Équation 2 

Le flux correspondant par définition à la masse du contaminant considéré (M, en ng) diffusée au sein 
d’une aire connue (A, en cm²) durant un temps donné (t, en s), F peut donc s’écrire comme suit : 

 Équation 3 

En considérant l’Équation 2 et l’Équation 3, l’équation permettant de calculer la concentration du 
contaminant considéré est donc :  

 Équation 4 

Le coefficient de diffusion (D, en cm².s-1) dépend du contaminant considéré et doit être déterminé 
pour chacune d’entre elles via une calibration. Ce coefficient peut être déterminé en laboratoire via 
deux méthodes distinctes : soit grâce à une cellule de diffusion, soit par des cinétiques 
d’accumulation (Zhang et Davison 1999). La cellule de diffusion est composée de deux 
compartiments séparés entre eux par le gel de diffusion d’épaisseur et de surface connue. Le premier 
compartiment contient une solution dopée avec une quantité connue des éléments étudiés, le 
second est rempli du même volume d’eau ultra-pure. Il convient ensuite de mesurer à des temps 
donnés la quantité des éléments étudiés dans le second compartiment (i.e. la quantité qui aura 
diffusé via le gel diffusif dans le deuxième compartiment, depuis le premier). La technique des 
cinétiques d’accumulation consiste à exposer des DGT dans une solution dopée avec une quantité 
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connue des éléments que l’on souhaite étudier. Les DGT sont ensuite récupérées à différents temps 
d’exposition puis éluées avant d’être analysées pour mesurer la quantité des éléments étudiés fixée 
sur la phase réceptrice (i.e. la quantité qui aura diffusé via le gel diffusif jusque la phase réceptrice, 
depuis la solution dopée).  

Le coefficient de diffusion peut ensuite être déduit du coefficient directeur de la droite représentant 
la masse du contaminant considéré accumulée sur la phase réceptrice ou transférée dans le 2ème 
compartiment en fonction du temps :  

 Équation 5 

Le coefficient D est déterminé à une température donnée et est en général documenté dans la 
littérature à 25°C (D25°) (Zhang et Davison 1999). L’équation de Stoke-Einstein définit ensuite la 
dépendance des coefficients de diffusion D à la température T en faisant appel à la viscosité de l’eau 
η (Équation 6).  

 Équation 6 

Le coefficient de diffusion des ions dans l’eau à différentes températures peut être calculé via 
l’Équation 7 puisque la viscosité de l’eau et sa dépendance à la température sont bien définies. 

 Équation 7 

La valeur du coefficient de diffusion D à d’autres températures (T) peut ensuite être déduite grâce à 
l’Équation 8 :  

 Équation 8 

2.2. Les différents types de DGT 

2.2.1. La DGT pour les métaux cationiques 

Dans sa configuration classique (gel diffusif en polyacrylamide et phase réceptrice Chelex-100), la 
DGT permet d’échantillonner les métaux cationiques (Garmo et al. 2003), tels que le cadmium, le 
nickel et le plomb ainsi que le chrome, le cuivre, et le zinc pris en compte dans le cadre de la DCE. 

Cependant, dans cette configuration, cet outil ne permet pas l’échantillonnage de certains autres 
contaminants inorganiques identifiés par la DCE comme substances prioritaires ou polluants 
spécifiques de l’état écologique comme le mercure et l’arsenic. Il a donc été nécessaire d’adapter la 
DGT aux caractéristiques de ces contaminants, c’est-à-dire de modifier la nature des constituants du 
gel et/ou de la phase réceptrice qui la composent afin de parvenir à échantillonner ces substances. 
Des DGT commerciales ont déjà été développées dans ce but. 
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2.2.2. La DGT pour l’arsenic 

La phase réceptrice Chelex est une phase réceptrice anionique qui n’est pas adaptée pour l’arsenic 
présent dans les milieux aquatiques sous forme d’oxyanions. Ainsi, pour l’arsenic, divers types de 
phases réceptrices ont été utilisées en association à des gels diffusifs en polyacrylamide : une phase 
réceptrice ferrihydrite, la plus couramment utilisée (Zhang et al. 1998, Panther et al. 2008a, Panther 
et al. 2008b, Stockdale et al. 2008, Luo et al. 2010) ; une phase réceptrice à base de dioxyde de titane 
(Metsorb) (Bennett et al. 2010) et une phase réceptrice en oxyde de zirconium (Sun et al. 2014). 

Au laboratoire de chimie des milieux aquatiques (LAMA), l’étude de l’arsenic est réalisée avec la 
configuration de la DGT la plus courante, c’est-à-dire un gel diffusif en polyacrylamide et une phase 
réceptrice ferrihydrite (FH) (Dabrin et al. 2015). 

2.2.3. La DGT pour le mercure 

Le gel polyacrylamide est un gel qui présente une affinité pour le mercure, il n’est donc pas optimal 
pour la diffusion du mercure puisque celui-ci reste fixé dans le gel diffusif avant d’atteindre la phase 
réceptrice (Docekalova et Divis 2005). Ainsi, la plupart du temps, les DGT adaptées à 
l’échantillonnage du mercure sont composées d’un gel diffusif en agarose (Docekalova et Divis 2005, 
Cattani et al. 2008, Gao et al. 2011, Colaco et al. 2014, Ren et al. 2018). 

Les phases réceptrices Chelex-100 sont utilisées pour l’échantillonnage du mercure (Divis et al. 2005, 
Cattani et al. 2008, Gao et al. 2011, Colaco et al. 2014) mais de nouvelles phases réceptrices 
spécifiques et présentant une plus grande affinité pour le mercure ont également été développées. 
Ces phases réceptrices sont répertoriées dans le Tableau 4. La plupart d’entre elles sont peu utilisées 
dans la communauté scientifique : Saccharomyces cerevisiae dans un gel agarose (Tafurt-Cardona et 
al. 2015), Dioxyde de titane (Szkandera et al. 2013), Tulsion® CH-95 (Ren et al. 2018), Cellulose 
Phosphate Ion Exchange Membrane (P81, Whatman) (Colaco et al. 2014). D’autres sont utilisées plus 
fréquemment par plusieurs laboratoires : Duolite GT73 (Divis et al. 2009, Divis et al. 2010, Pelcova et 
al. 2014, Diviš et al. 2015, Pelcova et al. 2015), AmbersepGT74 (Pelcova et al. 2014, Pelcova et al. 
2015), modified Iontosorb AV (Divis et al. 2009, Divis et al. 2010). Les phases réceptrices de type 
Sphéron-thiol sont les plus largement utilisées pour le piégeage du mercure (Divis et al. 2005, 
Docekalova et Divis 2005, Cattani et al. 2008, Divis et al. 2010, Fernandez-Gomez et al. 2011, 
Fernandez-Gomez et al. 2012). De plus, Gao et al. (2011) ont testé 4 types de phases réceptrices 
3-mercaptopropyl functionalized silica gel : 3mercaptopropyl functionalized SBA-15 (SH-SBA), 
3-mercaptopropyl functionalized ethenylene bridged periodic mesoporous organosilica (SH-PMO), 
Sumichelate Q10R (SQR), 3-mercaptopropyl functionalized silica gel (SH-KG). Ces 4 phases réceptrices 
ont montré une forte affinité pour le mercure en raison de leur surface spécifique élevée permettant 
au Hg de se fixer aux groupements thiol ou dithiocarbamate dont elles se composent. Ces phases 
réceptrices sont les plus utilisées pour le piégeage du mercure (Clarisse et Hintelmann 2006, 
Fernandez-Gomez et al. 2011, Hong et al. 2011, Fernandez-Gomez et al. 2014, Fernandez-Gomez et 
al. 2015, Pham et al. 2015, Wang et al. 2016, Díez et Giaggio 2018). 

Au LAMA, l’étude du mercure est réalisée avec la configuration de la DGT la plus courante, c’est-à-
dire un gel diffusif en agarose et une phase réceptrice 3-mercaptopropyl functionalized silica gel (3M) 
(Magnier et al. 2015a).  
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2.3. L’étude de la spéciation chimique des contaminants inorganiques 
à l’aide de la DGT 

2.3.1. La spéciation chimique de l’arsenic par DGT 

La toxicité des arsénites étant supérieure à celles des arséniates et la proportion de chacune des 
espèces variant au cours du temps, la spéciation chimique de l’arsenic est un objet d’étude qu’il est 
primordial de prendre en compte pour l’adaptation de l’outil DGT à l’échantillonnage de ces espèces. 

2.3.1.1. Choix de la phase réceptrice 

La phase réceptrice ferrihydrite est la phase réceptrice la plus couramment utilisée pour 
l’échantillonnage des espèces anioniques (arsenic, antimoine, molybdène, vanadium) (Osterlund et 
al. 2010). Des études préliminaires réalisées au LAMA en collaboration avec l’Institut des Sciences 
Analytiques (ISA) ont montré que cette phase réceptrice permettait de piéger les arsénites (AsIII) et 
les arséniates (AsV) (Figure 9) (Dabrin et al. 2015).  

 
Figure 9 : Cinétiques d’accumulation et coefficients de diffusion de l’AsIII et de l’AsV sur la phase réceptrice FH 

De plus, les configurations moléculaires des espèces inorganiques d’arsenic sorbées avec le fer étant 
différentes pour l’AsIII et l’AsV (Figure 10), aucun changement de spéciation ne devrait se produire 
lors du piégeage des arsénites (AsIII) et des arséniates (AsV) sur la phase réceptrice ferrihydrite (Arai 
et al. 2001, Adra 2014). 
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Figure 10 : Configuration moléculaire des complexes d’AsIII et d’AsV avec le fer, adapté de Arai et al. (2001) 

Néanmoins, les études réalisées à l’aide de DGT équipées avec ce type de phases réceptrices 
(DGT-FH) sont principalement des études réalisées en laboratoire (Panther et al. 2008b, Luo et al. 
2010) ou des études qui se focalisent sur la mesure de l’arsenic total et non sur sa spéciation 
chimique dans les eaux (Panther et al. 2008a, Gontijo et al. 2016) et les sédiments (Stockdale et al. 
2008). Ce constat met ainsi en évidence l’importance des études menées in-situ, en milieu naturel 
dont les conclusions sont parfois différentes des études en laboratoire et qui nécessitent souvent des 
ajustements puisque de nombreux facteurs environnementaux influent sur les mesures réalisées, ce 
qui n’est pas le cas en laboratoire où ces facteurs sont contrôlés. 

2.3.1.2. Etape d’extraction des arsénites (AsIII) et des arséniates (AsV) 
de la phase réceptrice ferrihydrite 

L’étape d’extraction classiquement utilisée pour la phase réceptrice ferrihydrite (HNO3 1 M) ne 
permet pas de déterminer simultanément les concentrations des deux espèces puisque les arsénites 
sont alors oxydés en arséniates. Cette étape pour la mesure simultanée des deux espèces 
majoritaires de l’arsenic par une seule DGT représente donc un verrou technique à lever. 

Fontanella et al. (2012) ont néanmoins montré en laboratoire que l’étude de la spéciation chimique 
de l’arsenic, c’est-à-dire des arséniates et des arsénites, dans une eau souterraine certifiée 
(AsIII = 9.92 μg.L-1 et AsV = 6.90 μg.L-1) est possible dans les eaux naturelles à l’aide de DGT possédant 
une phase réceptrice ferrihydrite grâce à une extraction adaptée (HNO3 0.28 M à 90°C pendant 
90 min d’après une méthode développée par Huang et al. (2010) pour étudier la spéciation de 
l’arsenic dans des grains de riz) suivie d’un dosage par HPLC-ICP-MS (Chromatographie en phase 
liquide haute performance couplée à la spectrométrie de masse à plasma à couplage inductif). 

D’autres études ont également permis la mesure de la spéciation de l’arsenic par DGT via l’utilisation 
de deux DGT distinctes composées de deux phases réceptrices différentes (Bennett et al. 2011, 
Bennett et al. 2012b, Rolisola et al. 2014). En laboratoire sur des solutions synthétiques et sur une 
eau de mer naturelle dopée de 50 à 100 μg.L-1 d’AsIII et d’AsV, Bennett et al. (2011) ont utilisé une 
DGT équipée d’une phase réceptrice FH pour la mesure de l’arsenic total et déployé en parallèle une 
DGT équipée d’une phase réceptrice 3M permettant de piéger spécifiquement l’AsIII. Les 
concentrations en AsV sont alors obtenues par différence. Cette technique a ensuite été appliquée 
sur des sédiments prélevés dans la rivière Coomera et dans une eau de baignade de la Gold Coast en 
Australie où les concentrations en AsIII et AsV sont respectivement égales à 0.20 ± 0.03 et 
0.10 ± 0.19 μg.L-1 dans la rivière Coomera et à 0.43 ± 0.17 et 0.29 ± 0.17 μg.L-1 dans l’eau de baignade 
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de la Gold Coast (Bennett et al. 2012b). Rolisola et al. (2014), quant à eux, ont proposé également 
l’utilisation d’une phase réceptrice FH pour la mesure de l’arsenic total couplée au déploiement 
d’une DGT équipée d’une phase réceptrice Amberlite IRA 910 permettant de mesurer uniquement 
l’AsV, l’AsIII étant aussi obtenu par différence. Cette technique a été testée en laboratoire sur des 
échantillons d’eau de la rivière Ribeirão Claro (Brésil) et du ruisseau Furnas (Portugal) qui ont été 
dopés en arsénites (AsIII) et en arséniates (AsV) à des concentrations respectivement égales à 5 et 
50 μg.L-1. 

Au LAMA, l’outil DGT doté d’un gel diffusif en polyacrylamide et d’une phase réceptrice ferrihydrite 
commerciale a été utilisé pour l’étude de l’arsenic dans la rivière Ardières (France) (Dabrin et al. 
2015). Des expérimentations menées au laboratoire ont aussi permis de caractériser la DGT dans 
cette configuration pour les arsénites et les arséniates en vérifiant la sélectivité de cette DGT pour le 
piégeage de ces deux espèces et en évaluant les coefficients de diffusion respectifs des arsénites et 
des arséniates (Figure 9). Un partenariat avec l’ISA a été mis en place sur cette thématique dans le 
but de développer une méthode d’extraction de l’AsIII et de l’AsV d’une unique phase réceptrice 
ferrihydrite de la DGT ainsi qu’une méthode de dosage dans le but d’évaluer les concentrations en 
AsIII et en AsV dans les milieux aquatiques. La méthode d’extraction développée doit être 
reproductible et engendrer de bons rendements d’extraction de l’AsIII et de l’AsV, tout en limitant 
l’oxydation de l’AsIII en AsV. Le couplage HPLC-ICP-MS permet ensuite le dosage des deux espèces 
inorganiques de l’arsenic qui sont les deux espèces arséniées majoritaires dans les eaux de surface. 
La technique d’extraction des phases réceptrices nécessitait cependant des travaux complémentaires 
pour quantifier les espèces chimiques de l’arsenic puisque les tests d’extractions réalisés jusqu’ici à 
l’aide de 3 extractants (acide chlorhydrique (HCl), acide nitrique (HNO3), hydroxylamine (NH2OH·HCl)) 
n’étaient pas satisfaisants (changements de la spéciation chimique de l’arsenic et/ou 
rendements < 20 %). Ces techniques d’extraction testées au laboratoire sont inspirées des méthodes 
initialement développées pour le dosage des espèces d’arsenic dans les sols et sédiments, 
notamment sur les phases porteuses de type oxydes de fer puisque la phase réceptrice FH est 
composée d’oxydes de fer. Demesmay-Guilhin (1992), Montperrus et al. (2002) et Lock et al. (2016) 
utilisent un tampon oxalate (oxalate d’ammonium + acide oxalique) à pH compris entre 3 et 3.25 
ainsi qu’à des concentrations comprises entre 0.2 et 0.3 M connu pour former des complexes avec 
les ions Fe3+ et pour dissoudre les (hydro)oxydes de fer et de manganèse amorphes dans les sols.  

L’acide orthophosphorique a également été utilisé à des concentrations comprises entre 0.3 et 1 M 
pour extraire l’arsenic de boues de station d’épuration, de sédiments de rivières et marins et de sols 
(Thomas et al. 1997b, Montperrus et al. 2002, Pizarro et al. 2003a, Iserte et al. 2004). En effet, les 
constantes de dissociation de l’acide orthophosphorique H3PO4 (2.1/7.2/12.4) sont très proches de 
celles de l’acide arsénique H3AsVO4 (2.3/6.9/11.4). Ainsi, pour un pH donné, les espèces d’As et les 
ions phosphates peuvent rentrer en compétition quant à leur adsorption avec le fer. De plus, les ions 
phosphates possédant une plus petite taille, leur adsorption est plus facile que celle de l’arsenic 
(Demesmay-Guilhin 1992).  

Pour des raisons identiques de compétitivité de ligand pour la complexation avec le fer, le 
dihydrogénophosphate d’ammonium (NH4H2PO4) est également utilisé comme extractant de 
l’arsenic dans les sols à des concentrations comprises entre 0.05 et 1 M. En effet, il constitue en 
général l’un des premiers extractants utilisés lors d’un processus d’extraction séquentielle de 
l’arsenic dans les sols (Lock et al. 2016). 
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En parallèle de l’utilisation d’un extractant, l’ajout d’un agent réducteur est très couramment 
pratiqué afin de limiter l’oxydation de l’AsIII en AsV. Le principal agent réducteur employé en 
complément de l’acide orthophosphorique est l’acide ascorbique à des concentrations comprises 
entre 0.1 et 0.5 M (Garcia-Manyes et al. 2002, Ruiz-Chancho et al. 2005, Giral et al. 2010). 

La purge de la solution extractante (extractant avec ou sans agent réducteur) à l’aide d’un gaz inerte 
durant 15 min est également couramment usitée afin de diminuer la teneur en oxygène de la 
solution, et par conséquent de limiter l’oxydation de l’AsIII. L’azote est parfois employé (Giral et al. 
2010) mais le gaz le plus couramment employé est l’argon, en raison de sa présence comme gaz 
vecteur lors de l’analyse (Garcia-Manyes et al. 2002, Ruiz-Chancho et al. 2005). 

Enfin, l’extraction est souvent assistée d’un chauffage aux micro-ondes (puissance : 40 à 60 W ; 
durée : 10 à 20 min), la plupart du temps préféré à l’agitation mécanique puisqu’il permet 
d’améliorer les rendements d’extraction (Thomas et al. 1997b, Garcia-Manyes et al. 2002, 
Montperrus et al. 2002, Ruiz-Chancho et al. 2005, Rahman et al. 2009, Giral et al. 2010).  

2.3.2. La spéciation chimique du mercure par DGT 

Puisque le méthylmercure est plus toxique que le mercure inorganique mais également 
bioaccumulable et bioamplifiable et que la proportion de chacune des espèces varie au cours du 
temps, la spéciation chimique du mercure est un objet d’étude important qu’il est primordial de 
prendre en compte pour l’adaptation de l’outil DGT à l’échantillonnage de ces espèces. Comme pour 
l’arsenic, la variabilité temporelle des concentrations en mercure sur une échelle de temps faible a 
été démontrée par de précédentes études, mettant ainsi en évidence l’avantage de l’utilisation des 
échantillonneurs passifs par rapport aux prélèvements ponctuels habituellement réalisés en routine. 

2.3.2.1. Choix de la phase réceptrice et du gel diffusif 

La grande majorité des études concernant l’évaluation des concentrations en mercure par l’outil DGT 
ont porté sur l’étude du mercure total dissous dans les eaux (Divis et al. 2005, Docekalova et Divis 
2005, Divis et al. 2009, Divis et al. 2010, Fernandez-Gomez et al. 2011, Gao et al. 2011, Fernandez-
Gomez et al. 2012, Colaco et al. 2014, Vrana et al. 2014a, Diviš et al. 2015, Pham et al. 2015, Wang et 
al. 2016, Díez et Giaggio 2018). Ces travaux ont tout de même mis en évidence la difficulté 
d’adaptation de l’outil DGT pour le mercure par la recherche de gels diffusifs et de phases réceptrices 
adaptés. Les premières recherches portant sur l’utilisation de l’outil DGT pour la mesure du 
méthylmercure dans les eaux ont été publiées il y a une dizaine d’années (Clarisse and Hintelmann, 
2006) et ont permis la caractérisation en laboratoire puis l’application sur le terrain de l’outil doté 
d’un gel diffusif polyacrylamide et d’une phase réceptrice 3-mercaptopropyl, pour l’étude du 
méthylmercure (Tableau 4). D’autres études ont depuis porté sur la mesure du méthylmercure 
uniquement en laboratoire (Fernandez-Gomez et al. 2014, Fernandez-Gomez et al. 2015). Plusieurs 
études ont permis la mesure simultanée du mercure et du méthylmercure à l’aide d’une seule DGT 
(Hong et al. 2011, Pelcova et al. 2015, Ren et al. 2018). Egalement en laboratoire, Pelcova et al. 
(2015) ont étudié simultanément 4 espèces du mercure : Hg2+, CH3Hg+, C2H5Hg+ et C6H5Hg+ à l’aide de 
deux phases réceptrices : Duolite® GT73 et Ambersep® GT74. L’extraction de ces 4 espèces de la 
phase réceptrice avec un rendement supérieur à 95 % a été assistée par micro-ondes chauffé à 55°C 
durant 15 min à l’HCl 5-6 M. L’analyse des extraits ensuite réalisée par chromatographie en phase 
liquide couplée à spectrométrie de fluorescence atomique à vapeur froide (LC-CV-AFS : Liquid 
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Chromatography-Cold Vapour-Atomic Fluorescence Spectrometry) a permis d’obtenir les limites de 
détection suivantes pour les 4 espèces du mercure et pour une période d’exposition des DGT de 
24 h : 38 ng.L-1 pour CH3Hg+, 13 ng.L-1 pour Hg2+, 34 ng.L-1 pour C2H5Hg+ et 30 ng.L-1 pour C6H5Hg+. Ces 
limites de quantification semblent cependant élevées au regard des concentrations 
environnementales de mercure (Tableau 3). Ren et al. (2018) quant à eux, ont étudié simultanément 
le mercure sous forme Hg2+ et le méthylmercure CH3Hg+ sur une phase réceptrice Tulsion® CH-95 et 
obtenus des facteurs d’élution constants pour les 2 espèces à l’aide d’acide chlorhydrique 0.1 M + 
2 % de thiourée. Ils ont ensuite testé leur méthode développée en laboratoire en déployant des DGT 
dans des sédiments de rivière sur le terrain ce qui leur a permis de mesurer des concentrations en 
Hg2+ comprises entre 0.2 et 1.2 μg.L-1 et des concentrations en CH3Hg+ comprises entre 1 et 20 ng.L-1. 
Enfin, Hong et al. (2011) ont mesuré simultanément le mercure sous forme Hg2+ et le méthylmercure 
CH3Hg+ à l’aide d’une DGT composée d’une phase réceptrice 3M et d’un gel diffusif en agarose. 
L’extraction des espèces a été réalisée à l’aide d’HCl 0.1 M + 2 % de thiourée durant 24 h et a permis 
d’obtenir des rendements d’extraction de 94.6 ± 4.2 % pour CH3Hg+ et 101.2 ± 7 % pour le mercure 
inorganique sous forme Hg2+. L’analyse a ensuite été réalisée par chromatographie ionique couplée à 
la spectrométrie de masse à plasma à couplage inductif (IC-ICP-MS : Ionic Chromatography- 
Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry). Cette méthode a ensuite été testée sur des eaux 
douces, des eaux marines et des eaux d’estuaire pour lesquelles les concentrations en Hg2+ et en 
CH3Hg+ étaient respectivement comprises entre 1.2 et 7 ng.L-1 et entre <0.07 et 0.25 ng.L-1. 

2.3.2.2. Blancs DGT et limites de quantification 

Au LAMA, l’outil DGT doté d’un gel diffusif en agarose et d’une phase réceptrice 3-mercaptopropyl 
(3M) a été développé pour l’étude du mercure et du méthylmercure dans les eaux de surface via 
deux DGT distinctes (Figure 11) (Dabrin et al. 2016b).  

 
Figure 11 : Cinétiques d’accumulation et coefficients de diffusion de l’HgII et du MeHg sur la phase réceptrice 3M 

La confection du gel et des phases réceptrices réalisée au laboratoire a notamment permis de 
contrôler les blancs. Les blancs sont de manière générale assez élevés et peu documentés. Une étude 
bibliographique approfondie a ainsi permis de répertorier l’ensemble des valeurs de blancs DGT 
publiées à ce jour pour le mercure (Tableau 5). Il a ainsi été possible de s’assurer que ceux-ci sont 
suffisamment faibles (< 0.03 ng) pour permettre la mesure des concentrations naturelles en mercure 
et méthylmercure retrouvées dans les eaux de surface avec des limites de quantification 
respectivement égales à 0.15 et 0.03 ng.L-1, similaires à certaines valeurs retrouvées dans la 
littérature (Tableau 5).  
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2.3.2.3. Analyse du mercure et du méthylmercure dans les éluats DGT 

La méthode d’extraction des phases réceptrices 3M ainsi que la méthode de dosage du 
méthylmercure dans l’éluat des phases réceptrices via la technique de dilution isotopique GC-ICP-MS 
(chromatographie en phase gazeuse couplée à spectrométrie de masse à plasma à couplage inductif) 
ont été développées d’après les méthodes publiées de Monperrus et al. (2005) et de Rodríguez 
Martin-Doimeadios et al. (2003) (Figure 12). 

La technique de dilution isotopique considérée comme l'une des plus fiables et de plus haut standard 
métrologique peut être utilisée pour le mercure puisqu’il comporte au minimum 2 isotopes. Elle est 
utilisée pour l’étude du mercure dans les DGT car elle permet de s’affranchir de l’évaluation des 
rendements d’extraction. En effet, cette technique est une méthode quantitative qui permet de 
mesurer la concentration d’un élément possédant au minimum 2 isotopes dans un échantillon. Elle 
est utilisée de manière couplée avec la chromatographie et la spectrométrie de masse. Le principe de 
cette méthode repose sur l’ajout d’une quantité connue de standard enrichi en un isotope à un 
échantillon naturel possédant donc un massif isotopique naturel. Connaissant le massif isotopique de 
l’échantillon avant ajout, celui du standard enrichi ainsi que les quantités de l’échantillon et du 
standard qui sont mélangées, il est possible à partir de la mesure des ratios isotopiques du mélange 
de déterminer la quantité de l’analyte considéré dans l’échantillon avant ajout du standard. Cette 
méthode est considérée comme une méthode à étalon interne puisque le standard est ajouté 
directement à l’échantillon. 

L’utilisation de la technique de dilution isotopique implique que la mesure au niveau du 
spectromètre de masse soit réalisée sur la mesure de rapport entre deux signaux et non sur 
l’intensité du signal en elle-même. Cette méthode est considérée comme l’une des plus fiables et 
l’une des plus hauts standards métrologiques (Milton et Wielgosz 2000).  

De plus, la méthode de dilution isotopique permet ainsi de s’affranchir de l’évaluation des 
rendements d’extractions puisque le standard est ajouté avant cette étape. Cependant, cette 
méthode de dosage, dans sa configuration actuelle ne permet pas d’évaluer simultanément les 
concentrations en mercure inorganique (HgII) et en méthylmercure préalablement piégées sur la 
phase réceptrice de la DGT. En effet, la technique de dilution isotopique est actuellement utilisée 
pour l’unique quantification du méthylmercure puisque la quantification simultanée du mercure 
inorganique HgII et du méthylmercure MeHg nécessite la mise en place de la double dilution 
isotopique qui n’est pas utilisée au laboratoire. Ainsi, il est actuellement nécessaire, avec cette 
méthode, d’exposer deux DGT en milieu aquatique pour obtenir les deux concentrations, une DGT 
servant à la détermination du mercure total par analyse directe de la phase réceptrice en AAS 
(DMA80), une autre à la mesure du méthylmercure par ID-GC-ICP-MS. La concentration en mercure 
inorganique est alors obtenue par différence entre ces deux concentrations.  

Pour évaluer simultanément les deux concentrations, il est nécessaire de mettre en place la 
technique de double dilution isotopique, toujours couplée à la technique d’analyse GC-ICP-MS 
puisqu’il est nécessaire de réaliser un dopage par espèce étudiée. Cette technique repose sur la 
modification simultanée de deux rapports isotopiques via deux dopages (201MeHg et 199Hg) réalisés 
sur un échantillon. Cependant, le calcul permettant de déterminer les concentrations en mercure et 
méthylmercure à partir des rapports isotopiques mesurés analytiquement est complexe puisque la 
solution de spike en 201MeHg contient une fraction de 201Hg, de 199MeHg, de 199Hg, de 202MeHg et de 
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202Hg. De même, la solution de spike 199Hg contient une fraction de 199MeHg, de 201MeHg, de 201Hg, de 
202MeHg et de 202Hg. Ces fractions sont donc à prendre en compte dans les calculs de la double 
dilution isotopique. De plus, dans la solution analysée, des réactions chimiques sont susceptibles de 
se produire, notamment des inter-conversions entre mercure inorganique et méthylmercure via des 
réactions de méthylation ou de déméthylation (Lambertsson et al. 2001, Castillo et al. 2010, Esteban-
Fernandez et al. 2012). Ces réactions sont également à prendre en compte dans le calcul pour les 
corriger (Annexe 2). 
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La première partie de ce chapitre vise à décrire la préparation des échantillonneurs passifs de type 
DGT. La seconde partie de ce chapitre a pour but de détailler les étapes de démontage des DGT ainsi 
que leurs analyses réalisées au laboratoire de chimie des milieux aquatiques hors des 
développements effectués durant cette thèse pour les analyses de spéciation du mercure et de 
l’arsenic qui sont détaillés dans la troisième partie de ce chapitre. La quatrième partie de ce chapitre 
vise à détailler les stratégies d’échantillonnage élaborées en fonction des objectifs propres à chaque 
site d’étude. Enfin, la cinquième et dernière partie de ce chapitre détaille les prélèvements et 
analyses des métaux et autres paramètres physico-chimiques dans les échantillons ponctuels aussi 
bien sur la fraction dissoute que sur la fraction particulaire. 

1. Préparation des échantillonneurs passifs de type DGT 

Quatre types de DGT sont utilisées dans le cadre de cette thèse selon les contaminants inorganiques 
que l’on souhaite échantillonner. Ces types de DGT diffèrent entre eux en fonction du type de phase 
réceptrice et du type de gel diffusif qui les compose (Tableau 6).  

Tableau 6 : Types de DGT utilisées dans le cadre de cette thèse et au laboratoire de chimie des milieux aquatiques 

Nom 
DGT 

Espèces 
échantillonnées 

Type de phase réceptrice 
Type gel 
diffusif 

DGT-FH Arsenic total : AsIII + AsV Ferrihydrite Polyacrylamide 

DGT-3M 
Mercure total : HgII + 
Méthylmercure (MeHg) 

3-mercaptopropyl functionalized silica gel Agarose 

DGT-3M* Arsénites (AsIII) 3-mercaptopropyl functionalized silica gel Polyacrylamide 
DGT-CH Métaux cationiques Chelex 100 Polyacrylamide 

Dans le cadre de cette thèse, l’ensemble des gels diffusifs et des phases réceptrices ont été fabriqués 
en laboratoire. Ces gels diffusifs et phases réceptrices ont donc été préférés aux DGT commerciales 
notamment dans le cas du mercure puisque les blancs des DGT commerciales sont parfois non 
satisfaisants pour ces dernières.  

Les protocoles de confection des gels diffusifs et des phases réceptrices sont inspirés de la littérature 
(Chapitre I). 

1.1. Conditions de travail en laboratoire pour la préparation des DGT  

Toutes les étapes de préparation des DGT, sauf mention contraire, sont réalisées en salle blanche 
(ISO 6, selon la norme NF EN ISO 14644-11) sous une hotte à flux laminaire vertical (ISO 5, selon la 
norme NF EN ISO 14644-11). 

La totalité du matériel utilisé (sauf les tubes de 15 et 50 mL à usage unique en polypropylène (PP), 
Sarstedt®) pour la confection des gels et des phases réceptrices, le montage des DGT, leur 
démontage, et l’élution des phases réceptrices est préalablement lavé selon deux protocoles 
distincts. Le matériel destiné à l’analyse du mercure est placé 48 h dans un bain d’HNO3 10 % puis 
placé 48 h dans un bain d’HCl 10 %, puis rincé 3 fois à l’eau déminéralisée, puis 3 fois à l’eau ultra-
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pure (EUP, Elga®). Le reste du matériel est placé 48 h dans un bain d’HNO3 10 %, rincé 3 fois à l’eau 
déminéralisée, puis 3 fois à l’EUP et enfin séché sous hotte à flux laminaire vertical (ISO 5, selon la 
norme NF EN ISO 14644-11). 

1.2. Montage utilisé pour la confection des phases réceptrices et des 
gels diffusifs en laboratoire 

Le montage utilisé pour la confection des gels diffusifs et des phases réceptrices au laboratoire se 
compose de deux plaques de Plexiglass®, de « spacers » en Téflon® permettant de contrôler 
l’épaisseur des gels et de pinces de serrage. Cette épaisseur est vérifiée au microscope à la suite de la 
confection du gel diffusif. Sur trois des côtés de la première plaque de Plexiglass® (250 x 160 x 3 mm) 
sont disposés les « spacers » d’épaisseur choisie en fonction du type de gel à confectionner : 
0.25 mm pour les phases réceptrices ou 0.5+0.25 mm pour les gels diffusifs. La deuxième plaque de 
Plexiglass® (250 x 120 x 3 mm) est ensuite positionnée par-dessus et le tout est maintenu à l’aide de 
8 pinces de serrage (Figure 13).  

 

Figure 13 : Montage utilisé pour la confection des gels diffusifs et des phases réceptrices 

1.3. Confection des gels diffusifs 

 Confection du gel diffusif en agarose 1.3.1.

Pour réaliser le gel diffusif agarose, 0.3 g d’agarose (Sigma-Aldrich®) sont pesés dans un erlenmeyer 
de 100 mL en verre auxquels seront ajoutés 19.7 mL d’EUP (Docekalova et Divis 2005). Un barreau 
aimanté en Téflon® est introduit dans l’erlenmeyer pour l’agitation. L’erlenmeyer est ensuite fermé à 
l’aide d’un bouchon pour éviter toute évaporation, puis placé au bain-marie dans un bécher en verre 
de 500 mL rempli avec 300 mL d’eau déminéralisée chauffée à une température comprise entre 70 et 
80°C à l’aide d’un agitateur chauffant (IKAMAG® RH, Janke&Kunkel). La température de l’eau est 
contrôlée par une sonde externe de température (TFX240, Ebro®). La solution d’agarose à 1.5 % 
(m/v) est chauffée pendant 30 min sous agitation (Figure 14). Le mélange est chauffé sans jamais 
atteindre l’ébullition, ce qui implique de vérifier régulièrement la température lors du chauffage. Une 
fois la solution d’agarose claire et transparente, celle-ci est introduite délicatement à la verticale 
entre les plaques de Plexiglass® préalablement chauffées au four durant ~30 min à ~30°C (Figure 13) 
à l’aide d’une micropipette de 10 mL. Le montage est ensuite laissé en position horizontale sous une 
hotte à flux laminaire pendant 1 h pour refroidissement. Les pinces de serrage puis la plaque de 
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Plexiglass® positionnée sur le dessus sont ensuite retirées. Le gel diffusif en agarose est ensuite 
découpé en disques à l’aide d’un tube de diamètre 2.5 cm. Les disques sont ensuite placés dans l’EUP 
pendant 24 h pour hydratation. Les disques sont introduits dans un tube contenant une solution de 
NaNO3 0.01 M (Merck®) et placés au réfrigérateur (4°C). 

 

Figure 14 : Dispositif mis en place pour l’élaboration du gel diffusive en agarose ; la solution d’agarose est chauffée à une 
température comprise entre 70 et 80°C. 

 Confection du gel diffusif en polyacrylamide 1.3.2.

Le gel polyacrylamide est préparé à partir de la polymérisation de l’acrylamide avec un cross-linker. 
Cette polymérisation est initiée par du persulfate d’ammonium (APS, Sigma-Aldrich) en présence 
d’un catalyseur, le N,N,N',N'-tétraméthylènediamine (TEMED, Sigma-Aldrich) permettant la 
formation de radicaux libres à partir de l’APS (Zhang et Davison 1995).  

La première étape de fabrication consiste à préparer 15 mL de gel solution sous sorbonne. Ainsi, dans 
un tube en PP de 15 mL (Sarstedt®) sont introduits : 2.25 mL de cross-linker 2 % (v/v) (DGT Research 
Ltd., Lancaster University, UK), 7.125 mL d’EUP et 5.625 mL d’acrylamide 40 % (v/v) (Merck®). Cette 
solution est agitée au vortex (Firlabo®) et peut être conservée dans un sac en polyéthylène (PE) 
fermé hermétiquement, au réfrigérateur (4°C) durant 3 mois.  

La seconde étape consiste à ajouter aux 15 mL de gel solution, 105 μL d’APS. Après agitation au 
vortex, 37.5 μL de TEMED sont introduits. La solution finale est agitée au vortex puis introduite entre 
les plaques de Plexiglass® positionnées horizontalement à l’aide d’une micropipette de 10 mL 
(Eppendorf Research®). Le montage est ensuite placé dans un four à 45°C, sous sorbonne, durant 45 
à 60 min puis refroidi à l’aide d’EUP. Les pinces de serrage puis la plaque de Plexiglass® positionnée 
sur le dessus sont ensuite retirées. Le gel diffusif est ensuite décollé de la grande plaque de 
Plexiglass® à l’aide de pinces ou spatules en PP. 

1.4. Confection des phases réceptrices 

 Confection de la phase réceptrice de type ferrihydrite (FH) 1.4.1.

La phase réceptrice de type ferrihydrite est préparée à partir d’un gel diffusif en polyacrylamide 
d’épaisseur 0.25 mm. Ce gel est préparé à l’aide de 10 mL de gel solution (1.5 mL de cross-linker 2 % 
+ 4.75 mL d’EUP + 3.75 mL d’acrylamide 40 % + 70 μL d’APS + 25 μL de TEMED) selon la méthode 
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décrite au paragraphe 1.3.1. Ce gel est ensuite placé dans un bain de nitrate de fer(III), Fe(NO3)3 
0.1 M (Merck®) durant 2 h sous délicate et lente agitation (max 100 rpm), sur un agitateur orbital 
digital (SK-0330-PRO, Dutscher®), permettant la formation de précipité ferrihydrite sur toute la 
surface du gel de façon homogène. Le gel est ensuite rincé à l’EUP pour enlever le précipité qui ne s’y 
serait pas fixé, puis placé dans un bain de tampon d’acide 2-morpholinoéthanesulfonique, MESNa 
0.05 M à pH 6.7 (VWR Chemicals ®) pendant 2 h sous légère agitation. La phase réceptrice est enfin 
rincée. 

 Confection de la phase réceptrice 3-mercaptopropyl functionalized 1.4.2.
silica gel (3M) 

La phase réceptrice 3M est préparée en mélangeant 10 mL de gel solution (1.5 mL de cross-linker 2 % 
+ 4.75 mL d’EUP + 3.75 mL d’acrylamide 40 % + 70 μL d’APS + 25 μL de TEMED) avec 1 g de 
3-Mercaptopropyl-functionalized silica gel (Sigma-Aldrich®) à l’aide d’un vortex. La seconde étape 
consiste à ajouter aux 10 mL de gel solution, 60 μL d’APS. Après agitation au vortex, 15 μL de TEMED 
sont introduits. La solution finale est agitée au vortex puis introduite entre les plaques de Plexiglass® 
positionnées horizontalement à l’aide d’une micropipette de 10 mL. Le montage est ensuite placé 
dans un four à 45°C, sous sorbonne durant 45 à 60 min, puis refroidi à l’aide d’EUP. Les pinces de 
serrage puis la plaque de Plexiglass® positionnée sur le dessus sont ensuite retirées. La phase 
réceptrice est ensuite décollée de la plaque de Plexiglass® du dessous à l’aide de pinces ou spatules 
en PP. 

 Confection de la phase réceptrice Chelex-100 (CH) 1.4.3.

La phase réceptrice Chelex-100 est préparée en mélangeant 10 mL de gel solution (1.5 mL de cross-
linker 2 % + 4.75 mL d’EUP + 3.75 mL d’acrylamide 40 % + 70 μL d’APS + 25 μL de TEMED) avec 4 g de 
Chelex 100 (200-400 mesh) (Sigma-Aldrich®) à l’aide d’un vortex. La seconde étape consiste à ajouter 
aux 10 mL de gel solution, 60 μL d’APS. Après agitation au vortex, 15 μL de TEMED sont introduits. La 
solution finale est agitée au vortex puis introduite entre les plaques de Plexiglass® positionnées 
horizontalement à l’aide d’une micropipette de 10 mL. Le montage est ensuite placé dans un four à 
45°C, sous sorbonne, durant 45 à 60 min puis refroidi à l’aide d’EUP. Les pinces de serrage puis la 
plaque de Plexiglass® positionnée sur le dessus sont ensuite retirées. La phase réceptrice est ensuite 
décollée de la plaque de Plexiglass® du dessous à l’aide de pinces ou spatules en PP.  

1.5. Découpage et stockage des phases réceptrices et gels diffusifs 
(hors agarose) 

Une fois préparées, les phases réceptrices et gels diffusifs sont placés dans l’EUP pendant 24 h. L’EUP 
est renouvelée à plusieurs reprises durant ces 24 h. Une fois hydratés, les phases réceptrices et gels 
diffusifs sont étendus sur une plaque de Téflon® afin d’être découpés en disques à l’aide d’un tube 
de diamètre 2.5 cm. Les gels diffusifs et les phases réceptrices se conservent au réfrigérateur (4°C) 
durant au minimum un an sans altérer leur qualité dans une solution de NaNO3 0.01 M dans un 
contenant fermé hermétiquement. 
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1.6. Montage des DGT 

Les étapes de montage et de codification des DGT sont réalisées de manière générale dans les jours 
précédant leur exposition sur le terrain. La codification des DGT est annotée sur la partie inférieure 
du piston, simultanément à l’étape de montage, avant déploiement. Sur la plaque de Téflon®, la 
partie inférieure du piston est installée « tête vers le haut ». Un filtre nitrocellulose de 25 mm de 
diamètre et de seuil de coupure 0.45 μm (Millipore®) lavé est disposé sur le piston à l’aide de pinces 
(Figure 15a). La phase réceptrice puis le gel diffusif sont ensuite déposés sur ce filtre (Figure 15b et 
c). Un second filtre lavé est ensuite déposé sur le gel diffusif (Figure 15d et e). Enfin, la partie 
supérieure du piston (couronne) est placée délicatement au-dessus permettant de sertir fermement 
la DGT sans abimer les différentes couches qui la composent (Figure 15f, g, h et i).  

Une fois montées, les DGT sont placées individuellement dans des sacs zippés en polyéthylène (PE) 
(80 x 60 mm, VWR®) avec quelques gouttes d’EUP permettant de garantir une humidité suffisante à 
l’intérieur du sac pour leur conservation. Pour chaque série de montage, des DGT supplémentaires 
qui ne seront pas exposées sur le terrain sont également préparées (blancs DGT). Elles servent ainsi 
de contrôle sur la qualité de la confection des DGT en laboratoire et permettent de déterminer les 
quantités de contaminants inorganiques présents dans les DGT avant exposition (i.e. le niveau des 
blancs). Les DGT sont ensuite stockées au réfrigérateur à 4°C avant leur déploiement sur le terrain 
pour une durée maximale de 6 mois ; cette durée maximale permet d’éviter la détérioration des 
capacités de la DGT et de limiter de dessèchement de la phase réceptrice et du gel diffusif. Il est aussi 
recommandé pour un stockage prolongé de vérifier la présence constante d’une petite quantité 
d’EUP dans les sacs zippés.  
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(a) 

 

(b) 

 

(c) 

 
(d) 

 

(e) 

 

(f) 

 
(g) 

 

(h) 

 

(i) 

 
Figure 15 : DGT en cours de montage sous hotte à flux laminaire (Irstea) ; (a) le filtre en nitrocellulose est disposé sur la 

partie inférieure du piston ; (b) et (c) la phase réceptrice puis le gel diffusif sont disposés à leur tour sur le filtre ; (d) et (e) 
le second filtre en nitrocellulose est déposé sur le gel diffusif ; (f), (g), (h) et (i) la partie supérieure du piston est posée sur 

le dessus pour sertir la DGT. 

2. Démontage des DGT et analyse des phases réceptrices 

2.1. Démontage et élution, le cas échéant, des DGT 

Lors de l’étape de démontage, les DGT non exposées, appelées « blancs DGT » sont démontées en 
premier, avant les DGT exposées, afin de limiter tout risque de contamination. Les DGT sont 
démontées en insérant une spatule plate métallique, protégée par un sac zippé en PE (VWR®), dans 
la fente de la couronne pour faire levier entre celle-ci et le piston. Le filtre du dessus et le gel diffusif 
sont retirés à l’aide d’une pince. La phase réceptrice est récupérée, éventuellement rincée à l’EUP à 
l’aide d’une pissette dans le cas où des particules seraient présentes, puis introduite dans un tube à 
élution de 5 mL en PP (Dutscher®) préalablement annoté (codification identique à celle du piston) 
(Figure 16).  

Les tubes contenant les phases réceptrices 3M sont ensuite refermés hermétiquement permettant à 
la phase réceptrice de conserver son hydratation et conservés au réfrigérateur à 4°C avant analyse. 
Les tubes contenant les phases réceptrices CH et FH sont complétés avec 2.5 mL d’HNO3 1 M 
(Suprapur, Merck®). Pour vérifier une éventuelle contamination par l’acide, 2.5 mL sont également 
introduits dans au minimum 3 tubes sans phase réceptrice (blanc d’élution). Les tubes sont ensuite 
refermés puis agités afin de s’assurer que la phase réceptrice est bien immergée dans l’acide et enfin 
placés au réfrigérateur pendant au moins 24 heures avant analyse.  
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Figure 16 : Tubes à élution de 5 mL en PP annoté et contenant une phase réceptrice 3M 

2.2. Analyse des DGT 

 Analyse des DGT-3M 2.2.1.

2.2.1.1. Analyse du mercure total 

Le mercure est directement quantifié dans les phases réceptrices 3M par spectrométrie d’absorption 
atomique (SAA) au moyen d’un Direct Mercury Analyzer (DMA80, Milestone) via une calibration 
externe (Hg standard, Merck®) selon la méthode standardisée EPA 7473 (US-EPA 1998) (Figure 17). 
L’échantillon est tout d’abord introduit dans un tube catalytique traversant un four de séchage 
provoquant une décomposition thermique de l’échantillon lors de son chauffage graduel jusqu’à 
550°C, puis un four catalytique à 550°C. Le mercure est ainsi transformé en Hg0 gazeux qui est 
acheminé vers l’amalgameur (piège de sable doré) via un flux d’oxygène où il est piégé. Enfin, ce 
piège est chauffé pour permettre de dissocier les amalgames or/mercure et l’Hg0 est acheminé 
devant une cellule d’absorbance éclairée par une lampe à vapeur de mercure qui va quantifier les 
vapeurs de mercure absorbantes selon la loi de Beer-Lambert et le principe de la SAA. La limite de 
quantification (LQ) déterminée à partir de la norme française NF T90-210 (AFNOR 2009a) est égale à 
0.03 ng pour la DGT (Annexe 1). L’incertitude analytique prenant en compte la reproductibilité de la 
méthode ainsi que la répétabilité est calculée selon la norme NF XP T90-220 (AFNOR 2003) et est 
égale à 29 % pour l’analyse de solides (Annexe 1).  

Pour chaque série d’analyse, la mesure de la concentration en mercure pour, à minima, un triplicat 
de matériel de référence certifié (SRM®2976, mussel tissue, NIST) permet de vérifier la justesse 
(concentration mesurée/concentration certifiée = 113 %) et la reproductibilité (coefficient de 
variation = écart-type entre les 3 mesures du triplicat/moyenne des concentrations mesurées sur le 
triplicat = 6.0 %) des analyses. L’analyse de blancs « appareil » (nacelles vides, Figure 17a, nacelle 15) 
et de blancs DGT permet de contrôler le bruit de fond analytique et les éventuelles contaminations 
survenues lors de l’analyse.  
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(a) 

 

(b) 

 
(c) 

 
Figure 17 : (a) Phase réceptrice 3M introduite dans une nacelle en nickel pour analyse au DMA ; (b) appareil DMA ; (c) 

schéma du DMA-80 d’après Dahab (2015) 

2.2.1.2. Extraction et analyse du méthylmercure 

L’analyse du méthylmercure est adaptée des méthodes de Monperrus et al. (2005) et Rodríguez 
Martin-Doimeadios et al. (2003).  

Les phases réceptrices 3M sont tout d’abord dopées à l’aide d’une quantité appropriée de standard 
de MeHg enrichi avec l’isotope 201 dans un tube à élution de 5 mL en PP (Dutscher®) contenant 
0.5 mL d’EUP (Elga®). La quantité de standard à ajouter est calculée à partir de la quantité de 
mercure total mesurée dans ces phases réceptrices et d’un pourcentage théorique de 
méthylmercure appliqué afin de modifier significativement le ratio isotopique naturel entre le 
201MeHg et le 202MeHg (Rnaturel = 0.44 ; Rmodifié ~1). Les tubes contenant les phases réceptrices sont 
laissés au repos durant 1 à 2 h. Les phases réceptrices sont ensuite récupérées, puis placées à 
nouveau dans des tubes à élution de 5 mL en PP (Dutscher®).  

Ensuite, l’extraction est réalisée au moyen de 4 mL d’une solution de thiourée à 1.3 mM dans HCl 
0.1 M qui sont introduits dans chacun des tubes. Les tubes sont placés sur un agitateur orbital digital 
(SK-0330-PRO, Dutscher®) durant ~12 h. Puis, 3 mL de l’échantillon sont récupérés et introduits dans 
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des flacons en verre ambré borosilicaté de 40 mL (Wheaton®, Dutscher®) dans lesquels sont ajoutés 
5 mL de tampon acétate 1 M (CH3COONa, Suprapur®, Merck® et CH3COOH, Suprapur®, Merck®). Le 
pH est ensuite vérifié (pH = 3.9) afin d’obtenir un rendement optimum de l’étape de dérivation des 
espèces du mercure. Enfin, sont ajoutés 300 μL d’isooctane (LiChrosolv®, Merck®) puis 500 μL de 
tetra-n-propylborate de sodium (NaBPr4, 1 % m /v, Sigma-Aldrich®) pour réaliser l’étape de 
dérivation ainsi que l’extraction liquide-liquide. Les échantillons sont ensuite agités énergiquement à 
la main afin de maximiser le passage des espèces du mercure propylées de la phase aqueuse vers la 
phase organique et ainsi le rendement de l’extraction liquide-liquide. Enfin, la phase organique 
surnageante (isooctane) est récupérée (~200 μL) et introduite dans un vial ambré (VWR®) avec insert 
(VWR®). Ensuite, l’analyse est réalisée immédiatement. 

Le méthylmercure est analysé par dilution isotopique et chromatographie en phase gazeuse couplée 
à spectrométrie de masse avec plasma à couplage inductif (ID-GC-ICP-MS ; colonne : Restek® MXT-1, 
30 m ; GC : TRACE GC Ultra, Thermo Electron®; ICP-MS : X Series II, Thermo Electron®) (Figure 18). 
D’abord, 5 μL d’échantillon sont introduits via un passeur automatique dans l’injecteur à 250°C 
(mode Splitless). Ensuite, les espèces du Hg sont séparées dans la colonne chromatographique en 
fonction de leur point d’ébullition et de leur affinité avec la phase stationnaire. Les espèces transitent 
au sein du système chromatographique grâce au gaz vecteur (He, 25 mL.min-1). Pour obtenir une 
bonne résolution des pics chromatographiques et une bonne séparation des composés, un gradient 
de température est appliqué pour le four de la colonne chromatographique (60°C durant 2 min, puis 
60°C.min-1 pour atteindre une température de 250°C qui sera maintenue durant 1 min). Une ligne de 
transfert en acier inox du même diamètre que la colonne chromatographique permet le passage de 
l’échantillon du système chromatographique vers l’ICP-MS. Celle-ci est chauffée à 280°C par une 
gaine chauffante afin d’éviter la condensation du mercure. Via la torche de l’ICP-MS, un gaz « Make-
up » (Argon) est introduit (débit ~250-300 mL.min-1) pour permettre le passage de l’échantillon 
présent dans le gaz vecteur du GC, i.e. l’hélium au sein du plasma et des cônes de l’ICP-MS. Un 
standard interne (thallium) est introduit en parallèle de l’échantillon et en continu dans le nébuliseur 
de l’ICP-MS par voie humide permettant de vérifier la stabilité de la masse au cours du temps et de 
corriger des éventuelles dérives. L’échantillon et le standard interne sont ensuite ionisés dans la 
torche à plasma avant d’être détectés par spectrométrie de masse en signal transitoire permettant 
d’obtenir un chromatogramme de l’intensité du signal en fonction du temps pour chaque masse 
analysée.  



Chapitre II : Matériel et méthodes 

73 

 
Figure 18 : Schéma du couplage GC-ICP-MS et paramètres analytiques 

La justesse de l’analyse est confirmée par l’analyse simultanée d’autocontrôles préparés au 
laboratoire à partir de standards certifiés (Alfa-Aesar®). L’analyse de blancs permet de contrôler le 
bruit de fond analytique et les éventuelles contaminations survenues lors de l’analyse. 

 Analyse des DGT-CH (cations) et FH (anions) 2.2.2.

Pour les phases réceptrices FH et CH, avant analyse, les éluats sont dilués d’un facteur 3.5 à l’aide 
d’EUP afin d’obtenir un pourcentage d’acide adéquat pour l’analyse et similaire à la matrice utilisée 
pour la calibration externe (2 %). Les contaminants inorganiques (Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, As, Cd, 
Pb) sont quantifiés par ICP-MS (X Series II, Thermo Electron®) en référence à la norme NF EN ISO 
17294 (AFNOR 2016b) via une calibration externe (Multi-Element Standard, SCP33MS, SCP Science®) 
et une correction de la dérive par l’ajout de standards internes (Y, Rh, Ho).  

Les limites de quantification (LQ) ont été déterminées à partir de la norme française NF T90-210 
(AFNOR 2009a) pour de l’EUP dopée (matrice HNO3 2 %) (Annexe 1). Les incertitudes analytiques 
prenant en compte la reproductibilité de la méthode ainsi que la répétabilité sont calculées selon la 
norme NF XP T90-220(AFNOR 2003) pour de l’EUP dopée (matrice HNO3 2 %) et sont égales en 
moyenne à 10 % (min : 7 % pour Cr ; max : 17 % pour Zn) (Annexe 1).  

L’analyse de blancs (EUP + 2 % HNO3 (65 % Suprapur®, Merck®) permet de contrôler le bruit de fond 
analytique et les éventuelles contaminations survenues lors de l’analyse. Les blancs éluant et DGT 
sont également analysés pour identifier une éventuelle contamination lors des étapes de préparation 
en laboratoire.  

La justesse de l’analyse est systématiquement vérifiée à l’aide de matériaux de référence certifiés 
(MRC : TMRain-04, eau de pluie filtrée ; TM27.3, eau lacustre filtrée ; SCP Science, Environnement 
Canada). Pour le TMRain-04, la justesse de l’analyse ainsi que sa reproductibilité sont respectivement 
comprises entre 101 (Mn) et 172 % (Zn) et entre 2.8 (Cd) et 18 % (Pb). Pour le TM27.3, la justesse de 
l’analyse ainsi que sa reproductibilité sont respectivement comprises entre 96.3 (Ni) et 123 % (Zn) et 
entre 3.6 (Cr) et 7.0 % (Cu).  
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 Méthode de calcul pour estimer une concentration moyenne dans 2.2.3.
l’eau 

Pour les DGT analysées après élution des phases réceptrices (DGT-CH, DGT-FH et DGT-3M pour AsIII), 
la masse du contaminant inorganique considéré piégée sur cette phase réceptrice est calculée à 
partir de la concentration de ce contaminant inorganique mesurée dans l’éluat grâce à l’Équation 9 :  

 
Équation 9 

où M est la masse du contaminant inorganique considéré piégée sur la phase réceptrice DGT (en ng), 
Ce est la concentration du contaminant inorganique considéré mesurée dans l’éluat, F est le facteur 
de dilution précédemment appliqué sur ces éluats (i.e. 3.5), Va est le volume d’HNO3 1 M utilisé pour 
l’élution (i.e. 2.5 mL), Vr est le volume de la phase réceptrice (i.e. 0.15 mL) et fe est le facteur 
d’élution de la phase réceptrice, communément égal à 0.8 pour les métaux cationiques piégés sur 
une phase réceptrice de type Chelex-100 (Devillers et al. 2017). Ce facteur d’élution sera celui 
employé dans l’ensemble des études de ce manuscrit pour ce type de DGT. 

Ce facteur d’élution est déterminé en laboratoire sur des phases réceptrices dopées en contaminants 
inorganiques qui sont ensuite éluées, puis analysées selon les méthodes décrites précédemment. Le 
facteur d’élution correspond alors à la quantité du contaminant inorganique d’intérêt extraite de la 
phase réceptrice rapportée à la quantité de ce même contaminant initialement dopée sur la phase 
réceptrice. Pour l’étude de la spéciation de l’arsenic (AsIII et AsV) via une unique DGT, les facteurs 
d’élution seront déterminés en laboratoire. Pour l’étude de la spéciation du mercure (HgII et MeHg) 
via une unique DGT, les facteurs d’élution ne seront pas utilisés. En effet, la quantité de 
méthylmercure éluée est corrigée via la technique de dilution isotopique tandis que le mercure total 
est extrait en totalité de la phase réceptrice 3M via chauffage par l’analyse DMA. 

La concentration moyennée sur la période d’exposition est ensuite calculée à partir de l’Équation 
10 (Zhang et Davison 1995) :  

 
Équation 10 

où C correspond à la concentration DGT du contaminant inorganique considéré dans la rivière (en 
μg.L-1), M est la masse du contaminant inorganique considéré piégée sur la phase réceptrice DGT (en 
ng), Δg correspond à l’épaisseur de la couche de diffusion (filtre (0.13 mm) + gel diffusif) (en cm), D 
est le coefficient de diffusion du contaminant inorganique considéré à la température d’exposition 
(en cm².s-1), A correspond à la surface d’exposition de la DGT (3.14 cm²) et t est le temps d’exposition 
des outils (en s). 
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3. Développement des méthodes d’analyse pour les DGT 

3.1. Développement d’une méthode permettant l’extraction et le 
dosage simultané des espèces inorganiques de l’arsenic à partir 
d’une seule phase réceptrice DGT 

L’ensemble des expérimentations menées dans le cadre du développement d’une méthode 
permettant l’extraction et le dosage simultané des espèces inorganiques de l’arsenic à partir d’une 
seule phase réceptrice DGT ont été réalisées en collaboration avec l’équipe Spectrométries Plasma, 
Couplages et Spéciation de l’Institut des Sciences Analytiques (ISA) de Lyon (UMR 5280). 

 Objectif 3.1.1.

L’expérimentation mise en place a pour objectif de développer une méthode reproductible 
d’extraction des espèces inorganiques de l’arsenic préalablement piégées sur les phases réceptrices 
FH, permettant d’obtenir des rendements d’extraction suffisants pour quantifier les deux espèces 
inorganiques d’arsenic par HPLC-ICP-MS à des concentrations similaires à celles retrouvées 
naturellement dans l’environnement, tout en limitant la conversion de l’AsIII en AsV. 

En collaboration avec l’équipe chimiométrie de l’ISA, dans le cadre de l’encadrement d’un stage de 6 
mois, nous avons d’abord choisi de réaliser des plans de criblage (Fournier 2017). Ces derniers, 
contrairement aux plans d’expérience, permettent de négliger les interactions entre les facteurs (i.e. 
les paramètres influant sur les rendements d’extraction et la conversion de l’AsIII en AsV). Ceci 
permet, dans un premier temps, de réaliser un tri des facteurs influents à prendre en compte pour 
l’éventuelle élaboration future d’un plan d’expérience. 

 Plans de criblage 3.1.2.

3.1.2.1. Choix des paramètres  

La phase réceptrice de type ferrihydrite étant composée d’oxydes de fer, les conditions retenues 
pour l’élaboration d’un plan de criblage se sont basées sur des méthodes initialement développées 
pour le dosage des espèces d’arsenic dans les sols et sédiments, notamment sur les phases porteuses 
de type oxydes de fer (Demesmay-Guilhin 1992, Thomas et al. 1997b, Montperrus et al. 2002, Pizarro 
et al. 2003a, Iserte et al. 2004, Lock et al. 2016). La synthèse de publications a ainsi permis de retenir 
cinq facteurs : la nature de l’extractant, sa concentration, l’ajout d’un agent réducteur, la purge et le 
chauffage aux micro-ondes. 

 Nature de l’extractant 
Les extractants retenus sont : le tampon oxalate (oxalate d’ammonium ajusté à pH 3.25 à l’aide 
d’acide oxalique), l’acide orthophosphorique (H3PO4) et le dihydrogénophosphate d’ammonium 
(NH4H2PO4). 

 Concentrations de l’extractant 
Ces extractants sont utilisés dans la littérature à des concentrations variant entre 0.1 et 1 M. La 
symétrie des niveaux des facteurs doit être respectée afin que le plan de criblage soit exploitable. 
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Ainsi, les bornes de concentration retenues pour les trois extractants doivent être identiques pour 
pouvoir considérer les 3 extractants dans un unique plan de criblage.  

Cependant, à des concentrations supérieures à 0.5 M d’H3PO4, l’AsV n’est plus quantifiable via 
l’analyse par HPLC-ICP-MS selon le protocole utilisé en raison d’une déformation de la ligne de base. 
De plus, la solubilité de l’oxalate d’ammonium est de ~0.3 M à 20°C. Les bornes de concentrations 
retenues pour le tampon oxalate (0.1 à 0.3 M) sont donc différentes de celles retenues pour H3PO4 et 
NH4H2PO4 (0.1 à 0.5 M). Ainsi, deux plans de criblage ont été réalisés afin de préserver la symétrie 
des facteurs. Le premier a été axé sur le tampon oxalate et le second sur les deux autres extractants. 

 Ajout d’un agent réducteur 
L’ajout d’un agent réducteur à l’extractant est très couramment utilisé afin de limiter l’oxydation de 
l’AsIII en AsV. Les deux agents réducteurs retenus sont l’acide ascorbique et l’acide oxalique (Garcia-
Manyes et al. 2002, Ruiz-Chancho et al. 2005, Giral et al. 2010). Leur concentration est fixée à 0.1 M. 
L’extractant tampon oxalate étant déjà composé d’acide oxalique, la combinaison de cet extractant 
et de cet agent réducteur ne sera pas réalisée. Ainsi, l’acide ascorbique sera l’unique agent réducteur 
testé pour le premier plan d’expérience axé sur le tampon oxalate. 

 Purge 
La purge de l’extractant à l’aide d’un gaz inerte est une technique employée pour diminuer la teneur 
en oxygène de la solution, et permet donc de limiter l’oxydation de l’AsIII. Ainsi, l’efficacité de ce 
facteur sur l’interconversion entre AsIII et AsV sera testée dans ces plans de criblage. 

 Micro-ondes 
Le chauffage aux micro-ondes est employé en remplacement d’une agitation mécanique et/ou d’un 
chauffage sur plaque chauffante. Il permet d’améliorer l’extraction de l’arsenic. Le système 
micro-ondes utilisé (Ultra Wave, Milestone, type « fermé », Figure 19) est réglable uniquement en 
température. Cependant, la plupart des publications font référence à des réglages en puissance qui 
n’ont donc pu être appliquées pour ces expériences puisqu’aucune abaque ne fait la correspondance 
Puissance-Température. 

 

Figure 19 : Micro-ondes (type « fermé ») utilisé pour l'extraction des espèces d'arsenic des phases réceptrices ferrihydrite 
(Ultra Wave, Milestone) 
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Un test préliminaire en laboratoire a permis de déterminer que moins de 1 % de l’AsIII était converti 
en AsV après passage au micro-ondes d’étalons en matrice EUP (non acidifiés car l’acidification ne 
permet pas la conservation de la spéciation) à 75°C. La spéciation étant conservée à cette 
température de chauffage, deux températures de chauffe ont été testées sur un programme de 8 
min dans ces plans de criblage : 40 et 75°C. 

3.1.2.2. Récapitulatif du protocole 

 

Figure 20 : Récapitulatif du protocole utilisé pour les plans de criblage visant à déterminer les paramètres influant sur 
l’extraction de l’AsIII et de l’AsV d’une phase réceptrice de type ferrihydrite 

3.1.2.3. Premier plan de criblage : Extractant – Tampon Oxalate 

Le plan de criblage a été déterminé à l’aide du logiciel NemrodW via une matrice d’Hadamard.  

Les quatre facteurs retenus sont la concentration en extractant (X1), la température du micro-ondes 
(X2), la purge (X3), et l’ajout d’un agent réducteur (X4). Le plan de criblage comporte ainsi 8 
expériences (Tableau 7). 

Tableau 7 : Matrice des conditions expérimentales des expériences du plan de criblage spécifique au tampon oxalate 

N° Exp [Extractant] (M) (X1) Température (°C) (X2) Purge (X3) Réducteur (X4) 
1 0.3 40 Sans Ac. Ascorbique 0.1 M 
2 0.3 75 Sans Ac. Ascorbique 0.1 M 
3 0.3 75 Avec Sans 
4 0.3 40 Avec Sans 
5 0.1 75 Sans Sans 
6 0.1 40 Sans Sans 
7 0.1 40 Avec Ac. Ascorbique 0.1 M 
8 0.1 75 Avec Ac. Ascorbique 0.1 M 

Le modèle généré par ce type de plan est un modèle additif (Équation 11). 
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 Équation 11 

où Y représente la réponse, bi les coefficients et Xi les facteurs étudiés. L’exploitation de ce plan 
donne accès aux coefficients bi, qui correspondent aux poids des facteurs Xi. 

Chaque facteur est codé afin que la valeur minimale déterminée précédemment corresponde à 
X = -1 : 

- [Extractant] = 0.1 M, 
- Température = 40°C, 
- Purge = Sans, 
- Réducteur = Sans. 

La valeur maximale correspond à X = +1 : 

- [Extractant] = 0.3 M, 
- Température = 75°C, 
- Purge = Avec, 
- Réducteur = Ac. Ascorbique 0.1 M. 

Ce codage permet : (i) d’attribuer le même poids à l’ensemble des facteurs pour les comparer ; (ii) 
d’obtenir la matrice suivante en variables codées du plan de criblage spécifique au tampon 
oxalate (Tableau 8). 

Tableau 8 : Matrice en variables codées du plan de criblage spécifique au tampon oxalate 

N° Exp [Extractant] (X1) Température (X2) Purge (X3) Réducteur (X4) 
1 1 -1 -1 1 
2 1 1 -1 1 
3 1 1 1 -1 
4 1 -1 1 -1 
5 -1 1 -1 -1 
6 -1 -1 -1 -1 
7 -1 -1 1 1 
8 -1 1 1 1 

3.1.2.4. Second plan de criblage : Extractant – H3PO4 et NH4H2PO4 

Le plan de criblage a été déterminé à l’aide du logiciel NemrodW via une matrice d’Hadamard.  

Les cinq facteurs retenus sont la concentration en extractant (X1), la température du micro-ondes 
(X2), la purge (X3), la nature de l’extractant (X4) et l’ajout d’un agent réducteur (X5).  

Le plan de criblage simulé comporte ainsi 8 expériences (Tableau 9). 
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Tableau 9: Matrice des conditions expérimentales des expériences du plan de criblage pour les extractants H3PO4 et 
NH4H2PO4 

N° Exp [Extractant] (X1) Température (°C) (X2) Purge (X3) Extractant (X4) Réducteur (X5) 
1 0.5 40 Sans H3PO4 Sans 
2 0.5 75 Avec H3PO4 Sans 
3 0.5 75 Avec H3PO4 Sans 
4 0.1 75 Sans H3PO4 Ac Oxalique 0.1 M 
5 0.1 40 Sans NH4H2PO4 Sans 
6 0.1 75 Avec NH4H2PO4 Sans 
7 0.5 40 Avec NH4H2PO4 Ac Oxalique 0.1 M 
8 0.5 75 Sans NH4H2PO4 Ac. Ascorbique 0.1 M 

Le modèle généré par ce type de plan est un modèle additif (Équation 12). 

 Équation 12 

où Y représente la réponse, bia les coefficients et Xia les facteurs étudiés pour les facteurs X1 à X4 et 
b5a et b5b les coefficients et X5a et X5b les facteurs étudiées pour le facteur X5. L’exploitation de ce plan 
nous donne accès aux coefficients bi, qui correspondent aux poids des facteurs Xi. 

Les quatre premiers facteurs (X1, X2, X3, X4) ne possèdent que deux niveaux. Ces facteurs sont codés 
afin que la valeur minimale déterminée précédemment corresponde à X = 0 : 

- [Extractant] = 0.1 M, 
- Température = 40°C, 
- Purge = Sans, 
- Extractant = NH4H2PO4, 
- Réducteur = Sans. 

La valeur maximale correspond à X = 1 : 

- [Extractant] = 0.5 M, 
- Température = 75°C, 
- Purge = Avec, 
- Extractant = H3PO4. 

Le facteur X5 possède trois niveaux qui sont donc codés X = 0 (Réducteur = Sans), X = 1 
(Réducteur = Ac. Ascorbique 0.1 M) ou X = 2 (Réducteur = Ac Oxalique 0.1 M). 

Ce codage permet d’obtenir la matrice suivante en variables codées du plan de criblage pour les 
extractants H3PO4 et NH4H2PO4 (Tableau 10). 
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Tableau 10: Matrice en variables codées du plan de criblage pour les extractants H3PO4 et NH4H2PO4 

N° Exp [Extractant] (M) (X1) Température (X2) Purge (X3) Extractant (X4) Réducteur (X5) 
1 0 1 1 0 0 
2 0 0 1 1 1 
3 0 1 0 1 2 
4 0 0 0 0 0 
5 1 0 0 1 0 
6 1 1 0 0 1 
7 1 0 1 0 2 
8 1 1 1 1 0 

 Dopage des phases réceptrices 3.1.3.

La totalité du matériel utilisé (sauf les tubes de 15 et 50 mL à usage unique en polypropylène (PP), 
Sarstedt®) pour la mesure de l’arsenic est préalablement lavé selon le protocole suivant : 48 h dans 
un bain d’HNO3 10 % puis rincé 3 fois à l’eau déminéralisée, puis 3 fois à l’EUP. 

Tout d’abord, des phases réceptrices ont été dopées en triplicat avec 5 ng d’AsIII et 15 ng d’AsV seuls 
ou en mélange. Les quantités d’arsenic dopées sur les phases réceptrices ainsi que le ratio des 
concentrations entre l’AsIII et l’AsV ont été choisis pour être représentatifs des masses captées par 
des DGT-FH exposées lors des opérations de gestion sédimentaires sur le Rhône en 2016 (Chapitre 
V). Ces masses sont typiques de celles qui pourraient être fixées sur une phase réceptrice d’une 
DGT-FH exposée sur une durée de 7 à 15 jours dans une rivière peu ou pas contaminée en arsenic 
(concentrations en arsenic total dissous de l’ordre de 1 μg.L-1). La quantité d’AsV est majoritaire 
comme dans la plupart des cours d’eau. La quantité d’AsIII est assez faible pour être représentative 
des eaux de surface peu contaminées mais assez élevée pour pouvoir être analysée et quantifiée de 
façon fiable (= 10 x LQ, si la totalité de l’AsIII est extraite de la phase réceptrice).  

Deux triplicats ont donc été dopés avec une seule espèce d’arsenic afin d’obtenir des informations 
sur l’interconversion entre espèces, principalement l’oxydation de l’AsIII en AsV.  

 Elution des phases réceptrices 3.1.4.

Les phases réceptrices dopées ont été placées dans des tubes en verre de 15 mL (Pyrex tube, Corning 
Incorporated®) à l’aide d’une pince en plastique. Ensuite, 1 mL de la solution extractante a été ajouté 
à l’aide d’une micropipette (Finnpipette®). Les tubes ont été fermés à l’aide d’un bouchon en Téflon® 
puis placés dans le micro-ondes. 

Une fois le programme terminé et le micro-ondes refroidi (T < 35°C), les échantillons ont été filtrés à 
l’aide d’une seringue en PP (SOFT-JECT®, VWR®) et d’un filtre PVDF 0.2 μm (Rotilabo®, Roth®) dans 
un vial en verre adapté à l’HPLC (SUPELCO®, Sigma-Aldrich®). 

 Analyse de l’arsenic par HPLC-ICP-MS 3.1.5.

Les analyses de spéciation de l’arsenic dans les éluats de phases réceptrices sont réalisées par 
chromatographie liquide haute performance couplée à la spectrométrie de masse avec plasma à 
couplage inductif (HPLC-ICP-MS, Phase mobile : Tampon hydrogéno/dihydrogénophosphate 
d’ammonium 25 mM + 2.5 % acétonitrile ; débit : 1.5 mL.min-1 ; colonne : Hamilton® PRPX-100, 15 
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cm, diamètre interne 4.6 mm, diamètre des particules 10 μm ; HPLC : 1100 Series HPLC, Agilent® ; 
ICP-MS : X Series II, Thermo Electron®) en accord avec la norme française NF XP T90-140(AFNOR 
2013) (Figure 21). Les espèces inorganiques de l’arsenic sont séparées par chromatographie 
d’échange d’ions. Les espèces de l’arsenic passent ensuite dans l’ICP-MS où elles sont ionisées l’aide 
d’un plasma induit à haute fréquence avant d’être quantifiés à l’aide d’un quadripôle qui sépare les 
ions en fonction de leur rapport masse/charge (m/z) en vue de leur détection et de leur 
quantification grâce à un étalonnage externe.  

 

Figure 21 : Schéma du couplage HPLC-ICP-MS d’après Delafiori et al. (2016) 

Les LQ pour AsIII et AsV sont égales à 0.5 μg.L-1. La justesse de l’analyse est confirmée par l’analyse 
simultanée d’autocontrôles préparés au laboratoire à partir de standards certifiés (SPEX CertiPrep®). 

3.2. Développement d’une méthode permettant l’extraction et le 
dosage simultané des espèces du mercure partir d’une seule 
phase réceptrice DGT 

 Objectif 3.2.1.

L’expérimentation mise en place a pour objectif de développer une méthode reproductible 
d’extraction et d’analyse des espèces du mercure préalablement piégées sur une phase réceptrice 
3M permettant de quantifier simultanément le mercure inorganique HgII et le méthylmercure MeHg 
à des concentrations similaires à celles retrouvées naturellement dans l’environnement. En effet, la 
méthode du laboratoire de chimie des milieux aquatiques dans sa configuration actuelle ne permet 
pas d’évaluer simultanément les concentrations en mercure inorganique et en méthylmercure 
préalablement piégées sur la phase réceptrice de la DGT. Pour évaluer simultanément les deux 
concentrations, l’approche mise en œuvre consiste en l’utilisation de la double dilution isotopique 
associée à une analyse par chromatographie en phase gazeuse couplée à spectrométrie de masse 
avec plasma à couplage inductif (DDI-GC-ICP-MS) qui repose sur la modification simultanée de deux 
rapports isotopiques via deux dopages (201MeHg et 199Hg) réalisés sur un échantillon. 
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 Dopage des phases réceptrices 3.2.2.

La totalité du matériel utilisé (sauf les tubes de 15 et 50 mL à usage unique en polypropylène (PP), 
Sarstedt®) pour la mesure du mercure est préalablement lavé selon le protocole suivant : 48 h dans 
un bain d’HNO3 10 % puis 48 h dans un bain d’HCl 10 %, puis rincé 3 fois à l’eau déminéralisée, puis 3 
fois à l’eau ultra-pure (EUP, Elga®). 

Tout d’abord, dix phases réceptrices ont été dopées avec 1 ng d’HgII et 0.1 ng de MeHg. Les quantités 
de mercure dopées sur les phases réceptrices sont représentatives des masses captées par des 
DGT-3M exposées lors des campagnes terrain sur la Deûle (Chapitre VI). Ces masses sont typiques de 
celles qui pourraient être fixées sur une phase réceptrice d’une DGT-3M exposée sur une durée de 7 
à 15 jours dans des rivières françaises avec des concentrations en mercure de l’ordre de dizaine de 
ng.L-1 en supposant que la diffusion des deux espèces se fait de façon quasiment similaire. La 
quantité d’HgII est majoritaire comme dans la plupart des cours d’eau. La quantité de MeHg est assez 
faible pour être représentative des eaux de surface peu contaminées mais assez élevée pour pouvoir 
être analysée et quantifiée de façon fiable. Ainsi, le ratio entre la quantité de MeHg (0.1 ng) et celle 
d’Hg total (1.1 ng) est supérieur aux pourcentages de méthylmercure qui peuvent être retrouvés en 
milieu naturel et équivalent aux pourcentages maximaux retrouvés dans des conditions anoxiques 
favorisant la méthylation (1-10 %). 

Les phases réceptrices ont été dopées avec des quantités appropriés d’un standard d’HgII enrichi 
avec l’isotope 199 et d’un standard de MeHg enrichi avec l’isotope 201 dans un tube à élution de 
5 mL en PP (Dutscher®) préalablement annoté et contenant 0.5 mL d’EUP (Elga®). Les quantités de 
standard à ajouter sont calculées à partir de la quantité de mercure et de méthylmercure dopées sur 
les phases réceptrices afin de modifier significativement les ratios isotopiques entre le 201MeHg et le 
202MeHg (Rnaturel = 0.44 ; Rmodifié ~1) et entre le 199HgII et le 202HgII (Rnaturel = 0.56 ; Rmodifié ~1) (Figure 22). 
Les tubes contenant les phases réceptrices sont laissés au repos durant 1 à 2 h avant élution. 

 

Figure 22 : Schéma représentant la modification des ratios isotopiques de l’échantillon suite au dopage de l’échantillon 
naturel avec deux standards enrichis 
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 Elution des phases réceptrices 3.2.3.

Les phases réceptrices sont ensuite récupérées puis placées à nouveau dans des tubes à élution de 
5 mL en PP (Dutscher®) préalablement annotés (codification identique à celle du piston). Ensuite, 
4 mL d’une solution de Thiourée à 1.3 mM dans HCl 0.1 M sont introduits dans chacun des tubes. Les 
tubes sont placés sur un agitateur orbital digital (SK-0330-PRO, Dutscher®) durant une nuit.  

 Dérivation des espèces du mercure 3.2.4.

Ensuite, 3 mL de l’échantillon sont récupérés puis introduits dans des flacons en verre ambré 
borosilicaté de 40 mL (Wheaton®, Dutscher®) dans lesquels sont ajoutés 5 mL de tampon acétate 
1 M (CH3COONa, Suprapur®, Merck® et CH3COOH, Suprapur®, Merck®). Le pH est ensuite vérifié 
(pH = 3.9) afin d’obtenir un rendement optimum de l’étape de dérivation des espèces du mercure. 
Enfin, sont ajoutés 300 μL d’isooctane (LiChrosolv®, Merck®) puis 500 μL de tétra-n-propylborate de 
sodium (NaBPr4, 1 % m /v, Sigma-Aldrich®). Les échantillons sont ensuite agités énergiquement à la 
main afin de maximiser le passage des espèces du mercure propylées de la phase aqueuse vers la 
phase organique et ainsi le rendement de l’extraction liquide-liquide. Enfin, la phase organique 
surnageante est récupérée (~200 μL) et introduite dans un vial ambré (VWR®) avec insert (VWR®). 

 Analyse par DDI-GC-ICP-MS 3.2.5.

L’analyse est ensuite réalisée par double dilution isotopique et chromatographie en phase gazeuse 
couplée à la spectrométrie de masse avec plasma à couplage inductif (DDI-GC-ICP-MS ; colonne : 
Restek® MXT-1, 30 m ; GC : TRACE GC Ultra, Thermo Electron® ; ICP-MS : X Series II, Thermo 
Electron®) (Paragraphe 2.2.1.2). Sa justesse est confirmée par l’analyse simultanée d’autocontrôles 
préparés au laboratoire à partir de standards certifiés (Alfa-Aesar®). L’analyse de blancs permet de 
contrôler le bruit de fond analytique et les éventuelles contaminations survenues lors de l’analyse. 

Les chromatogrammes obtenus permettent, grâce à l’intégration des pics chromatographiques, de 

déterminer quatre ratios isotopiques pour le Hg2+ et le CH3Hg+ : , ,  et  

(Figure 23). 
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Figure 23 : Exemple de chromatogramme obtenu suite à l’analyse d’un échantillon au dopage de celui-ci avec deux 
standards enrichis 

 Calcul des masses de Hg2+ et de CH3Hg+ piégées sur la phase 3.2.6.
réceptrice 

Dans le cas de la double dilution isotopique, le calcul des quantités de Hg2+ et de CH3Hg+ est plus 
complexe que lors de la dilution isotopique simple puisqu’il est nécessaire de prendre en compte 
l’interconversion entre les deux espèces (i.e. la méthylation de Hg2+ en CH3Hg+ et la déméthylation de 
CH3Hg+ en Hg2+) via l’estimation des constantes de méthylation α et de déméthylation β (Équation 
13). 

 Équation 13 

De plus, le standard d’Hg2+ enrichi avec l’isotope 199 contient une faible quantité de CH3Hg+ et 
également une faible quantité des autres isotopes du mercure qu’il convient de corriger. Il en est de 
même pour le standard de CH3Hg+ enrichi avec l’isotope 201. 

Les calculs détaillés permettant d’obtenir les quantités de Hg2+ et de CH3Hg+ sont détaillé en 
Annexe 2. 

4. Stratégie d’échantillonnage mise en œuvre pour évaluer la capacité 
des DGT à intégrer la variabilité spatio-temporelle des métaux 
dissous et de la spéciation du mercure et de l’arsenic  

4.1. Exposition des DGT sur le terrain 

Le montage des DGT est réalisé au fur et à mesure des besoins pour les expositions sur le terrain. 
Pour chaque série de montage, des DGT supplémentaires qui ne sont pas exposées sur le terrain sont 
préparées (blancs DGT). Elles restent au réfrigérateur à 4°C et sont démontées, éluées et analysées 
en même temps que les DGT exposées sur le terrain. Elles servent ainsi de contrôle sur la qualité de 
la confection des DGT en laboratoire et permettent de déterminer les quantités de contaminants 
inorganiques présents dans les DGT avant exposition (i.e. le niveau des blancs). 

Les DGT sont exposées à minima en triplicat afin d’augmenter la fiabilité et la robustes des données. 
Une codification a été mise en place afin d’assurer la traçabilité des DGT (Annexe 3). 
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Avant leur déploiement sur le terrain, les sacs zippés contenant les DGT sont placés dans une glacière 
avec des pains de glace. Sur le terrain, l’opérateur porte des gants pour toutes les étapes de 
manipulation des DGT. L’opérateur évite tout contact avec la membrane des DGT et privilégie le 
contact avec le piston. Les DGT sont sorties des sacs zippés en PE et placées sur le dispositif 
d’exposition qui varie en fonction du site :  

- Cagettes et portoirs en plastique, fixés à la berge au moyen de cordes et lestés, utilisés 
classiquement au LAMA et dans le cadre de cette thèse sur le Rhône et la Deûle (Figure 24a 
et b) ; 

- Dispositif en plexiglass, fabriqué sur place au Chili en l’absence de cagettes, adapté au 
nombre de DGT déployées sur chaque site du bassin versant du Lac Rapel (n = 18) (Figure 
24c) ; 

- Portoirs accrochés sur une corde adaptée au déploiement des DGT en milieu lacustre avec 
une bouée accrochée en surface et un lest en profondeur pour assurer la verticalité et la 
position du système, utilisé sur le lac Rapel dans le cadre de cette thèse (Figure 24d) ; 

- Flacon percés en polyéthylène compatibles avec les systèmes d’accroche des « canister » 
utilisés pour l’exposition des POCIS, plus facilement adaptables en cas de changements 
rapides de hauteurs d’eau dans la rivière que les cagettes et donc déployés sur le Gier dans 
le cadre de cette thèse (Figure 24e et f). 

Grâce à ces systèmes d’exposition, dans la mesure du possible, les DGT sont positionnées parallèle au 
courant. La date et l’heure de déploiement seront rigoureusement relevées. La température de l’eau 
est enregistrée en continu (une mesure toutes les 5 min) à l’aide d’un capteur (Tiny Tag, Aquatic 2) 
durant le déploiement des DGT lorsque cela est réalisable. Après quelques jours à quelques semaines 
d’exposition, les DGT sont récupérées en notant la date et l’heure de leur retrait de l’eau. Celles-ci 
sont rincées avec l’eau du site dans un récipient type « seau » afin d’éliminer tout excès de 
particules, biofouling ou tout corps étranger. Les DGT sont ensuite introduites dans des sacs en PE 
puis placées dans une glacière avec des pains de glace avant leur retour au laboratoire. Si les DGT 
sont très souillées, elles sont de nouveau nettoyées au laboratoire à l’aide d’EUP puis sont placées 
directement dans le réfrigérateur à 4°C avant démontage et élution/dosage. 
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(a) 

 

(c) 

 

(e) 

 

(b) 

 

(d) 

 

(f) 

 

Figure 24 : Dispositifs d’exposition des DGT utilisés pour les différents sites étudiés : (a) et (b) cagette en plastique et 
portoirs mis en place lors des opérations de gestion sédimentaire sur le Rhône et sur la Deûle ; (c) dispositif en plexiglass 
mis en place sur les rivières du Chili ; (d) portoirs accrochés sur une corde mis en place sur le lac Rapel au Chili ; (e) et (f) 

flacons percés en polyéthylène (HDPE) mis en place sur le site du Gier 

4.2. Intégration de la dynamique temporelle de la spéciation de 
l’arsenic dissous à large échelle spatiale lors d’un évènement 
hydrosédimentaire majeur d’une durée de quelques jours  

 Objectifs 4.2.1.

L’objectif de cette étude est d’évaluer la pertinence des DGT pour intégrer des pics de 
contaminations transitoires, notamment d’arsenic labile, et des changements de spéciation, à large 
échelle spatiale, lors d’un évènement hydrosédimentaire majeur d’une durée de quelques jours. 
Cette pertinence a été évaluée via la comparaison de mesures ponctuelles et intégratives dans l’eau.  

 Zone d’étude 4.2.2.

Cette étude porte sur le bassin versant du Rhône (95 590 km²), l’un des plus grands fleuves de France 
et d’Europe (longueur = 812 km ; débit moyen à l’embouchure = 1690 m3.s-1). Du Lac Léman à la mer 
Méditerranée, ce fleuve est équipé de nombreuses infrastructures (écluses, barrages, centrales 
hydroélectriques, centrales nucléaires) qui rendent sa gestion complexe. L’Arve est un affluent 
torrentiel du Rhône dont la confluence avec celui-ci est située à Genève en amont des barrages 
suisses de Verbois et Chancy Pougny (Figure 25). En raison des quantités importantes de MES 
transportés par cet affluent, le comblement moyen annuel de ces barrages est estimé à 0.5 millions 
de m3. Ce comblement engendre des risques d’inondations pour la ville de Genève. Afin de transférer 
les sédiments accumulés vers l’aval, les opérationnels mènent de façon régulière des opérations de 
gestion sédimentaires (Figure 26). Ces opérations permettent d’évacuer les sédiments stockés dans 
les réservoirs vers l’aval via l’ouverture totale ou partielle des vannes de fond des barrages. Elles sont 
menées depuis 1942, année de construction du barrage de Verbois, à un rythme triennal en 
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moyenne. Ainsi, la stratégie d’échantillonnage mise en place a été construite autour des opérations 
de gestion sédimentaire programmées en mai 2016. 

 

Figure 25 : Site d’étude sur le Haut-Rhône (France), du lac Léman à la ville de Lyon et position des trois sites 
d’échantillonnage sur le Rhône (Pougny, Seyssel et Jons) 

(a)

 

(b) 

 

(c) 

 
Figure 26 : Photos des opérations de gestion sédimentaires menées sur le Rhône : (a) barrage de Verbois ; (b) et (c) 

barrage de Génissiat 

 Stratégie d’échantillonnage 4.2.3.

Les opérations de gestion sédimentaires se sont déroulées sur une période de 12 jours entre le 20 et 
le 31 mai 2016. Notre stratégie d’échantillonnage s’est déroulée sur une période un peu plus longue 
permettant de distinguer 3 périodes (7 jours avant les opérations de gestion sédimentaires, 14 jours 
centrés sur les opérations de gestion sédimentaire et 13 jours après ces opérations) pour établir un 
état initial, mesurer les changements durant l’évènement et identifier un retour à l’état initial (Figure 
28). 

Trois stations sur le Rhône ont été suivies durant cette campagne à Pougny, Seyssel et Jons 
respectivement localisés 10, 45 et 160 km en aval du barrage de Verbois (Figure 25 et Figure 27). 
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(a) 
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(e) 

 
(b) 

 

(d) 
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Figure 27 : Photos des trois sites d’échantillonnage sur le Rhône : (a et b) Pougny, (c et d) Seyssel et (e et f) Jons ; les 

flèches et les ronds rouges indiquent sur chaque image le lieu d’exposition des DGT 

Des échantillons ponctuels d’eau ont été prélevés à chaque station 14 fois durant la totalité de la 
campagne (3 échantillons avant l’évènement, 6 pendant et 5 après l’évènement ; Figure 28). La phase 
dissoute a uniquement été analysée sur ces échantillons d’eau. 

Quatre types de DGT (DGT-CH pour les métaux cationiques, DGT-FH pour l’arsenic, DGT-3M pour le 
mercure et le méthylmercure et DGT-3M* pour les arsénites) ont été déployés en triplicat sur chacun 
des sites d’échantillonnage pour chacune des périodes étudiées. 

Figure 28 : Représentation schématique de la stratégie d’échantillonnage mise en place à Pougny, Seyssel et Jons entre le 
12 mai et le 14 juin 2016 

En parallèle, les paramètres suivant ont été mesurés sur le terrain : pH, conductivité, turbidité, 
% O2(d) ; et en laboratoire : concentration en MES, concentrations en anions et cations majeurs (Cl-, 
SO4

2-, NO2
-, NO3

-, PO4
3-, Mg2+, Na+, K+, Ca2+, NH4

+) et concentration en carbone organique dissous. 
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4.3. Intégration de la dynamique temporelle de la spéciation du 
mercure dissous à l’échelle journalière  

 Objectifs 4.3.1.

L’objectif de cette étude est d’évaluer la pertinence des DGT pour intégrer les variations temporelles 
des concentrations mercure et méthylmercure à une échelle temporelle courte, i.e. l’échelle 
jour/nuit, en lien avec le trafic fluvial. Cette pertinence a été évaluée via la comparaison de mesures 
ponctuelles et intégratives dans l’eau. 

 Zone d’étude 4.3.2.

Cette étude porte sur le bassin versant de la Deûle (1071 km²), un affluent de la Lys et sous-affluent 
de l’Escaut très impacté par les activités métallurgiques de fonderie (longueur = 60 km ; débit moyen 
à sa confluence = 8 m3.s-1). Le site d’échantillonnage est situé à Auby, quelques centaines de mètres 
en aval d’une fonderie de minerai de zinc (Nyrstar), d’une usine métallurgique (VM Building 
Solutions, ex-Umicore) et 5 km en amont de l’ancienne usine métallurgique MetalEurop qui était 
implantée jusqu’en 2003 en rive gauche de la Deûle sur la commune de Noyelles-Godault (Figure 29 
et Figure 30). Ce site industriel est très connu en raison des pollutions qu’il a pu engendrer par le 
passé et qui sont encore visibles aujourd’hui. En effet, les sols, les sédiments et les eaux de ce bassin 
versant sont notamment très contaminés en Cd, Cu, Pb, Zn et Hg (Kadlecová et al. 2012). 
La Deûle est une rivière en partie canalisée et est équipée de nombreuses écluses pour faciliter la 
navigation fluviale. Ce passage de péniches engendre une importante remobilisation des particules 
en raison d’une faible profondeur de lit et de la finesse de ces particules. Ces remobilisations ont lieu 
au cours de la journée en présence de trafic et les particules sédimentent à nouveau au cours de la 
nuit. De précédentes études de la contamination métallique par voltamétrie ont montré que cette 
remobilisation de particules était responsable d’une augmentation des concentrations en Pb et Zn 
électrolabiles dans la colonne d’eau (Superville et al. 2014). Ainsi, des variations jour/nuit des 
concentrations en Pb et Zn électrolabiles ont été mises en évidence dans ce milieu. De plus, d’autres 
études ont montré une forte contamination des sédiments de la Deûle par le mercure via des 
carottages sédimentaires (Kadlecová et al. 2012, Daye et al. 2015, Ouddane et al. 2015). Ainsi, la 
stratégie d’échantillonnage mise en œuvre sur ce bassin versant a été construite autour d’un 
échantillonnage ponctuel à un pas de temps resserré sur des périodes avec et sans trafic fluvial. 
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Figure 29 : Carte du site d’étude (représenté par une étoile bleue) situé en aval de l’usine VM Building Solutions 
(ex-Umicore)  et en amont de l’ancien site de MetalEurop actuellement en remédiation par Suez 

   
Figure 30 : Photos du site d’échantillonnage sur la Deûle ; à gauche, l’amont de la rivière par rapport au site 

d’échantillonnage et à droite l’aval de la rivière ; la flèche et les ellipses rouges indiquent sur chaque image le lieu 
d’exposition des DGT 

 Stratégie d’échantillonnage 4.3.3.

Le suivi des concentrations en contaminants inorganiques sur la Deûle a été réalisé sur une période 
de 2 semaines (Figure 31). Une période sans trafic fluvial a d’abord été suivie durant les 5 premiers 
jours de la première semaine car des travaux sur l’écluse en aval empêchaient la navigation. Les 
prélèvements ponctuels d’eau de surface, depuis la berge, à l’aide d’une cane de prélèvement, ont 
été répartis comme suit : 70 échantillons sur la première semaine et 1 échantillon sur la deuxième 
semaine. Durant la première semaine, la fréquence d’échantillonnage était très élevée avec 10 
échantillons par 24 h. Les phases dissoute et particulaire ont été analysées séparément sur ces 
échantillons d’eau. 

Deux types de DGT (DGT-CH pour les métaux cationiques et DGT-3M pour le mercure et le 
méthylmercure) ont été déployés en quintuplicats sur 3 périodes distinctes : 1 quintiplucat la 
première semaine, un autre la deuxième semaine et un dernier sur les deux semaines.  
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Figure 31 : Représentation schématique de la stratégie d’échantillonnage mise en place à Auby entre le 6 et le 20 juillet 

2017 pour mesurer les variations temporelles journalières et diurnes 

En parallèle, les paramètres suivant ont été mesurés sur le terrain : pH, conductivité, % O2(d) ; et en 
laboratoire : concentration en MES, concentration en ammonium (NH4

+) et en sulfates (SO4
2) et 

concentration en carbone organique dissous. 

4.4. Intégration de la dynamique temporelle de la spéciation du 
mercure dissous à l’échelle saisonnière 

 Objectifs 4.4.1.

L’objectif de cette étude est d’évaluer la pertinence des DGT pour intégrer les variations temporelles 
des concentrations mercure à une échelle temporelle longue, i.e. l’échelle de l’année, en lien avec 
l’alternance des saisons et des conditions hydrologiques. Cette pertinence est évaluée via la 
comparaison de mesures ponctuelles et intégratives dans l’eau. 

 Zone d’étude 4.4.2.

Cette étude porte sur le bassin versant du Gier (406 km²), un affluent du Rhône (longueur = 40 km ; 
débit moyen à sa confluence = 3.16 m3.s-1) (Figure 32). Le site d’échantillonnage est situé à Givors, 
quelques centaines de mètres en amont de la confluence du Gier et du Rhône (Figure 33). Le Gier est 
soumis à de fortes variations de débit en fonction des saisons. En effet, son débit moyen au mois 
d’août est de 1.14 m3.s-1 tandis que le débit maximum enregistré le 2 décembre 2003 est égal à 
338 m3.s-1. Son bassin versant est soumis à des pressions anthropiques importantes de la part de 
l’agriculture (53 % de la surface du bassin) et des aires urbaines et industrielles (11 % de la surface du 
bassin).  
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Figure 32 : Carte du site d’étude (représenté par une étoile bleue) sur le bassin versant du Gier, situé en amont de la ville 
de Givors et de la confluence avec le Rhône 

Figure 33 : Photos du site d’échantillonnage sur le Gier ; les ellipses rouges indiquent sur chaque image le lieu 
d’exposition des DGT 

 Stratégie d’échantillonnage 4.4.3.

Le suivi des concentrations en contaminants inorganiques sur le Gier a été réalisé sur une période 
d’un an (Figure 34). Les prélèvements ponctuels ont été réalisés tous les 15 jours en moyenne, 
représentant 27 échantillons sur l’année complète.  

Les DGT-3M pour le mercure et le méthylmercure ont été déployés en triplicats. Les triplicats ont été 
exposés sur une durée moyenne de 15 jours tout au long de l’année représentant au total 26 
triplicats sur l’année complète.  

Des pièges à particules ont été exposés sur site en parallèle et relevés toutes les 4 semaines pour 
étudier le mercure particulaire. 
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Figure 34 : Représentation schématique de la stratégie d’échantillonnage mise en place à Givors entre le 24 mai 2017 et 

le 28 mai 2018 

En parallèle, les paramètres suivant ont été mesurés sur le terrain : pH, conductivité, % O2(d) ; et en 
laboratoire : concentration en MES, concentrations en anions et cations majeurs (Cl-, SO4

2-, NO2
-, 

NO3
-, PO4

3-, Mg2+, Na+, K+, Ca2+, NH4
+) et concentration en carbone organique dissous. 

4.5. Application de l’outil DGT pour l’évaluation spatiale des 
concentrations en As et Hg d’un réservoir artificiel au Chili  

 Objectifs 4.5.1.

Les objectifs de cette étude sont d’évaluer la pertinence des DGT pour : (i) mesurer le mercure et 
spéciation dans un lac artificiel ou des conditions anoxiques sont suspectées en amont du barrage du 
lac Rapel (Chili) ; (ii) intégrer les variations spatiales de contaminations en contaminants inorganiques 
entre les différents affluents du lac mais également au sein de la colonne d’eau via des expositions à 
différentes profondeurs du lac.  

 Zone d’étude 4.5.2.

Le site d’étude se situe sur le bassin versant du Lago Rapel au Chili, 150 km au sud de Santiago. Ce lac 
artificiel d’une capacité de 700 millions de m3 a été créé suite à la construction de la centrale 
électrique de Rapel en 1968. Il est alimenté principalement par le Río Cachapoal et le Río Tinguiririca 
et donne, à son tour, naissance au Río Rapel (Figure 35). La présence de mines en amont sur certains 
affluents (Río Cachapoal et Estero Caren plus particulièrement) du Lago Rapel représente une 
probable source de contaminations inorganiques et en particulier de mercure de longue date sur ce 
bassin versant. Ce lac représente en lui-même une confluence entre son bras est (E) et son bras sud 
(S). De ce fait et de par la diversité des affluents du Lago Rapel, ce bassin versant présente des 
gradients de contaminations importants et un terrain propice à la méthylation potentielle du 
mercure rendant ce site intéressant pour l’étude des variations spatiales des contaminations et de la 
spéciation de ces contaminants, en particulier pour le mercure. Ainsi, la stratégie d’échantillonnage 
mise en œuvre a été déployée sur l’ensemble du bassin versant sur une courte période (5 jours). 
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Figure 35 : Site d’étude sur le bassin versant du Lago Rapel (Chili) et position des dix sites d’échantillonnage  

 Stratégie d’échantillonnage 4.5.3.

Le suivi des concentrations en contaminants inorganiques sur le bassin versant du Lago Rapel a été 
réalisé sur une période de 5 jours (Figure 36). 

 
Figure 36 : Représentation schématique de la stratégie d’échantillonnage mise en place sur le bassin versant du Lago 

Rapel entre le 13 et le 17 mars 2017 

Dix stations sur ce bassin versant ont été suivies durant cette campagne : 6 affluents du Lago Rappel 
(Estero Las Cadenas, Río Tinguiririca, Río Cachapoal, Estero Quilicura, Estero Las Palmas et Estero 
Caren), la rivière en aval du barrage (Río Rapel) et trois points d’échantillonnage sur le Lago Rapel lui-
même (Lago Rapel – NO, Lago Rapel – E, Lago Rapel – S) (Figure 37). 
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(a)

 

(b) 

 

(c) 

 

Figure 37 : Photos de trois sites d’échantillonnage sur le bassin versant du Lac Rapel : (a) Lago Rapel – NO, (b) et (c) Estero 
Quilicura ; la flèche et les ellipses rouges indiquent sur chaque image le lieu d’exposition des DGT 

Des échantillons ponctuels d’eau ont été prélevés à 3 reprises (1er, 3ème et 5ème jour) sur les affluents 
et le Río Rapel et à 2 reprises (2ème et 4ème jour) aux trois points de prélèvements positionnés sur le 
Lago Rapel. Les phases dissoute et particulaire ont été analysées séparément sur ces échantillons 
d’eau. 

Trois types de DGT (DGT-CH pour les métaux cationiques, DGT-FH pour l’arsenic et DGT-3M pour le 
mercure et le méthylmercure) ont été déployés en triplicat sur chacun des sites d’échantillonnage. 
Pour les affluents et le Río Rapel, les premiers triplicats ont été déployés entre le 1er et le 3ème jour 
tandis que des deuxièmes triplicats ont été déployés entre le 3ème et le 5ème jour. Pour les 3 points 
d’échantillonnage sur le lac Rapel, les triplicats ont été déployés entre le 2ème et le 4ème jour de la 
campagne terrain.  

Au point le plus aval sur le lac Rapel, les DGT ont été exposées à trois profondeurs différentes afin 
d’étudier les variations spatiales de contaminations au sein de la colonne d’eau. 

En parallèle, les paramètres suivant ont été mesurés sur le terrain : pH, conductivité, % O2(d) ; et en 
laboratoire : concentrations en anions majeurs (Cl-, SO4

2-, NO2
-, NO3

-, PO4
3-) et concentration en 

carbone organique dissous. 

5. Prélèvements des eaux et analyse des anions et cations majeurs, du 
carbone organique dissous et des contaminants inorganiques dans 
les fractions dissoute et particulaire 

5.1. Mesures de terrain 

Lors de chaque prélèvement d’échantillon sur le terrain, la température, le pH, la conductivité, et 
l’oxygène dissous sont mesurés à l’aide d’un multimètre de terrain (Multiline® Multi 3430 IDS, WTW). 
La turbidité est mesurée à l’aide d’un turbidimètre (Neotek-Ponsel, Odeon, PNEPA sensor).  
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5.2. Prélèvement, préparation et analyse des anions et cations 
majeurs, du carbone organique dissous, des contaminants 
inorganiques et de la spéciation du mercure et de l’arsenic dans 
la fraction dissoute des échantillons ponctuels  

 Prélèvement  5.2.1.

L’eau de surface est échantillonnée directement dans le cours d’eau, à la main depuis la rive à 
environ 20 cm de la surface à l’aide de plusieurs flacons : i) un flacon de 2 L en polyéthylène (PET) 
(Dutscher®) pour l’analyse des concentrations en matières en suspension (MES), des anions 
(chlorures Cl-, nitrates NO3

-, nitrites NO2
-, phosphates PO4

3- et sulfates SO4
2-) et des cations (sodium 

Na+, potassium K+, magnésium Mg2+, calcium Ca2+ et ammonium NH4
+) majeurs, des contaminants 

inorganiques dissous (Li, B, Al, Ti, V, Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, As, Se, Rb, Sr, Mo, Ag, Cd, Sn, Sb, Ba, Tl, 
Pb, U) et de la spéciation de l’arsenic ; ii) une bouteille en verre de 250 mL pour l’analyse du carbone 
organique dissous (COD) ; iii) une bouteille en Téflon® de 500 mL pour l’analyse du mercure dissous. 
Tous ces échantillons sont conservés à l’abri de la lumière dans une glacière réfrigérées jusqu’au 
retour au laboratoire. 

 Filtration des échantillons 5.2.2.

Au retour au laboratoire, maximum 48 h après leur prélèvement, les échantillons pour l’analyse des 
anions et cations majeurs et de la spéciation de l’arsenic sont filtrés à l’aide d’une seringue avec filtre 
0.45 μm en PVDF (Polyvinylidene fluoride) (filtre seringue, PuradiscTM FP30, WhatmanTM) et 
conservés à l’abri de la lumière au réfrigérateur à 4°C dans des tubes de 50 mL en PP (Sarstedt®). Les 
échantillons pour l’analyse du COD sont également filtrés à l’aide d’une seringue avec filtre 0.45 μm 
en PVDF (filtre seringue, Millex-HV, Merck®), acidifiés (0.5 % v/v HCl 30 % Suprapur®, Merck®) puis 
conservés à 4°C. L’eau de surface pour l’analyse des contaminants inorganiques est filtrée à l’aide 
d’un porte-filtre avec filtre PVDF 0.45 μm (filtre seringue, PuradiscTM FP30, WhatmanTM) (permettant 
la récupération du filtre pour analyse ultérieure de la fraction particulaire) et acidifiés (0.5 % v/v 
HNO3 65 % Suprapur®, Merck®) et conservés à 4°C dans des tubes en PP de 50 mL (Sarstedt®). Pour le 
mercure, les échantillons sont filtrés à l’aide d’un porte filtre avec filtre Téflon® 0.45 μm (Hydrophilic 
PTFE LCR membrane filter, Merck®) (permettant la récupération du filtre pour analyse ultérieure de 
la fraction particulaire), acidifiés (0.5 % v/v HCl 30 % Suprapur®, Merck®) et conservés dans des 
bouteilles en Téflon® soigneusement fermées et protégées de sacs zippés en PP.  

 Analyse de la fraction dissoute 5.2.3.

5.2.3.1. Anions et cations majeurs 

Les analyses des anions et cations majeurs dans les échantillons d’eau sont réalisées par 
chromatographie ionique (IC Flex 930, Metrohm) selon les normes NF EN ISO 10304-1(AFNOR 2009b) 
et NF EN ISO 14911(AFNOR 1999). Les anions et cations (Cl-, SO4

2-, NO2
-, NO3

-, PO4
3-, Mg2+, Na+, K+, 

Ca2+, NH4
+) dissous sont séparés dans la colonne par chromatographie d’échange d’ions, puis sont 

quantifiés par conductimétrie. Les incertitudes analytiques prenant en compte la reproductibilité de 
la méthode ainsi que la répétabilité sont calculées selon la norme NF XP T90-220 (AFNOR 2003) et 
égales en moyenne à 7 % (min : 6 % pour Cl-, SO4

2-, NO2
- et PO4

3- ; max : 10 % pour NH4
+) (Annexe 1). 
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Les limites de quantification (LQ) sont déterminées à partir de la norme française NF T90-210 (AFNOR 
2009a) (Annexe 1). 

5.2.3.2. Carbone organique dissous 

Les concentrations de COD sont déterminées grâce à un analyseur C/N (Multi N/C® 3100, 
Analytikjena) selon la norme NF EN 1484 (AFNOR 1997). Le carbone organique présent dans l’eau est 
oxydé en dioxyde de carbone (CO2) par combustion puis quantifié, soit directement, soit après 
réduction (sous forme de méthane par exemple (CH4)) par spectrométrie infrarouge. L’incertitude 
analytique prenant en compte la reproductibilité de la méthode ainsi que la répétabilité est calculée 
selon la norme NF XP T90-220 (AFNOR 2003) et est égale à 12 % (Annexe 1). La limite de 
quantification (LQ) est déterminée à partir de la norme française NF T90-210 (AFNOR 2009a) et est 
égale à 0.2 mg.L-1 (Annexe 1). 

5.2.3.3. Contaminants inorganiques dissous 

Les contaminants inorganiques sont mesurés dans les échantillons d’eau par ICP-MS (X Series II, 
Thermo Electron) selon la norme NF EN ISO 17294 (AFNOR 2016b) à l’aide d’une calibration externe 
(Multi-Element Standard, SCP33MS, SCP Science) et d’une correction de la dérive instrumentale par 
ajouts de standards internes (Y, Rh, Ho) dans une matrice HNO3 0.5 %. L’analyse de blancs (EUP + 
0.5 % HNO3 : 65 % Suprapur®, Merck®) permet de contrôler le bruit de fond analytique et les 
éventuelles contaminations. Les incertitudes analytiques prenant en compte la reproductibilité de la 
méthode ainsi que la répétabilité sont calculées selon la norme NF XP T90-220 (AFNOR 2003) et 
égales en moyenne à 15 % (min : 12 % pour Co ; max : 20 % pour Zn) (Annexe 1). Les limites de 
quantification (LQ) sont déterminées à partir de la norme française NF T90-210 (AFNOR 2009a) 
(Annexe 1).  

La justesse de l’analyse est systématiquement vérifiée à l’aide de matériaux de référence certifiés 
(MRC : TMRain-04, eau de pluie filtrée ; TM27.3, eau lacustre filtrée ; SCP Science, Environnement 
Canada). Pour le TMRain-04, la justesse de l’analyse ainsi que sa reproductibilité sont respectivement 
comprises entre 98.5 (Mn) et 138 % (Zn) et entre 3.8 (Co) et 10 % (Pb). Pour le TM27.3, la justesse de 
l’analyse ainsi que sa reproductibilité sont respectivement comprises entre 96 (Pb) et 108 % (Zn) et 
entre 4.9 (Cd) et 7.7 % (As). 

5.2.3.4. Spéciation de l’arsenic dissous 

Les analyses de spéciation de l’arsenic dissous (AsIII et AsV) dans les échantillons d’eau sont réalisées 
par HPLC-ICP-MS selon les conditions décrites pour les analyses des éluats de phases réceptrices FH 
détaillées au paragraphe 3.1.5. 

5.2.3.5. Mercure dissous 

L’analyse du mercure dissous est réalisée par spectrométrie de fluorescence atomique à vapeur 
froide (CV-AFS) après réduction des espèces du mercure (Cossa et al. (2004) et US-EPA standard 
Method 1631 (US-EPA 2002)). Tout d’abord, 0.5 % de BrCl sont ajoutés dans 30 mL d’échantillon 
d’eau afin d’oxyder tout le mercure en HgII. L’excès d’oxydant est ensuite réduit via l’ajout de 0.25 % 
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NH2OH·HCl. Le mercure dissous est ensuite réduit à l’état gazeux sous forme d’Hg0 par le chlorure 
d’étain (SnCl2, 50 g.L-1) en milieu acide puis entrainé à l’aide d’un gaz inerte vers un piège d’or où il 
sera amalgamé pour être pré-concentré. Le chauffage du piège d’or entraine ensuite une relibération 
du mercure par destruction des amalgames or/mercure qui est ensuite analysé par spectroscopie de 
fluorescence atomique à vapeur froide (CV-AFS, Mercur®, Analytikjena). La justesse de l’analyse est 
confirmée par l’analyse simultanée d’autocontrôles préparés au laboratoire à partir de standards 
certifiés (PlasmaCAL, SCP Science). L’incertitude analytique prenant en compte la reproductibilité de 
la méthode ainsi que la répétabilité est calculée selon la norme NF XP T90-220 (AFNOR 2003) et égale 
à 8.8 % (Annexe 1). La limite de quantification (LQ) est déterminée à partir de la norme française NF 
T90-210 (AFNOR 2009a) et égale à 0.25 ng.L-1 (Annexe 1). 

5.2.3.6. Méthylmercure dissous 

La totalité du matériel utilisé pour la mesure du méthylmercure est préalablement lavé selon le 
protocole suivant : 48 h dans un bain d’HNO3 10 % puis 48 h dans un bain d’HCl 10 %, puis rincé 3 fois 
à l’eau déminéralisée, puis 3 fois à l’eau ultra-pure (EUP, Elga®). 

L’analyse du méthylmercure est adaptée des méthodes de Monperrus et al. (2005) et Rodríguez 
Martin-Doimeadios et al. (2003).  

Dans un flacon en verre ambré borosilicaté de 40 mL (Wheaton®, Dutscher®), 25 mL d’échantillon 
d’eau sont dopés à l’aide d’une quantité appropriée de standard de MeHg enrichi avec l’isotope 201. 
La quantité de standard à ajouter est calculée à partir de la quantité de mercure total préalablement 
déterminée dans ces échantillons par CV-AFS et d’un pourcentage théorique de méthylmercure afin 
de modifier significativement le ratio isotopique entre le 201CH3Hg+ et le 202CH3Hg+ (Rnaturel = 0.44 ; 
Rmodifié ~1). Dans chaque tube, sont ensuite ajoutés 500 μL de tampon acétate 1 M (CH3COONa, 
Suprapur®, Merck® et CH3COOH, Suprapur®, Merck®) puis 100 μL d’ammoniaque (NH3, 25 %, 
Suprapur®, Merck®). Le pH est ensuite vérifié (pH = 3.9) afin d’obtenir un rendement optimum de 
l’étape de dérivation des espèces du mercure. Enfin, sont ajoutés 300 μL d’isooctane (LiChrosolv®, 
Merck®) puis 500 μL de tétra-n-propylborate de sodium (NaBPr4, 1 % m /v, Sigma-Aldrich®) pour 
réaliser l’étape de dérivation ainsi que l’extraction liquide-liquide. Les échantillons sont ensuite agités 
énergiquement à la main afin de maximiser le passage des espèces du mercure propylées de la phase 
aqueuse vers la phase organique et le rendement de l’extraction liquide-liquide. Enfin, la phase 
organique surnageante est récupérée (~200 μL) et introduite dans un vial ambré (VWR®) avec insert 
(VWR®). 

L’analyse est ensuite réalisée par dilution isotopique et chromatographie en phase gazeuse couplée à 
spectrométrie de masse avec plasma à couplage inductif (ID-GC-ICP-MS ; Colonne : Restek® MXT-1, 
30 m ; GC : TRACE GC Ultra, Thermo Electron® ; ICP-MS : X Series II, Thermo Electron®) selon les 
mêmes paramètres que pour l’analyse du méthylmercure dans les DGT, définis au paragraphe 
2.2.1.2. La justesse et la reproductibilité est confirmée par l’analyse simultanée d’au minimum un 
triplicat d’autocontrôles préparés au laboratoire à partir de standards certifiés (Alfa-Aesar®). 
L’analyse de blancs permet de contrôler le bruit de fond analytique et les éventuelles contaminations 
survenues lors de l’analyse. La limite de quantification (LQ) est déterminée à partir de la norme 
française NF T90-210 (AFNOR 2009a) et égale à 0.05 ng.L-1. 
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5.3. Prélèvement, préparation et analyse des contaminants 
inorganiques et du mercure dans la fraction particulaire  

 Prélèvement et prétraitement 5.3.1.

Les matières en suspension ont été recueillies au moyen de deux techniques différentes en fonction 
des contraintes environnementales (charge en MES par exemple) ou techniques : i) par filtration sur 
filtre pré-pesé et prélavé (utilisée sur le bassin versant du lac Rapel et sur la Deûle) ; ii) à l’aide d’un 
piège à particules (PAP) (utilisée sur le Gier). 

5.3.1.1. Filtration 

Pour les contaminants inorganiques, un échantillon d’eau est prélevé dans la rivière dans une 
bouteille de 2 L en PET comme indiqué ci-dessus (paragraphe 5.2.2). Au retour au laboratoire, cette 
eau est filtrée à l’aide d’un porte filtre (support de membrane de filtration Nalgene®, Dutscher®) et 
d’un filtre PVDF de porosité 0.45 μm (Durapore®, Merck®) préalablement lavé (48 h HNO3 10 %, 3 
rinçages à l’eau déminéralisée puis 3 rinçage à l’EUP) puis séché à 40°C (étuve ULE 400, Memmert®), 
placé dans une boîte de pétri (Merck®) et pesé (balance LE244S, Sartorius®). Une fois les particules 
recueillies sur le filtre, celui-ci est replacé dans une boite de pétri puis séché à 40°C dans l’étuve. 
Ensuite, le filtre est pesé à nouveau afin de connaitre la quantité de particules s’y étant accumulées, 
puis conservé dans une boite de pétri dans un dessiccateur avant minéralisation. 

5.3.1.2. Piège à particules  

Le piège à particules permet, une fois installé dans la rivière, de collecter les particules pendant une 
période donnée (Masson et al. 2018). Le piège à particules est une boîte en acier inoxydable de 
haute qualité permettant à l’eau de passer à l’intérieur grâce à trois ouvertures positionnées à 
l’avant et à l’arrière de la boîte (Figure 38). A l’intérieur de cette boîte, la vitesse de l’eau est ralentie 
par deux plaques en acier inoxydables qui forcent le flux d’eau à passer en dessous de la première 
puis au-dessus de la deuxième plaque induisant également une sédimentation des particules dans 
deux collecteurs distincts. Ce piège à particules est installé ~20 cm sous la surface de l’eau afin qu’il 
reste complètement immergé durant toute la période d’exposition même en cas de baisse de la 
hauteur d’eau. Les MES sont ensuite récupérées dans les deux collecteurs à l’aide d’une spatule en 
Téflon® puis transférées dans une bouteille de 2 L en verre ambré. L’eau surnageante est ensuite 
enlevée par siphonage. Enfin, les MES récupérées sont congelées à -40°C, puis lyophilisées 
(lyophilisateur VirTis Benchtop® K) et broyées (broyeur planétaire à billes en agate, Retsch® PM 100). 
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Figure 38 : Piège à particules 

 Analyse des matières en suspension 5.3.2.

5.3.2.1. Contaminants inorganiques particulaires 

 Minéralisation des matières en suspension 
Les MES sont minéralisées à l’eau régale (mélange 3:1 d’acide chlorhydrique 30 % et d’acide nitrique 
65 % de qualité Suprapur®, Merck®) selon les normes NF EN 13346 (AFNOR 2000) et 
NF EN ISO 15587-1 (AFNOR 2002). Cette minéralisation permet de déterminer les métaux 
extractibles en milieu acide (adsorbés, liés aux carbonates, hydroxydes, matière organique, sulfure) 
mais pas les métaux inclus dans les silicates. Les éléments extractibles par l’eau régale ne peuvent 
donc pas être qualifiés de « totaux » ; ils ne peuvent pas non plus être considérés comme étant la 
partie « biodisponible » car la méthode d’extraction à l’eau régale est trop agressive pour être 
représentative d’un quelconque processus biologique. L’échantillon préparé et séché est soumis à 
l’action d’eau régale par chauffage dans un four micro-ondes (Système de minéralisation micro-
ondes, Mars 6, CEM®) dans un réacteur fermé (MARSXpress Vessels).  

Les MES obtenues par piège à particules sont homogénéisées par agitation avant prélèvement d’un 
aliquote de 300 mg introduit dans un réacteur micro-ondes Téflon® de 75 mL (MARSXpress Vessels). 
Ensuite 6 mL d’HCl 30 % Suprapur® (Merck®) puis 2 mL d’HNO3 65 % Suprapur® (Merck®) sont 
ajoutés dans le réacteur. L’ensemble est ensuite mélangé puis laissé au repos 1 h environ à 
température ambiante afin de permettre soit une décarbonatation, soit une oxydation lente de la 
matière organique de l’échantillon. L’échantillon est ensuite chauffé progressivement à 180°C (rampe 
de 10 min ; puissance = 1500 W), puis cette température est maintenue pendant 15 min.  

Les filtres ayant recueilli des MES (masse minimale de MES = 5 mg) sont directement introduits dans 
un réacteur micro-ondes Téflon® de 10 mL (MARSXpress Vessels) dans lequel sont ensuite ajoutés 3 
mL d’eau régale (i.e. 2.25 mL d’HCl 30 % Suprapur® (Merck®) puis 750 μL d’HNO3 65 % Suprapur® 
(Merck®)). L’ensemble est ensuite mélangé puis laissé au repos 1 h environ à température ambiante. 
L’échantillon est ensuite chauffé progressivement à 50°C (rampe de 5 min ; puissance = 1500 W), puis 
cette température est maintenue pendant 5 min. Par la suite, l’échantillon est porté graduellement à 
100°C (rampe de 5 min ; puissance = 1500 W) et gardé à cette température pendant 5 min pour finir 
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par être chauffé à 160°C (rampe de 15 min ; puissance = 1500 W) et conservé à cette température 
durant 40 min. 

Le minéralisât est ensuite repris avec quelques millilitres d’eau ultra-pure et transvasé dans un tube 
en PP (Sarstedt®) de 15 mL (filtres) ou 50 mL (MES solides). Les réacteurs micro-ondes et leurs 
bouchons sont rincés à 3 reprises avec de l’EUP. La solution de rinçage est également introduite dans 
le tube en PP. Après refroidissement, le tube est complété jusqu’à 15 ou 50 mL avec de l’EUP. 
L’échantillon est ensuite agité manuellement puis conservé au réfrigérateur et à l’abri de la lumière 
avant analyse. 

 Analyse des contaminants inorganiques dans les matières en suspension 
Les contaminants inorganiques sont quantifiés dans les MES par ICP-MS (X Series II, Thermo Electron) 
selon la norme NF EN ISO 17294(AFNOR 2016b) à l’aide d’une calibration externe (Multi-Element 
Standard, SCP33MS, SCP Science) et d’une correction par standards internes (Y, Rh, Ho). La matrice 
est une matrice Eau régale 2 %. Pour atteindre ce pourcentage d’acide dans les échantillons, ces 
derniers sont dilués au minimum d’un facteur 4. Pour certains éléments dont la concentration est 
plus importante, une dilution d’un facteur 10 est appliquée pour leur analyse par ICP-MS.  

L’analyse de blancs minéralisation et de blancs analytiques (EUP + 2 % Eau régale) permet de 
contrôler les éventuelles contaminations survenues respectivement lors de la minéralisation ou lors 
de l’analyse ainsi que le bruit de fond analytique. Les incertitudes analytiques prenant en compte la 
reproductibilité de la méthode ainsi que la répétabilité sont calculées selon la norme NF XP T90-220 
(AFNOR 2003) et égales en moyenne à 28 % (min : 23 % pour Mn et Fe ; max : 32 % pour As, Co et Cr) 
(Annexe 1). Les limites de quantification (LQ) sont déterminées à partir de la norme française 
NF T90-210 (AFNOR 2009a) (Annexe 1). 

La justesse de l’analyse est systématiquement vérifiée à l’aide de matériaux de référence certifiés 
(MRC : LGC-6187, sédiment de rivière ; LGC Standards® certifié pour une minéralisation à l’eau régale 
et IAEA-158, sédiment marin, IAEA certifié pour une minéralisation totale). Pour le LGC6187, la 
justesse de la minéralisation et de l’analyse ainsi que sa reproductibilité sont respectivement 
comprises entre 94.1 (Ni) et 104 % (Cd) et entre 3.5 (Pb) et 9.5 % (Fe) en fonction des éléments 
considérés. Pour l’IAEA-158, la justesse de la minéralisation et de l’analyse ainsi que sa 
reproductibilité sont respectivement comprises entre 66.5 (Cr) et 101 % (Cu) et entre 5.6 (Cd) et 
21.5 % (Cu) en fonction de l’élément considéré. 

5.3.2.2. Mercure particulaire 

Le mercure dans les MES est directement quantifié par spectroscopie d’absorption atomique (AAS, 
Direct Mercury Analyzer, DMA80, Milestone) via une calibration externe (Hg standard, Merck®) selon 
la méthode standardisée EPA 7473 (US-EPA 1998). Un matériel de référence certifié (IAEA-458, 
marine sediment, IAEA) permet de vérifier la justesse de l’analyse (99 %) ainsi que la reproductibilité 
de celles-ci (coefficient de variation = 4.1 %). L’incertitude analytique prenant en compte la 
reproductibilité de la méthode ainsi que la répétabilité est calculée selon la norme NF XP T90-220 
(AFNOR 2003) et égale à 29 % (Annexe 1). La limite de quantification (LQ) est déterminée à partir de 
la norme française NF T90-210 (AFNOR 2009a) et égale à 0.01 mg.kg-1 (Annexe 1). 
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1. Développement en laboratoire d’une méthode permettant 
l’extraction et le dosage simultané des espèces inorganiques de 
l’arsenic à partir d’une seule phase réceptrice DGT  

L’ensemble des expérimentations menées dans le cadre des développements méthodologiques pour 
l’extraction et l’analyse de la spéciation de l’arsenic par l’outil DGT ont été réalisées en collaboration 
avec l’équipe Spectrométries Plasma, Couplages et Spéciation de l’Institut des Sciences Analytiques 
(ISA) de Lyon (UMR 5280). 

1.1. Contexte et objectifs 

De façon générale, les études pour la mesure de l’arsenic à partir d’une DGT équipée d’une phase 
réceptrice ferrihydrite portent sur l’arsenic total et non sur sa spéciation (Panther et al. 2008a, 
Gontijo et al. 2016). De plus, l’extraction utilisée classiquement pour la phase réceptrice ferrihydrite 
modifie la spéciation des espèces, et n’est donc pas adaptée à l’étude des arsénites (AsIII) et des 
arséniates (AsV). Fontanella et al. (2012) ont proposé une méthode d’extraction de l’AsIII et de l’AsV 
d’une phase réceptrice ferrihydrite à l’aide d’HNO3 0.28 M, adaptée d’une méthode développée par 
Huang et al. (2010) pour l’étude de la spéciation de l’arsenic dans le riz. Cependant, l’emploi de cette 
méthode n’a pas permis d’obtenir des résultats satisfaisants en raison de l’oxydation de l’AsIII lors de 
l’extraction. Il est donc nécessaire de mettre en place une méthode d’extraction reproductible avec 
de bons rendements d’extraction de l’AsIII et de l’AsV, tout en limitant l’oxydation de l’AsIII en AsV. 

Des études préliminaires ont permis d’écarter les extractants suivants : acide chlorhydrique (HCl), 
acide nitrique (HNO3) et hydroxylamine (NH2OH·HCl) qui engendrent des changements de spéciation 
et dont les rendements d’extraction de l’AsIII et de l’AsV sont inférieurs à 20 %. 

La phase réceptrice ferrihydrite étant majoritairement composée d’oxydes de fer, les extractants que 
nous avons testés sont communément utilisés pour l’extraction de l’AsIII et de l’AsV sur les phases 
porteuses de type oxydes de fer dans les sols et sédiments. 

Ainsi, les trois extractants suivants ont été testés dans le cadre de cette thèse : le tampon oxalate 
(Demesmay-Guilhin 1992, Montperrus et al. 2002, Lock et al. 2016), l’acide orthophosphorique 
(H3PO4) (Thomas et al. 1997a, Montperrus et al. 2002, Pizarro et al. 2003a, Iserte et al. 2004), et le 
dihydrogénophosphate d’ammonium (NH4H2PO4) (Lock et al. 2016).  

D’autres facteurs ont également été pris en compte pour élaborer cette méthode d’extraction :  

- ajout d’un agent réducteur dans la solution extractante pour limiter l’oxydation de l’AsIII en AsV 
(Garcia-Manyes et al. 2002, Ruiz-Chancho et al. 2005, Giral et al. 2010) : acide ascorbique, acide 
oxalique ; 

- purge préalable de la solution extractante à l’argon pour limiter l’oxydation de l’AsIII en AsV par 
l’oxygène dissous (Garcia-Manyes et al. 2002, Ruiz-Chancho et al. 2005) ; 

- extraction assistée par micro-ondes pour favoriser et accélérer l’extraction de l’AsIII et de l’AsV 
(Thomas et al. 1997a, Garcia-Manyes et al. 2002, Montperrus et al. 2002, Ruiz-Chancho et al. 2005, 
Rahman et al. 2009, Giral et al. 2010). 
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Pour optimiser les différents facteurs identifiés pour l’extraction de l’AsIII et de l’AsV, tout en limitant 
l’oxydation de l’AsIII en AsV, des plans de criblage ont été mis en place. Ces plans, préliminaires aux 
plans d’expérience, permettent une sélection des facteurs influents sans tenir compte des 
interactions entre les facteurs. La symétrie des facteurs étant requise (mêmes bornes) et les 
concentrations des extractants testés étant différentes, deux plans de criblage distincts ont été 
réalisés : un plan de criblage pour le tampon oxalate et un second pour H3PO4 et NH4H2PO4. Ainsi, 
dans le 1er plan de criblage, l’acide ascorbique était l’unique agent réducteur testé, l’extractant 
tampon oxalate étant composé d’acide oxalique. 

L’interprétation du plan de criblage a été réalisée via 5 réponses distinctes. En effet, les 
comportements de l’AsIII et de l’AsV peuvent différer lorsqu’ils sont seuls ou en mélange durant 
l’étape d’extraction. Toutefois, les étudier uniquement en mélange ne permet pas d’obtenir de 
données sur la conversion de l’AsIII en AsV puisque l’AsIII converti en AsV est mesuré conjointement à 
l’AsV extrait. Ainsi, suite à l’extraction de l’AsIII et de l’AsV d’un triplicat de phases réceptrices, les 5 
réponses suivantes ont été obtenues :  

- Phases réceptrices dopées uniquement en AsIII  
o Y1 = rendement d’AsIII non converti 
o Y2 = rendement AsIII converti en AsV 

- Phases réceptrices dopées uniquement en AsV 
o Y3 = rendement d’AsV 

- Phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV 
o Y4 = rendement d’AsIII non converti 
o Y5 = rendement d’AsV (extrait + converti) 

1.2. Résultats du premier plan de criblage : Extractant – Tampon 
oxalate 

Le premier plan de criblage comporte 8 expériences dont les conditions sont définies dans le Tableau 
11. 

Tableau 11 : Matrice des conditions expérimentales des expériences du plan de criblage spécifique au tampon oxalate 

N° Exp [Tampon oxalate] (M) (X1) Température (°C) (X2) Purge (X3) Réducteur (X4) 
1 0.3 40 Sans Ac. Ascorbique 0.1 M 
2 0.3 75 Sans Ac. Ascorbique 0.1 M 
3 0.3 75 Avec Sans 
4 0.3 40 Avec Sans 
5 0.1 75 Sans Sans 
6 0.1 40 Sans Sans 
7 0.1 40 Avec Ac. Ascorbique 0.1 M 
8 0.1 75 Avec Ac. Ascorbique 0.1 M 
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 Résultats bruts des rendements d’extraction  1.2.1.

1.2.1.1. Phases réceptrices dopées uniquement en AsIII 

A l’issue de chaque expérience, les rendements d’AsIII non converti (Y1) et les rendements d’AsIII 
converti en AsV (Y2) ont été calculés pour les phases réceptrices dopées en AsIII (Tableau 12).  

Les rendements étudiés correspondent aux réponses Yi sur lesquelles l’influence des facteurs est 
étudiée. Pour l’évaluation de la reproductibilité des triplicats de phases réceptrices DGT, les 
variances et les écarts types ont également été calculés. 

Dans le cas des phases réceptrices dopées uniquement en AsIII, pour répondre aux objectifs de ce 
plan de criblage, à savoir maximiser les rendements d’extraction de l’AsIII et de l’AsV tout en limitant 
la conversion de l’AsIII en AsV, la réponse Y1 (rendement d’AsIII non converti) doit être maximisée 
tandis que la réponse Y2 (rendement AsIII converti en AsV) doit être minimisée. 

Pour les 8 expériences réalisées, les rendements d’AsIII non converti (Y1) sont compris entre 15 et 
22 % tandis que les rendements d’AsIII converti en AsV (Y2) sont compris entre 29 et 43 %. Pour toutes 
les expériences, bien que les rendements soient faibles, ceux-ci sont reproductibles (2.9 ≤ RSD ≤ 
16 %) sur les triplicats de phases réceptrices. 

Tableau 12 : Résultats des 8 expériences du plan de criblage correspondant à l’extractant – Tampon oxalate pour les 
phases réceptrices dopées en AsIII 

N° 
Exp 

Rendement 
AsIII non 
converti 

(%) 
Y1 

Rendement 
AsIII converti 

en AsV (%) 
Y2 

Variance 
Rendement 

AsIII non 
converti 

Variance 
Rendement 
AsIII converti 

Ecart type  
(et RSD (%)) 
Rendement 

AsIII non 
converti 

Ecart type 
(et RSD (%)) 
 Rendement 
AsIII converti 

1 18 35 7.8 3.4 2.8 (16 %) 1.8 (5.1 %) 
2 22 35 4.8 7.3 2.2 (10 %) 2.7 (7.7 %) 
3 15 38 3.8 1.2 1.9 (13 %) 1.1 (2.9 %) 
4 17 43 2.3 2.2 1.5 (8.8 %) 1.5 (3.5 %) 
5 16 32 1.0 4.7 1.0 (6.3 %) 2.2 (6.9 %) 
6 16 30 1.4 2.0 1.2 (7.5 %) 1.4 (4.7 %) 
7 16 33 1.8 1.8 1.3 (8.1 %) 1.3 (3.9 %) 
8 20 29 1.3 5.4 1.1 (5.5 %) 2.3 (7.9 %) 

1.2.1.2. Phases réceptrices dopées uniquement en AsV 

De la même façon, les rendements d’extraction pour l’AsV (Y3) ont été calculés ainsi que les variances 
et écarts types pour les phases réceptrices dopées en AsV (Tableau 13).  

Dans le cas des phases réceptrices dopées uniquement en AsV, pour répondre aux objectifs de ce 
plan de criblage, à savoir maximiser les rendements d’extraction de l’AsIII et de l’AsV tout en limitant 
la conversion de l’AsIII en AsV, la réponse Y3 (rendement d’AsV) doit être maximisée. 
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Tableau 13 : Résultats des 8 expériences du plan de criblage correspondant à l’extractant – Tampon oxalate pour les 
phases réceptrices dopées en AsV 

N° Exp 
Rendement AsV 

(%) 
Y3 

Variance  
Rendement AsV 

Ecart type  
(et RSD (%)) 

Rendement AsV 
1 34 0.61 0.8 (2.4 %) 
2 35 28 5.3 (15 %) 
3 33 4.8 2.2 (6.7 %) 
4 30 3.2 1.8 (6.0 %) 
5 28 3.6 1.9 (6.8 %) 
6 19 5.0 2.2 (12 %) 
7 24 0.38 0.6 (2.5 %) 
8 31 12 3.5 (11 %) 

Pour les 8 expériences réalisées, les rendements d’extraction pour l’AsV (Y3) sont compris entre 19 et 
35 %. Pour l’ensemble des expériences, bien que les rendements d’extraction de l’AsV (Y3) soient 
faibles, ceux-ci sont reproductibles (2.5 ≤ RSD ≤ 15 %) sur les triplicats de phases réceptrices. 

1.2.1.3. Phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV 

Enfin, les rendements d’AsIII non converti (Y4) et d’AsV (extrait + converti) (Y5) ont également été 
calculés pour les phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV (Tableau 14).  

Dans le cas des phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV, pour répondre aux 
objectifs de ce plan de criblage, à savoir maximiser les rendements d’extraction de l’AsIII et de l’AsV 
tout en limitant la conversion de l’AsIII en AsV, les réponses Y4 (rendement d’AsIII non converti) et Y5 
(rendement d’AsV (extrait + converti)) doivent être maximisées. En effet, bien que l’AsIII converti en 
AsV est mesuré conjointement à l’AsV extrait dans le cas de la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + 
converti)), la quantité d’AsV initialement dopée sur la phase réceptrice est trois fois supérieure à celle 
de l’AsIII, la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)) doit donc être maximisée, sans pouvoir 
contrôler la conversion. 
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Tableau 14 : Résultats des 8 expériences du plan de criblage correspondant à l’extractant – Tampon oxalate pour les 
phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV 

N° Exp 

Rendement 
AsIII non 
converti  

(%) 
Y4 

Rendement  
AsV (extrait 
+ converti)  

(%) 
Y5 

Variance  
Rendement 

AsIII 

Variance  
Rendement 

AsV  

Ecart type 
(et RSD (%)) 
Rendement 

AsIII  

Ecart type  
(et RSD (%)) 
Rendement 

AsV  

1 16 43 1.0 22 1.0 (6.3 %) 4.7 (11 %) 
2 18 37 3.6 81 1.9 (11 %) 9.0 (24 %) 
3 13 36 12 12 3.4 (26 %) 3.4 (9.4 %) 
4 13 54 8.5 116 2.9 (22 %) 10.8 (20 %) 
5 13 34 6.8 132 2.6 (20 %) 11.5 (34 %) 
6 12 33 4.3 104 2.1 (18 %) 10.2 (31 %) 
7 13 38 2.0 47 1.4 (11 %) 6.9 (18 %) 
8 16 31 2.5 0.16 1.6 (10 %) 0.4 (1.3 %) 

Pour les 8 expériences réalisées, les rendements d’AsIII non converti (Y4) sont compris entre 12 et 
18 % tandis que les rendements d’AsV (extrait + converti) (Y5) sont compris entre 31 et 54 %. Ces 
rendements sont du même ordre de grandeur que ceux obtenus pour phases réceptrices dopées 
uniquement en AsIII et en AsV (rendements d’AsIII non converti (Y1) : 15 – 22 % ; rendements d’AsIII 
converti en AsV (Y2) : 29 – 43 % ; rendements d’extraction pour l’AsV (Y3) : 19 – 35 %). Pour toutes les 
expériences, les rendements sont reproductibles (0.4 ≤ RSD ≤ 34 %) sur les triplicats de phases 
réceptrices. Cette reproductibilité est plus faible que lorsque les espèces sont étudiées seules 
(RSD ≤ 16 %) mais sont du même ordre de grandeur que la reproductibilité observée sur les triplicats 
de phases réceptrices exposés sur le terrain (Bretier et al. 2019). 

1.2.1.4. Bilan pour l’ensemble des phases réceptrices 

L’ensemble de ces résultats peut également être représenté sous forme de graphiques (Figure 39).  

Les 8 expériences réalisées permettent d’obtenir des résultats relativement similaires qui ne 
permettent pas en tant que tel de conclure sur l’influence des facteurs (X1 = Concentration du 
tampon oxalate ; X2 = Température, X3 = Purge et X4 = Agent Réducteur) sur les réponses étudiées qui 
devront être déterminées à l’aide du logiciel NemrodW. Il est cependant important de relever la 
bonne reproductibilité des résultats avec des écarts types relatifs compris entre 1.3 et 34 % (11 % en 
moyenne). 
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Figure 39 : Résultats des 8 expériences du plan de criblage correspondant à l’extractant – Tampon oxalate 

 Résultats du plan de criblage obtenus à l’aide du logiciel NemrodW  1.2.2.

Le poids d’un facteur Xi (X1 = Concentration du tampon oxalate ; X2 = Température, X3 = Purge et 
X4 = Agent Réducteur) est estimé à partir des valeurs du coefficient bi qui lui est associé selon le 
modèle de ce plan de criblage indiqué dans l’Équation 11.  

 Équation 14 

où Y représente la réponse, bi les coefficients et Xi les facteurs étudiés. L’exploitation de ce plan 
donne accès aux coefficients bi, qui correspondent aux poids des facteurs Xi. 

Plus la valeur absolue du coefficient bi est élevée, plus le facteur Xi est influent. Le coefficient bi 
permet également de déterminer si les facteurs étudiés sont significatifs ou non. En effet, un 
intervalle de non significativité est déterminé pour bi en fonction de l’écart type moyen des mesures. 
Ainsi, la valeur du coefficient bi ne doit pas être comprise dans cet intervalle pour que le facteur Xi 
soit considéré comme significatif. 

Ainsi, pour chaque réponse Yi, des coefficients bi ont été estimés par le logiciel NemrodW pour 
chacun des facteurs Xi permettant ensuite de déterminer si ces facteurs Xi ont une influence sur la 
réponse Yi. 

1.2.2.1. Phases réceptrices dopées uniquement en AsIII 

 Réponse Y1 : Rendement d’AsIII non converti 
Le facteur le plus influent, à la limite de la significativité, pour améliorer le rendement de l’AsIII non 
converti (Y1) est l’ajout d’agent réducteur (X4) (Figure 40).  
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Figure 40 : Représentation graphique des effets de la réponse Y1 : Rendement d’AsIII non converti ; plan de criblage pour 

l’extractant – Tampon oxalate ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les lignes verticales 
pointillées ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non significatifs sont 

représentés par des barres bleues 

Pour augmenter la réponse Y1 (rendement de l’AsIII non converti), il faut maximiser le produit b4 x X4 
qui devient le seul terme significatif du modèle de ce plan de criblage (Équation 11). 

Le coefficient b4 étant positif, X4 (ajout d’agent réducteur) doit prendre sa valeur codée X = +1, qui 
correspond à l’ajout de 0.1 M d’acide ascorbique. Cet ajout ferait gagner en moyenne 3 % de 
rendement (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 2 et ici b4 = 1.5) (Figure 40). 

 Réponse Y2 : Rendement d’AsIII converti en AsV 
Le seul facteur ayant une influence significative sur le rendement d’AsIII converti en AsV (Y2) est la 
concentration du tampon oxalate (X1) (Figure 41). Pour diminuer la réponse Y2 (rendement d’AsIII 
converti en AsV), i.e. diminuer la conversion de l’AsIII en AsV, il faut minimiser le produit b1 x X1 qui 
devient le seul terme significatif de l’Équation 11. Le coefficient b1 étant positif, X1 (concentration du 
tampon oxalate) doit prendre sa valeur codée X = -1, soit 0.1 M. Ainsi, fixer la concentration du 
tampon oxalate (facteur X1) à 0.1 M permet de diminuer en moyenne de 6.8 % la conversion d’AsIII en 
AsV (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 2 et ici b1 = 3.38) (Figure 41).  

L’ajout d’un agent réducteur (X4), ici l’acide ascorbique, n’influe pas sur la conversion de l’AsIII en AsV 
comme escompté. 

 
Figure 41 : Représentation graphique des effets de la réponse Y2 : Rendement d’AsIII converti en AsV ; plan de criblage 
pour l’extractant – Tampon oxalate ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les lignes 

verticales pointillées ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non 
significatifs sont représentés par des barres bleues 

1.2.2.2. Phases réceptrices dopées uniquement en AsV ; Réponse Y3 : 
Rendement d’AsV 

Les facteurs X1 (Concentration du tampon oxalate) et X2 (Température) ont une influence significative 
sur le rendement d’AsV (Y3) (Figure 42).  
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Figure 42 : Représentation graphique des effets de la réponse Y3 : Rendement d’AsV ; plan de criblage pour l’extractant – 
Tampon oxalate ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les lignes verticales pointillées ; 
les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non significatifs sont représentés 

par des barres bleues 

Pour augmenter la réponse Y3 (rendement d’AsV), il faut maximiser les produits b1 x X1 et b2 x X2 qui 
devient les seuls termes significatifs du modèle de ce plan de criblage (Équation 11). 

Le coefficient b1 étant positif, X1 (Concentration du tampon oxalate) doit prendre sa valeur codée 
X = +1, qui correspond à 0.3 M. Ainsi, fixer la concentration du tampon oxalate (facteur X1) à 0.3 M 
permet d’augmenter en moyenne de 7.5 % le rendement d’AsV (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 2 et ici 
b1 = 3.75) (Figure 42). 

Ainsi, l’augmentation de la concentration du tampon oxalate (X1) permet d’augmenter le rendement 
d’extraction de l’AsV (réponse Y3) mais augmente également le rendement d’AsIII converti en AsV 
(réponse Y2). Un compromis doit donc être trouvé.  

Le coefficient b2 étant positif, X2 (Température) doit prendre sa valeur codée X = +1, qui correspond à 
75°C. Ainsi, fixer la température (facteur X2) à 75°C permet d’augmenter en moyenne de 5 % le 
rendement d’AsV (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 2 et ici b2 = 2.5) (Figure 42). 

1.2.2.3. Phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV 

 Réponse Y4 : Rendement d’AsIII non converti 
Aucun facteur ne possède d’effet significatif sur la réponse Y4 (rendement d’AsIII non converti) dans le 
domaine expérimental choisi (Figure 43). 

 
Figure 43 : Représentation graphique des effets de la réponse Y4 : Rendement d’AsIII non converti ; plan de criblage pour 

l’extractant – Tampon oxalate ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les lignes verticales 
pointillées ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non significatifs sont 

représentés par des barres bleues 

Ces résultats sont cohérents avec ceux obtenus pour la réponse Y1 (rendement d’AsIII non converti 
dans le cas d’une phase réceptrice dopée uniquement en l’AsIII). En effet, le facteur X4 (ajout d’agent 
réducteur) est le plus influent sur cette réponse Y1, bien que son effet soit inférieur à la limite du 
domaine de significativité.  
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 Réponse Y5 : Rendement d’AsV (extrait + converti) 

 
Figure 44 : Représentation graphique des effets de la réponse Y5 : Rendement d’AsV (extrait + converti) ; plan de criblage 

pour l’extractant – Tampon oxalate ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les lignes 
verticales pointillées ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non 

significatifs sont représentés par des barres bleues 

Aucun facteur ne possède d’effet significatif sur la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)) 
dans le domaine expérimental choisi (Figure 44). Une nette augmentation de l’intervalle de 
significativité est observée pour l’étude des effets des facteurs Xi sur la réponse Y5. En effet, les écarts 
types relatifs sur cette réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)) sont égaux à 18.6 % en 
moyenne alors qu’ils sont égaux à 9.5 % en moyenne pour les autres réponses (Tableau 12, Tableau 
13 et Tableau 14). 

Ainsi, une réponse supplémentaire (Y6) a été étudiée pour déterminer l’influence des facteurs Xi sur 
la variance de la réponse Y5, i.e. des rendements d’AsV (extrait + converti). 

 Réponse Y6 : Variance de la réponse Y5 
Les facteurs X3 (Purge) et X4 (Ajout d’un agent réducteur) ont une forte influence sur Y6, i.e. sur la 
variance de la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)) (Figure 45). 

Pour diminuer la réponse Y6, i.e. diminuer la variance de la réponse Y5
 (rendement d’AsV (extrait + 

converti)), il faut minimiser les produits b3 x X3 et b4 x X4 (Équation 11). 

Le coefficient b3 étant négatif, X3 (Purge) doit prendre sa valeur codée X = +1, qui correspond à la 
purge de l’extractant. Le coefficient b4 étant également négatif, X4 (Ajout d’un agent réducteur) doit 
prendre sa valeur codée X = +1, qui correspond à l’ajout de 0.1 M d’acide ascorbique. Ainsi, l’ajout de 
l’acide ascorbique et la purge améliorent la reproductibilité de la réponse Y5 (rendement d’AsV 
(extrait + converti)), i.e. la réponse Y6, à défaut d’avoir une influence sur les rendements. 
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Figure 45 : Représentation graphique des effets de la réponse Y6 : Variance de la réponse Y5 ; plan de criblage pour 
l’extractant – Tampon oxalate ; le domaine de significativité ne peut pas être calculé car la réponse Y6 (variance de la 

réponse Y5) n’est pas donnée en triplicats 

 Conclusions du premier plan de criblage : Extractant – Tampon 1.2.3.
oxalate 

L’interprétation de ce premier plan de criblage à l’aide du logiciel NemrodW permet de déterminer 
que le facteur X1 (Concentration du tampon oxalate) a une influence que l’on peut considérer comme 
significative sur les réponses Y2 (rendement d’AsIII converti en AsV) et Y3 (rendement d’AsV). En effet, 
l’augmentation de la concentration de l’extractant permet d’augmenter le rendement d’extraction 
de l’AsV pour les phases réceptrices dopées uniquement en AsV (réponse Y3) mais engendre 
également une augmentation du rendement d’AsIII converti en AsV (réponse Y2) que l’on cherche à 
minimiser. 

Le facteur X2 (Température) a une influence sur la réponse Y3 (rendement d’AsV). En effet, 
l’augmentation de la température favorise l’extraction de l’AsV pour les phases réceptrices dopées 
uniquement en AsV (réponse Y3). 

Le facteur X3 (Purge) a une influence sur la réponse Y6, i.e. sur la reproductibilité de la réponse Y5 
(rendement d’AsV (extrait + converti)). En effet, la purge de l’extractant semble avoir une action 
positive puisqu’elle contribue à diminuer la variabilité de la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + 
converti)), i.e. la réponse Y6. 

Le facteur X4 (Ajout d’un agent réducteur) a une influence sur les réponses Y1 (Rendement d’AsIII non 
converti) et Y6, i.e. sur la reproductibilité de la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)). En 
effet, l’ajout de 0.1 M d’acide ascorbique semble favoriser d’une part l’extraction de l’AsIII pour les 
phases réceptrices dopées uniquement en AsIII (réponse Y1) mais également la diminution de la 
variabilité de la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)), i.e. la réponse Y6.  

L’expérience 8 rassemble les critères optimaux pour les facteurs X2 (Température), X3 (Purge) et X4 
(Ajout d’un agent réducteur), c’est-à-dire ceux qui maximisent les rendements d’extraction de l’AsIII 
et de l’AsV tout en limitant la conversion de l’AsIII en AsV. Le facteur X1 (concentration de l’extractant) 
est fixé à 0.1 M pour cette expérience (Tableau 15). 



Chapitre III : Développements méthodologiques pour l’extraction et l’analyse de la spéciation de 
l’arsenic et du mercure par l’outil DGT 

114 

Tableau 15 : Paramètres optimaux pour le plan de criblage : Extractant – Tampon oxalate (Expérience n°8) 

N° Exp [Extractant] (M) (X1) Température (°C) (X2) Purge (X3) Réducteur (X4) 
8 0.1 75 Avec Ac. Ascorbique 0.1 M 

1.3. Résultats du second plan de criblage : Extractants – Acide 
orthophosphorique (H3PO4) et dihydrogénophosphate 
d’ammonium (NH4H2PO4)  

Le second plan de criblage comporte 8 expériences dont les conditions sont définies dans leTableau 
16. 

Tableau 16: Matrice des conditions expérimentales des expériences du plan de criblage pour les extractants H3PO4 et 
NH4H2PO4 

N° Exp [Extractant] (X1) Température (°C) (X2) Purge (X3) Extractant (X4) Réducteur (X5) 
1 0.5 40 Sans H3PO4 Sans 
2 0.5 75 Avec H3PO4 Sans 
3 0.5 75 Avec H3PO4 Sans 
4 0.1 75 Sans H3PO4 Ac Oxalique 0.1 M 
5 0.1 40 Sans NH4H2PO4 Sans 
6 0.1 75 Avec NH4H2PO4 Sans 
7 0.5 40 Avec NH4H2PO4 Ac Oxalique 0.1 M 
8 0.5 75 Sans NH4H2PO4 Ac. Ascorbique 0.1 M 

 Résultats bruts des rendements d’extraction  1.3.1.

1.3.1.1. Phases réceptrices dopées uniquement en AsIII 

A l’issue de chaque expérience, les rendements d’AsIII non converti (Y1) et les rendements d’AsIII 
converti en AsV (Y2) ont été calculés pour les phases réceptrices dopées en AsIII (Tableau 17).  

Pour rappel, la réponse Y1 (rendement d’AsIII non converti) doit être maximisée tandis que la réponse 
Y2 (rendement AsIII converti en AsV) doit être minimisée. 

Pour les 8 expériences réalisées, les rendements d’AsIII non converti (Y1) sont compris entre 11 et 
30 % tandis que les rendements d’AsIII converti en AsV (Y2) sont compris entre 20 et 42 %. Pour toutes 
les expériences, les rendements sont reproductibles (0.0 ≤ RSD ≤ 24 %) sur les triplicats de phases 
réceptrices. 
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Tableau 17 : Résultats des 8 expériences du plan de criblage correspondant aux extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 pour les 
phases réceptrices dopées en AsIII 

N° 
Exp 

Rendement 
AsIII non 
converti 

(%) 
Y1 

Rendement 
AsIII converti 

en AsV (%) 
Y2 

Variance 
Rendement 

AsIII non 
converti 

Variance 
Rendement 
AsIII converti 

Ecart type 
(et RSD (%)) 
Rendement 

AsIII non 
converti 

Ecart type  
(et RSD (%)) 
Rendement 

AsIII 

converti 
1 26 42 7.9 0.12 2.8 (11 %) 0.30 (0.7 %) 
2 28 42 0.69 0.12 0.80 (2.9 %) 0.30 (0.7 %) 
3 20 35 1.8 2.4 1.4 (7.0 %) 1.6 (4.6 %) 
4 30 36 0.69 2.9 0.83 (2.8 %) 1.7 (4.7 %) 
5 11 20 1 0 1.0 (9.1 %) 0.00 (0.0 %) 
6 13 31 1.5 55 1.2 (9.2 %) 7.4 (24 %) 
7 13 42 0.85 17 0.92 (7.1 %) 4.1 (10 %) 
8 22 30 7.9 5.5 2.8 (13 %) 2.3 (7.7 %) 

1.3.1.2. Phases réceptrices dopées uniquement en AsV 

De la même façon, les rendements d’extraction pour l’AsV (Y3) ont été calculés ainsi que les variances 
et écarts types pour les phases réceptrices dopées en AsV (Tableau 18).  

Pour rappel, la réponse Y3 (rendement d’AsV) doit être maximisée. 

Tableau 18 : Résultats des 8 expériences du plan de criblage correspondant aux extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 pour les 
phases réceptrices dopées en AsV 

N° Exp 
Rendement AsV 

(%) 
Y3 

Variance  
Rendement AsV 

Ecart type  
(et RSD (%)) 

Rendement AsV 
1 31 8.8 3 (10 %) 
2 25 28 5.2 (21 %) 
3 21 1.2 1.1 (5.2 %) 
4 24 8.1 2.9 (12 %) 
5 26 39 6.2 (24 %) 
6 39 36 6 (15 %) 
7 26 22 4.7 (18 %) 
8 32 10 3.1 (10 %) 

Pour les 8 expériences réalisées, les rendements d’extraction pour l’AsV (Y3) sont compris entre 21 et 
39 %. Pour l’ensemble des expériences, les rendements d’extraction de l’AsV (Y3) sont reproductibles 
(5.2 ≤ RSD ≤ 24 %) sur les triplicats de phases réceptrices. 

1.3.1.3. Phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV 

Enfin, les rendements d’AsIII non converti (Y4) et d’AsV (extrait + converti) (Y5) ont également été 
calculés pour les phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV (Tableau 19).  
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Pour rappel, les réponses Y4 (rendement d’AsIII non converti) et Y5 (rendement d’AsV (extrait + 
converti)) doivent être maximisées. 

Tableau 19 : Résultats des 8 expériences du plan de criblage correspondant aux extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 pour les 
phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV 

N° Exp 

Rendement 
AsIII non 
converti  

(%) 
Y4 

Rendement  
AsV (extrait + 

converti)  
(%) 
Y5 

Variance  
Rendement 

AsIII 

Variance  
Rendement 

AsV  

Ecart type 
(et RSD (%)) 
Rendement 

AsIII  

Ecart type 
(et RSD (%)) 
Rendement 

AsV  

1 27 36 9.6 37 3.1 (11 %) 6.0 (17 %) 
2 23 34 9.6 60 3.1 (13 %) 7.7 (23 %) 
3 22 30 3.1 60 1.7 (7.7 %) 8.0 (27 %) 
4 28 37 8.4 183 2.9 (10 %) 13 (35 %) 
5 10 35 0 64 0.08 (0.8 %) 8.0 (23 %) 
6 15 36 5.6 107 2.4 (16 %) 10 (29 %) 
7 15 46 7.8 180 2.8 (19 %) 13 (28 %) 
8 21 39 6.5 7.6 2.5 (12 %) 2.8 (7.2 %) 

Pour les 8 expériences réalisées, les rendements d’AsIII non converti (Y4) sont compris entre 10 et 
28 % tandis que les rendements d’AsV (extrait + converti) (Y5) sont compris entre 30 et 46 %. Pour 
toutes les expériences, les rendements sont reproductibles (7.2 ≤ RSD ≤ 35 %) sur les triplicats de 
phases réceptrices. Cette reproductibilité est du même ordre de grandeur que la reproductibilité 
observée sur les triplicats de phases réceptrices exposés sur le terrain (Bretier et al. 2019). 

1.3.1.4. Bilan pour l’ensemble des phases réceptrices 

L’ensemble de ces résultats peut être représenté sous forme de graphiques (Figure 46).  

Les 8 expériences réalisées permettent d’obtenir des résultats relativement similaires qui ne 
permettent pas en tant que tel de conclure sur l’influence des facteurs (X1 = Concentration de 
l’extractant ; X2 = Température, X3 = Purge, X4 = Nature de l’extractant et X5 = Agent Réducteur) sur 
les réponses étudiées qui devront être déterminées à l’aide du logiciel NemrodW. Il est cependant 
important de relever la bonne reproductibilité des résultats avec des écarts types relatifs compris 
entre 0.0 et 35 % (13 % en moyenne). 
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Figure 46 : Résultats des 8 expériences du plan de criblage correspondant aux extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 

 Résultats du plan de criblage obtenus à l’aide du logiciel NemrodW  1.3.2.

Dans ce plan de criblage, les coefficients bi sont codifiés bi/Z-W (avec Z et W = 1, 2 ou 3) pour chaque 
facteur Xi (X1 = Concentration de l’extractant ; X2 = Température, X3 = Purge X4 = Nature de 
l’extractant et X5 = Agent Réducteur). En effet, les coefficients comparent les niveaux des facteurs 2 à 
2. Ainsi, dans le premier plan de criblage (Extractant – Tampon oxalate), les coefficients bi auraient 
pu être notés bi/2-1 puisque le coefficient bi correspondait à la comparaison des niveaux 1 et 2 du 
facteur Xi. Pour ce second plan de criblage (Extractants – H3PO4 et NH4H2PO4), les coefficients bi des 
facteurs X1 à X4 (X1 = Concentration de l’extractant ; X2 = Température, X3 = Purge X4 = Nature de 
l’extractant) seront notés bi/2-1 comme pour le premier plan de criblage (Extractant – Tampon 
oxalate). Le facteur X5 (Ajout d’un agent réducteur) quant à lui possède 3 niveaux (Sans, 0.1 M Acide 
ascorbique, 0.1 M Acide oxalique). En effet, l’agent réducteur Acide oxalique avait été écarté dans le 
1er plan de criblage puisque l’extractant tampon oxalate est lui-même composé d’acide oxalique. 
Ainsi, trois coefficients bi seront associés à ce facteur permettant de comparer chacun des niveaux 2 
à 2 :  

- le coefficient b5/2-1 permettra de comparer le niveau « Sans » et le niveau « 0.1 M Acide 
ascorbique » ; 

- le coefficient b5/3-1 permettra de comparer le niveau « Sans » et le niveau « 0.1 M Acide 
oxalique » ; 

- le coefficient b5/3-2 permettra de comparer le niveau « 0.1 M Acide ascorbique » et le niveau 
« 0.1 M Acide oxalique ». 

Comme pour le premier plan de criblage, le poids d’un facteur Xi (X1 = Concentration de l’extractant ; 
X2 = Température, X3 = Purge X4 = Nature de l’extractant et X5 = Agent Réducteur) est estimé à partir 
des valeurs du coefficient bi qui lui est associé selon le modèle de ce plan de criblage indiqué dans 
l’Équation 12. 

 Équation 15 
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où Y représente la réponse, bia les coefficients et Xia les facteurs étudiés pour les facteurs X1 à X4 
(X1 = Concentration de l’extractant ; X2 = Température, X3 = Purge X4 = Nature de l’extractant) et b5a 
et b5b les coefficients et X5a et X5b les facteurs étudiées pour le facteur X5 (Ajout d’un agent 
réducteur). L’exploitation de ce plan nous donne accès aux coefficients bi, qui correspondent aux 
poids des facteurs Xi. 

L’interprétation de ce second plan de criblage est réalisée comme pour le premier. En effet, plus la 
valeur absolue du coefficient bi est élevée, plus le facteur Xi est influent. Le coefficient bi permet 
également de déterminer si les facteurs étudiés sont significatifs ou non. En effet, un intervalle de 
non significativité est déterminé pour bi en fonction de l’écart type moyen des mesures. Ainsi, la 
valeur du coefficient bi ne doit pas être comprise dans cet intervalle pour que le facteur Xi soit 
considéré comme significatif. Ainsi, pour chaque réponse Yi, des coefficients bi ont été estimés par le 
logiciel NemrodW pour chacun des facteurs Xi permettant ensuite de déterminer si ces facteurs Xi 
ont une influence sur la réponse Yi. 

1.3.2.1. Phases réceptrices dopées uniquement en AsIII 

 Réponse Y1 : Rendement d’AsIII non converti 
Les facteurs X1 (concentration de l’extractant), X2 (température), X3 (purge) et X4 (nature de 
l’extractant) ont une influence significative sur le rendement d’AsIII non converti (Y1), le facteur X4 
(nature de l’extractant) étant le plus influent (Figure 47(a)). 

 

 
Figure 47 : (a) Représentation graphique des effets de la réponse Y1 : Rendement d’AsIII non converti ; plan de criblage 
pour les extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les 

lignes verticales pointillées ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non 
significatifs sont représentés par des barres bleues (b) Représentation graphique des effets des niveaux des facteurs X1 à 
X5 (X1 = Concentration de l’extractant ; X2 = Température, X3 = Purge ; X4 = Nature de l’extractant ; X5 = Agent Réducteur) 

sur la réponse Y1 : Rendement d’AsIII non converti ; plan de criblage pour les extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 

Pour augmenter la réponse Y1 (Rendement d’AsIII non converti), il faut maximiser les produits b1a x X1a 
(concentration de l’extractant), b2a x X2a (température), b3a x X3a (purge) et b4a x X4a (nature de 
l’extractant) qui deviennent les seuls termes significatifs du modèle de ce plan de criblage (Équation 
12). 
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Le coefficient b1 étant positif, X1 (concentration de l’extractant) doit prendre sa valeur codée X = +1, 
qui correspond à 0.5 M. Ainsi, fixer la concentration de l’extractant (facteur X1) à 0.5 M permet 
d’augmenter en moyenne de 3.75 % le rendement d’AsIII non converti (Y1) (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 1 
et ici b1 = 3.75) (Figure 47(a)).  

Le coefficient b2 étant positif, X2 (température) doit prendre sa valeur codée X = +1, qui correspond à 
75°C. Ainsi, fixer la température (facteur X2) à 75°C permet d’augmenter en moyenne de 5.75 % le 
rendement d’AsIII non converti (Y1) (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 1 et ici b2 = 5.75). 

Le coefficient b3 étant négatif, X3 (purge) doit prendre sa valeur codée X = 0, qui correspond à 
l’absence de purge de l’extractant. Ceci ferait gagner en moyenne 3.75 % de rendement d’AsIII non 
converti (Y1) (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 1 et ici b3 = 3.75). 

Le coefficient b4 étant positif, X4 (nature de l’extractant) doit prendre sa valeur codée X = +1, qui 
correspond à l’extractant H3PO4. Cet ajout ferait gagner en moyenne ~11 % de rendement d’AsIII non 
converti (Y1) (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 1 et ici b4 = 11.25).  

La représentation graphique des effets des niveaux des facteurs permet de confirmer que l’utilisation 
d’H3PO4 à une concentration de 0.5 M, sans purge à une température de 75°C permet d’améliorer le 
rendement d’ d’AsIII non converti (Y1) (Figure 47(b)). 

 Réponse Y2 : Rendement d’AsIII converti en AsV 
Les facteurs X1 (concentration de l’extractant), X3 (purge), à la limite de la significativité, et X4 (nature 
de l’extractant) ont une influence significative sur le rendement d’AsIII converti en AsV (Y2) (Figure 
48(a)). 

 

 
Figure 48 : (a) Représentation graphique des effets de la réponse Y2 : Rendement d’AsIII converti en AsV ; plan de criblage 

pour les extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les 
lignes verticales pointillées ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non 

significatifs sont représentés par des barres bleues ; (b) représentation graphique des effets des niveaux des facteurs X1 à 
X5 sur la réponse Y2 : Rendement d’AsIII converti en AsV; plan de criblage pour les extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 

Pour diminuer la réponse Y2 (Rendement d’AsIII converti en AsV), i.e. diminuer la conversion de l’AsIII 
en AsV, il faut minimiser les produits b1a x X1a (concentration de l’extractant), b3a x X3a (purge) et 
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b4a x X4a (nature de l’extractant) qui deviennent les seuls termes significatifs du modèle de ce plan de 
criblage (Équation 12). 

Le coefficient b1 étant positif, X1 (concentration de l’extractant) doit prendre sa valeur codée X = 0, 
qui correspond à 0.1 M. Ainsi, fixer la concentration de l’extractant (facteur X1) à 0.1 M permet de 
diminuer en moyenne de 8.5 % la conversion de l’AsIII en AsV, i.e. le rendement d’AsIII converti en AsV 
(Y2) (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 1 et ici b1 = 8.5) (Figure 48(a)).  

Le coefficient b3 étant positif, X3 (purge) doit prendre sa valeur codée X = 0, qui correspond à 
l’absence de purge de l’extractant. Ceci ferait diminuer en moyenne de 5.5 % la conversion de l’AsIII 
en AsV, i.e. le rendement d’AsIII converti en AsV (Y2) (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 1 et ici b3 = 5.5). 

Le coefficient b4 étant positif, X4 (nature de l’extractant) doit prendre sa valeur codée X = 0, qui 
correspond à l’extractant NH4H2PO4. Cet ajout ferait diminuer en moyenne de 8 % la conversion de 
l’AsIII en AsV, i.e. le rendement d’AsIII converti en AsV (Y2) (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 1 et ici b4 = 8.0).  

L’étude graphique des effets des facteurs permet de confirmer que l’utilisation d’NH4H2PO4 à une 
concentration de 0.1 M et sans purge permet de diminuer la conversion de l’AsIII en AsV, i.e. le 
rendement d’AsIII converti en AsV (Y2) (Figure 48(b)). 

Ainsi, l’augmentation de la concentration de l’extractant (X1) et l’utilisation d’H3PO4 comme 
extractant (X4) permet d’augmenter le rendement d’extraction de l’AsIII non converti (réponse Y1) 
mais augmente également le rendement d’AsIII converti en AsV (réponse Y2). Un compromis doit donc 
être trouvé. L’absence de purge (X3) quant à elle favorise d’une part l’augmentation du rendement 
d’extraction de l’AsIII non converti (Y1) et d’autre part la diminution de la conversion de l’AsIII en AsV 
(Y2). 

L’ajout d’un agent réducteur (X5), comme dans le cas du premier plan de criblage, n’influe pas sur la 
conversion de l’AsIII en AsV comme escompté. 

1.3.2.2. Phases réceptrices dopées uniquement en AsV ; Réponse Y3 : 
Rendement d’AsV 

Aucun facteur ne possède d’effet significatif sur la réponse Y3 (rendement d’AsV) dans le domaine 
expérimental choisi malgré une bonne reproductibilité des résultats (écarts types relatifs : 5-24 % ; 
14 % en moyenne) (Figure 49). 
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Figure 49 : Représentation graphique des effets de la réponse Y3 : Rendement d’AsV ; plan de criblage pour les 

extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les lignes 
verticales pointillées ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non 

significatifs sont représentés par des barres bleues 

1.3.2.3. Phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV 

 Réponse Y4 : Rendement d’AsIII non converti 
Le seul facteur ayant une influence significative sur le rendement d’AsIII non converti (Y4) est la nature 
de l’extractant (X4) (Figure 50). Pour augmenter la réponse Y4 (Rendement d’AsIII non converti), il faut 
maximiser le produit b4 x X4 (nature de l’extractant) qui devient le seul terme significatif du modèle 
de ce plan de criblage (Équation 12). Le coefficient b4 étant positif, X4 (nature de l’extractant) doit 
prendre sa valeur codée X = +1, correspondant à l’extractant H3PO4. Ainsi, choisir l’extractant H3PO4 

en dépit de l’extractant NH4H2PO4 permet d’augmenter en moyenne de ~10 % le rendement 
d’extraction de l’AsIII non converti (Y4) (ΔY = ΔX x bi, avec ΔX = 1 et ici b4 = 9.75) (Figure 50(a)).  

 

 
Figure 50 : (a) Représentation graphique des effets de la réponse Y4 : Rendement d’AsIII non converti ; plan de criblage 
pour les extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les 

lignes verticales pointillées ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non 
significatifs sont représentés par des barres bleues ; (b) représentation graphique des effets des niveaux des facteurs X1 à 

X5 sur la réponse Y4 : Rendement d’AsIII non converti ; plan de criblage pour les extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 

L’étude graphique des effets des niveaux des facteurs permet de confirmer que l’utilisation d’H3PO4 
permet d’augmenter le rendement d’extraction de l’AsIII non converti (Y4) (Figure 50(b)). 
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 Réponse Y5 : Rendement d’AsV (extrait + converti) 
Aucun facteur ne possède d’effet significatif sur la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)) 
dans le domaine expérimental choisi (Figure 51). Une nette augmentation de l’intervalle de 
significativité est observée pour l’étude des effets des facteurs Xi sur la réponse Y5 (rendement d’AsV 
(extrait + converti)). L’intervalle de significativité n’est d’ailleurs pas représenté (Figure 51). En effet, 
les écarts types relatifs sur cette réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)) sont égaux à 
23.5 % en moyenne alors qu’ils sont égaux à 10 % en moyenne pour les autres réponses (Tableau 17, 
Tableau 18 et Tableau 19). 

 

Figure 51 : Représentation graphique des effets de la réponse Y5 : Rendement d’AsV (extrait + converti) ; plan de criblage 
pour les extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les 

facteurs non significatifs sont représentés par des barres bleues 

Ainsi, une réponse supplémentaire (Y6) a été étudiée pour déterminer l’influence des facteurs Xi sur 
la variance de la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)). 

 Réponse Y6 : Variance de la réponse Y5 
Le seul facteur ayant une influence très légèrement significative sur la variance de la réponse Y5 (Y6) 
est l’ajout d’un agent réducteur (X5) (Figure 52(a)).  

 

 
Figure 52 : (a) Représentation graphique des effets de la réponse Y6 : Variance de la réponse Y5 ; plan de criblage pour les 

extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 ; l’intervalle de non significativité des coefficients bi est représenté par les lignes 
verticales pointillées ; les facteurs significatifs sont représentés par des barres orange tandis que les facteurs non 

significatifs sont représentés par des barres bleues (b) Représentation graphique des effets des niveaux des facteurs X1 à 
X5 sur la réponse Y6 : Variance de la réponse Y5 ; plan de criblage pour les extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 
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Les coefficients b5/3-1 (comparaison entre l’influence de l’acide oxalique (3) et l’absence d’agent 
réducteur) et b5/3-2 (comparaison entre l’influence de l’acide oxalique (3) et acide ascorbique) étant 
positifs, l’utilisation de l’acide oxalique semble augmenter significativement la variance de la réponse 
Y5 par rapport à l’emploi d’acide ascorbique ou à l’absence d’agent réducteur. Ceci est confirmé par 
la représentation graphique des effets des niveaux des facteurs (Figure 52(b)). 

 Conclusions suite au second plan de criblage : Extractant – H3PO4 et 1.3.3.
NH4H2PO4  

L’augmentation de la concentration de l’extractant (facteur X1) permet d’augmenter le rendement 
d’extraction de l’AsIII pour les phases réceptrices dopées uniquement en AsIII (réponse Y1) mais 
engendre également une augmentation du rendement d’AsIII converti en AsV (réponse Y2) que l’on 
cherche à minimiser. 

De plus, l’augmentation de la température (facteur X2) favorise l’extraction de l’AsIII pour les phases 
réceptrices dopées uniquement en AsIII (réponse Y1). 

En outre, l’absence de purge de l’extractant (facteur X3) favorise d’une part l’augmentation du 
rendement d’extraction de l’AsIII non converti (Y1) et la diminution de la conversion de l’AsIII en AsV 
(Y2). 

D’autre part, privilégier l’extractant H3PO4 (facteur X4) permet d’augmenter le rendement 
d’extraction de l’AsIII non converti pour les phases réceptrices dopées uniquement en AsIII (Y1) et pour 
les phases réceptrices dopées avec le mélange d’AsIII et d’AsV (Y4). Cependant, ce choix engendre 
également une augmentation du rendement d’AsIII converti en AsV (réponse Y2) que l’on cherche à 
minimiser et pour lequel il serait plus judicieux de privilégier l’extractant NH4H2PO4. 

Finalement, l’ajout de 0.1 M d’acide oxalique (facteur X5) engendre une augmentation de la 
variabilité de la réponse Y5 (réponse Y6). 

L’expérience 8 rassemble les critères optimaux pour les facteurs X2 (Température) et X3 (Purge), 
c’est-à-dire ceux qui maximisent les rendements d’extraction de l’AsIII et de l’AsV tout en limitant la 
conversion de l’AsIII en AsV. Le facteur X5 correspond dans cette expérience à l’ajout de 0.1 M d’acide 
ascorbique ce qui permet d’éviter l’emploi d’acide oxalique qui engendre une augmentation de la 
variabilité de la réponse Y5 (rendement d’AsV (extrait + converti)) comme préconisé précédemment. 
Le facteur X1 (concentration de l’extractant) est fixé à 0.5 M pour cette expérience tandis que le 
facteur X4 correspond ici à l’extractant NH4H2PO4 (Tableau 20). 

Tableau 20 : Paramètres optimaux pour le plan de criblage pour les extractants – H3PO4 et NH4H2PO4 (Expérience n°8) 

N° Exp [Extractant] (X1) Température (°C) (X2) Purge (X3) Extractant (X4) Réducteur (X5) 
8 0.5 75 Sans NH4H2PO4 Ac. Ascorbique 0.1 M 

1.4. Comparaison des deux plans de criblage 

Les conditions opératoires optimales déterminées pour chaque plan de criblage donnent des 
résultats (rendements d’extraction) du même ordre de grandeur et reproductibles (Figure 53). 
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Figure 53 : Résultats des expériences reprenant les paramètres optimaux des deux plans de criblages 

Toutefois, l’utilisation du tampon oxalate n’est pas optimale pour un dosage réalisé par ICP-MS. En 
effet, cet extractant cristallise en partie dans la torche de l’ICP-MS formant ainsi un dépôt blanc qui 
obstrue la torche au cours de son utilisation, ce qui limite la réalisation de longues séries d’analyse. 
Ainsi, les conditions optimales retenues seront celles du plan de criblage n°2 avec l’extractant 
NH4H2PO4. 

Le plan de criblage ayant déterminé que l’ajout de 0.1 M d’acide ascorbique comme agent réducteur 
n’influe pas sur la conversion de l’AsIII en AsV, l’ajour d’un agent réducteur ne sera pas retenu dans les 
conditions optimales. Ainsi, les paramètres retenus suite aux plans de criblage sont répertoriés dans 
le Tableau 21. 

Tableau 21 : Paramètres optimaux retenus à la suite des plans de criblage pour l’extraction de l’AsIII et le l’AsV des phases 
réceptrices ferrihydrite 

[Extractant] (X1) Température (°C) (X2) Purge (X3) Extractant (X4) Réducteur (X5) 
0.5 75 Sans NH4H2PO4 Sans 

1.5. Domaine d’application de la méthode développée 

Les rendements d’extraction obtenus avec les paramètres optimaux sont faibles : 22 % pour l’AsIII et 
32 % pour l’AsV (Figure 53). Ces rendements d’extraction sont très inférieurs à ceux reportés dans la 
littérature (Thomas et al. 1997b, Montperrus et al. 2002, Lock et al. 2016). En effet, suite à des 
extractions réalisées à l’aide de tampon oxalate 0.2 M, acide orthophosphorique 0.5 M et 
hydrogénophosphate d’ammonium 0.05 M, Lock et al. (2016) ont obtenu des rendements 
d’extraction > 75 % pour des sols et sédiments dopés en AsIII. De plus, après extraction à l’acide 
orthophosphorique 0.25 M sur des sols et sédiments, Thomas et al. (1997b) ont extrait entre 60 et 
80 % des quantités d’AsIII et d’AsV préalablement dopées. En outre, Montperrus et al. (2002) ont 
obtenu pour l’arsenic total, des rendements d’extractions de 37 ± 3 %, 94 ± 3 % et 93 ± 4 % 
respectivement pour un sol, un sédiment et une boue à l’aide d’acide orthophosphorique 0.3 M 
tandis qu’ils ont mis en évidence des rendements d’extraction de 82 ± 3 % et 80 ± 2 % 
respectivement pour un sol et un sédiment à l’aide de tampon oxalate 0.2 M. Néanmoins, d’autres 
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études ont mis en évidence des difficultés d’extraction de l’AsIII sur des sols, sédiments et boues que 
nous avons également pu mettre en évidence sur les phases réceptrices ferrihydrite (Montperrus et 
al. 2002, Pizarro et al. 2003a, Iserte et al. 2004). Montperrus et al. (2002) ont en effet mis en 
évidence des rendements d’extractions pour l’AsIII de 5 %, 7 % et 22 % respectivement pour un sol, 
un sédiment et une boue à l’aide d’acide orthophosphorique 0.3 M tandis que pour l’AsV, ces 
rendements sont respectivement égaux à 95, 93 et 66 %. Ces auteurs ont également reporté des 
rendements d’extraction pour l’AsIII égaux à 4 et 14 % respectivement pour un sol et un sédiment à 
l’aide d’acide orthophosphorique 0.3 M tandis que pour l’AsV, ces rendements sont respectivement 
égaux à 96 et 93 %. De plus, Pizarro et al. (2003a) ont mis en évidence sur un sol, matériau de 
référence certifié, des efficacités d’extraction par l’acide orthophosphorique 1 M égales à 
98.6 ± 4.2 %, 3.1 ± 1.0 % et 80.0 ± 3.2 % respectivement pour l’arsenic total, l’AsIII et l’AsV. Enfin, 
Iserte et al. (2004) ont reporté des efficacités d’extraction pour l’AsIII égales à 39.1 et 14.6 % pour des 
sédiments dopés dont les concentrations sont respectivement égales à 0.073 et 0.298 mg.kg-1. De la 
même façon, ces auteurs ont mis en évidence des rendements d’extraction pour l’AsV de 104.2 et 
115.9 % pour des sédiments dopés dont les concentrations sont respectivement égales à 0.396 et 
0.958 mg.kg-1. Ces auteurs expliquent ces faibles rendements d’extraction de l’AsIII par un processus 
de conversion de l'AsIII en AsV provenant d’un mécanisme d'oxydation par l’oxygène de l’air durant 
l'étape de séchage. Cette conversion est également observée pour les phases réceptrices ferrihydrite 
puisque les paramètres optimaux retenus à la suite des plans de criblage favorisent également une 
conversion de 30 % de l’AsIII dopé en AsV.  

La reproductibilité de nos résultats permet cependant la mise en place de facteurs correctifs pour 
corriger ces rendements (Tableau 22).  

Tableau 22 : Rendements et écarts-types relatifs (RSD) des rendements obtenus suite à l’expérience du plan de criblage 
n°2 reprenant la majorité des conditions optimales d’extraction de l’AsIII et de l’AsV des phases réceptrices ferrihydrite 

 
AsIII non 
converti 

(%) 

AsIII converti 
en AsV  

(%) 

AsV 
(%) 

AsIII non converti 
Mélange  

(%) 

AsV (extrait + converti)  
Mélange 

(%) 
Rendement  22 30 32 21 39 

RSD 12.7 7.7 9.7 11.9 7.2 

Ces facteurs correctifs ne peuvent être appliqués que sur des concentrations d’arsenic quantifiées 
dans les éluats de DGT. Leur application engendre donc une augmentation des limites de 
quantification (LQ) de la méthode qu’il est nécessaire d’évaluer, notamment dans une perspective 
d’application de cette méthode dans les eaux de surfaces.  

Les LQ analytiques pour l’AsIII et l’AsV lors d’une analyse par HPLC-ICP-MS sont respectivement égales 
à 0.5 et 1 μg.L-1. Ainsi, avec un volume d’extractant de 1 mL, il est nécessaire qu’au minimum 0.5 et 
1 ng respectivement d’AsIII et d’AsV soient extraits. Or, ces masses doivent représenter 
respectivement 22 et 32 % de l’AsIII et de l’AsV fixés sur la phase réceptrice puisqu’uniquement 22 et 
32 % d’AsIII et d’AsV sont respectivement extraits de la phase réceptrice ferrihydrite en utilisant les 
conditions optimales déterminées suite à l’interprétation des plan de criblages. Ainsi, théoriquement, 
les masses d’AsIII et d’AsV fixées sur la phase réceptrice pour pouvoir quantifier ces deux espèces dans 
l’éluat de DGT doivent donc être à minima de 2.27 (0.5 ng/22 %) et 3.13 ng (1 ng/32 %). Pour que ces 
masses soient respectivement fixées sur des phases réceptrices ferrihydrite, il est nécessaire que les 
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concentrations moyennes labiles en AsIII et AsV aient été respectivement égales au minimum à 0.24 et 
0.33 μg.L-1 sur la période d’exposition des DGT exposées 7 jours dans un milieu aquatique à 20°C 
(épaisseur de gel (Δg) = 0.91 cm et surface d’exposition A = 3.14 cm²). 

Ces concentrations sont inférieures à celles mesurées sur le Rhône dans le cadre des opérations de 
gestion sédimentaire (Bretier et al. 2019). De plus, ces concentrations sont similaires à celles 
retrouvées dans les eaux de surface non contaminées qui sont comprises entre 0.15 et 0.45 μg.L-1 
(Bissen et Frimmel 2003a, Bissen et Frimmel 2003b). En outre, les DGT peuvent également être 
exposées sur une durée de 15 jours, permettant alors une accumulation 2 fois plus importante des 
contaminants sur la phase réceptrice ferrihydrite que lors d’une exposition de 7 jours. Ainsi, dès lors 
que les concentrations en AsIII et AsV sont respectivement supérieures à 0.12 et 0.17 μgL-1 et pour 
une période d’exposition de 15 jours, cette méthode peut être appliquée pour mesurer l’AsIII et l’AsV 
dans les milieux aquatiques à l’aide d’une DGT ferrihydrite via l’utilisation de facteurs correctifs 
permettant de corriger les rendements d’extraction et la conversion de l’AsIII en AsV. Cette 
concentrations d’AsV est inférieure à la plupart de ces concentrations retrouvées dans les eaux de 
surface puisqu’à l’échelle nationale 94 % des eaux de surface présentent des concentrations 
supérieures à 0.17 μg.L-1 (Agence Française pour la Biodiversité et Bureau de Recherches 
Géologiques et Minières 2015). Néanmoins, cette concentration d’AsIII minimale est plus importante 
que celles retrouvées dans les milieux naturels oxygénés puisqu’elle implique que la concentration 
d’AsIII représente 41 % de la concentration minimale d’arsenic alors que cette espèces est très 
minoritaire dans ces milieux (Smedley et Kinniburgh 2002). 

2. Développement en laboratoire d’une méthode permettant 
l’extraction et le dosage simultané des espèces du mercure à partir 
d’une seule phase réceptrice DGT 

2.1. Contexte et objectifs 

De façon générale, les études pour la mesure du mercure à partir d’une DGT équipée d’une phase 
réceptrice 3-mercaptopropyl portent sur le mercure total et non sur sa spéciation (Fernandez-Gomez 
et al. 2011, Pham et al. 2015, Wang et al. 2016, Díez et Giaggio 2018). Ces DGT ont néanmoins été 
caractérisées en laboratoire et appliquées sur le terrain pour l’étude du méthylmercure (Clarisse et 
Hintelmann 2006). Elles ont de plus été utilisées par Hong et al. (2011) pour la mesure simultanée du 
mercure et du méthylmercure en association avec un gel diffusif en agarose. L’extraction des espèces 
a été réalisée à l’aide d’HCl 0.1 M + 2 % de thiourée durant 24 h et a permis d’obtenir des 
rendements d’extraction de 94.6 ± 4.2 % et 101.2 ± 7 % respectivement pour le méthylmercure et 
pour le mercure inorganique et des limites de quantification respectivement égales à 0.15 et 1.05 
ng.L-1 via une analyse par IC-ICP-MS pour 2 semaines de déploiement. Au laboratoire, cet outil DGT a 
été développé pour l’étude du mercure et du méthylmercure dans les eaux de surface via deux DGT 
distinctes fabriquées en laboratoire permettant d’obtenir des blancs donc les teneurs en mercure 
sont inférieures à la limite de quantification (0.03 ng) et des limites de quantification respectivement 
égales à 0.15 et 0.03 ng.L-1 pour 2 semaines de déploiement (Dabrin et al. 2016b). Ainsi, la méthode 
d’extraction du méthylmercure des phases réceptrices 3M et la technique d’analyse du 
méthylmercure dans les éluats de phases réceptrices par dilution isotopique GC-ICP-MS est maitrisée 
au laboratoire. Cependant, cette méthode de dosage, dans sa configuration actuelle ne permet pas 
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d’évaluer simultanément les concentrations en mercure inorganique et en méthylmercure 
préalablement piégées sur la phase réceptrice de la DGT. Pour évaluer simultanément les deux 
concentrations, la technique de double dilution isotopique couplée à la technique d’analyse 
GC-ICP-MS a été mise en place et repose sur la modification simultanée de deux rapports isotopiques 
via deux dopages (201MeHg et 199Hg) réalisés sur un échantillon. 

Pour cela, dix phases réceptrices 3M ont tout d’abord été dopées avec 1 ng d’HgII et 0.1 ng de MeHg 
puis avec des quantités appropriées d’un standard d’Hg enrichi avec l’isotope 199 et d’un standard 
de MeHg enrichi avec l’isotope 201. Les phases réceptrices ont ensuite été éluées grâce à 4 mL d’une 
solution de thiourée à 1.3 mM dans HCl 0.1 M durant une nuit. Les espèces du mercure ont ensuite 
été dérivées à l’aide d’une solution de tétra-n-propylborate de sodium puis analysés par double 
dilution isotopique et chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de masse avec 
plasma à couplage inductif. 

2.2. Résultats obtenus 

Les résultats obtenus lors d’un premier test ne sont pas reproductibles puisque la détection du HgII 
est aléatoire (Figure 54). Ceci suggère une cinétique différente entre les deux espèces. Des soucis 
analytiques étant survenus lors de cette série d’analyse (arrêts intempestifs de l’appareil, analyse en 
plusieurs séries, échantillons analysés jusqu’à 48 h après leur extraction), une expérimentation 
identique a de nouveau été réalisée. Lors de cette seconde série, les échantillons ont été analysés à 
deux reprises, deux jours de suite (Figure 55 et Figure 56). Ce second test confirme la détection 
aléatoire du mercure inorganique HgII par DDI-GC-ICP-MS suite à son extraction de la phase 
réceptrice 3M et semble suggérer une cinétique plus lente de dérivation de cette espèce puisqu’elle 
est plus fréquemment quantifiée lors du 2ème jour de dosage. Ainsi, le test a été conduit une nouvelle 
fois sur 10 phases réceptrices. Les extraits ont été analysés à divers temps, entre 1 et 36 h après leur 
extraction. 
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Des différences sont observées entre les différents temps d’analyse et les différentes phases 
réceptrices sans qu’aucune tendance claire ne soit identifiée. En effet, HgII n’est jamais quantifié sur 
les phases réceptrices 5, 6, 7 et 10 alors qu’il est quantifié sur l’analyse 36 h après extraction pour les 
phases réceptrices 3, 4, 8 et 9. De plus, HgII est quantifié à partir de l’analyse effectuée 26 h après 
extraction pour la phase réceptrice 2 et à partir de la première analyse (1 h après extraction) pour la 
phase réceptrice 1. Enfin, MeHg est quantifié systématiquement sauf pour la phase réceptrice 7 sur 
l’analyse 36 h après extraction et pour les phases réceptrices 9 et 10, 1 h après extraction. Le 
problème est donc plus fréquent pour l’analyse de HgII que de MeHg. Il ne semble donc pas lié aux 
étapes de dopage ou d’extraction du HgII et du MeHg des phases réceptrices 3M. De plus, la 
cinétique de dérivation du HgII ne semble pas être à l’origine des difficultés rencontrées puisque le 
pic de HgII n’apparait pas sur le chromatogramme au cours du temps. Ce problème n’étant pas 
rencontré lors de l’analyse des échantillons d’eau, cette difficulté d’analyse du mercure inorganique 
HgII semble être due à une propriété spécifique de la phase réceptrice DGT qui n’a jamais été mise en 
évidence dans la littérature. Par exemple, l’extraction de l’HgII de la phase réceptrice 3M peut-être 
plus aléatoire que celle du MeHg en raison des différences de propriétés d’adsorption entre ces deux 
espèces, le HgII pouvant être plus fortement adsorbé sur la phase réceptrice que le MeHg. Des 
microbilles de phase réceptrice 3M peuvent également rester fixées au HgII et être ainsi extraites puis 
éventuellement injectées et ne pas être détectées par GC-ICP-MS. L’analyse du HgII et du MeHg dans 
les DGT reste cependant possible via l’analyse de deux DGT différentes : 1 pour l’analyse du HgTotal et 
1 pour l’analyse du MeHg, le HgII étant obtenu par différence. 

3. Conclusions  

Les plans de criblage élaborés pour optimiser l’extraction de l’AsIII et de l’AsV des phases réceptrices 
ferrihydrite ont permis d’obtenir des rendements respectifs de 22 et 32 % avec une conversion de 
l’AsIII en AsV de 30 %. Ces rendements sont faibles, mais étant reproductibles, ils permettent 
l’application de facteurs correctifs et une quantification de l’AsIII et de l’AsV à partir de 2.27 et 3.13 ng 
fixés sur la phase réceptrice, correspondant à l’exposition d’une DGT (Δg = 0.91 cm et A = 3.14 cm²) 
durant 7 jours à 20°C dans un milieu aquatique dont les concentrations labiles en AsIII et AsV sont 
respectivement égales à 0.24 et 0.33 μg.L-1 sur la période d’exposition. 

Les tests de mesure simultanée du HgII et du MeHg par DGT équipée d’une phase réceptrice 3M ont 
mis en évidence des difficultés de mesure du HgII qui ne semblent pas provenir de l’étape de dopage 
et/ou de l’étape d’extraction puisqu’elles sont uniquement identifiées pour le HgII et non pour le 
MeHg. Ces difficultés qui ne sont pas non plus liées à la cinétique de dérivation du HgII, semblent 
donc provenir d’une propriété de la phase réceptrice 3M en elle-même qui n’a pas été identifiée à ce 
jour (adsorption du HgII différente du MeHg ou micro-billes de phase réceptrice 3M extraites avec le 
HgII). Ainsi, la mesure de la spéciation du mercure est actuellement possible uniquement en utilisant 
2 DGT distinctes au laboratoire de chimie des milieux aquatiques. 

Ces deux études en laboratoire permettent de mettre en évidence les difficultés de la mesure des 
différentes formes chimiques d’une espèce par un seul et même outil. Actuellement, les études de 
différentes formes chimiques d’une même espèce sur un seul outil ont pu être conduites pour 
l’antimoine (Fontanella et Beone 2016) et le chrome (Devillers et al. 2016, Gao et al. 2019) mais 
semblent être difficiles à mettre en place puisque les études actuelles sont réalisées à l’aide de deux 
outils distincts pour le mercure (Bratkič et al. 2019) et l’arsenic (Liu et al. 2019). Pour l’étude de la 
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spéciation du chrome, Devillers et al. (2016) utilisent deux extractions successives permettant 
d’extraire tout d’abord spécifiquement le CrVI grâce au NaOH puis le CrIII grâce à un mélange d’acide 
nitrique, d’acide chlorhydrique et d’eau oxygénée. Néanmoins, cette étude a mis en évidence que la 
mesure de la spéciation du chrome via une unique DGT n’est possible que dans une gamme 
restreinte de pH comprise entre 4 et 6 en raison d’une sensibilité de la phase réceptrice (ZrO) au pH 
du milieu d’exposition mettant une nouvelle fois en évidence la difficulté de l’étude de la spéciation 
des contaminants inorganiques par un seul et même outil DGT. Gao et al. (2019) ont récemment 
extrait simultanément le CrIII et le CrVI d’une phase réceptrice ZrO à l’aide d’EDTA-2Na à 50 mM à un 
pH de 9.5 durant 1.5 h suite à de nombreuses expérimentations permettant d’étudier la stabilité du 
CrIII et du CrVI ainsi que l’interconversion entre ces deux espèces sous diverses conditions de pH 
indiquant que les conditions d’extraction doivent être très contrôlées afin de garantir la conservation 
de la spéciation du contaminant étudié durant l’étape d’extraction. 
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1. Préambule 

1.1. Contexte et objectifs 

Les études menées sur la pertinence de l’utilisation des DGT pour intégrer les pics de contamination 
en métaux dans les eaux de surface sont généralement réalisées en laboratoire sous conditions 
contrôlées (Meylan et al. 2004, Allan et al. 2007). En effet, l’évaluation de la pertinence des 
échantillonneurs passifs pour intégrer les pics de contamination sur le terrain n’est pas aisée puisqu’il 
est très difficile de prévoir à l’avance les éventuels pics de contamination qui pourraient survenir 
dans le milieu naturel. Ces changements brusques de concentrations en contaminants peuvent 
notamment être la conséquence d’évènements hydrologiques particulièrement délicats à prédire sur 
les petits cours d’eau (Rabiet et al. 2015). Les études existantes montrant l’efficacité des DGT pour 
intégrer des fluctuations de concentrations sur le terrain ont généralement été réalisées à large 
échelle temporelle (i.e. à l’échelle annuelle) pour identifier des variations saisonnières de 
concentrations (Priadi et al. 2011). Effectivement, Priadi et al. (2011) ont étudié les concentrations 
labiles et dissoutes en Cd, Cr, Co, Cu, Mn, Ni, Pb et Zn sur la Seine sur 3 sites situés en amont et en 
aval de la région parisienne durant une année via l’exposition de DGT et la réalisation de 
prélèvement ponctuels tous les mois. 

Ainsi, les opérations de gestion sédimentaires sur le Haut-Rhône prévues au printemps 2016 
représentaient une opportunité dans le cadre de ma thèse pour démontrer la pertinence de mettre 
en œuvre une stratégie intégrative en exposant des DGT pour intégrer des variations temporelles de 
concentrations en contaminants inorganiques dissous sur une durée de quelques jours/semaines. 

En effet, les opérations de gestion sédimentaire consistent en l’ouverture totale ou partielle des 
vannes de fond des barrages pour permettre une évacuation des sédiments stockés dans les 
réservoirs vers l’aval. Ces évènements engendrent des augmentations importantes des 
concentrations en MES (typiquement > 10 g/L) qui peuvent entrainer des augmentations des 
concentrations en contaminants inorganiques dans la fraction dissoute, représentant une source 
potentielle de contamination pour l’écosystème aquatique en aval. Le relargage des sédiments 
durant les opérations de gestion sédimentaires engendre effectivement une remobilisation des 
sédiments préalablement stockés dans des conditions anoxiques dans la colonne d’eau oxygénée 
favorisant le passage des éléments sensibles aux changements redox (Mn, Co, …) dans la fraction 
dissoute (Brugmann et al. 1997, Huang et al. 2008), ou modifiant leur spéciation comme pour 
l’arsenic (Smedley et Kinniburgh 2002).  

Ainsi, dans le cadre des opérations de gestion sédimentaires sur le Rhône prévues entre le 20 et le 31 
mai 2016, nous avons mis en place une stratégie d’échantillonnage rigoureuse couplant 
échantillonnage ponctuel et échantillonnage passif pour répondre aux deux objectifs suivants : 

- évaluer l’impact de ces opérations sur la dynamique des contaminants inorganiques dissous (Cr, 
Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb, As, Hg) et sur la spéciation de l’arsenic (AsIII et AsV), 

- mettre en évidence la pertinence des DGT pour intégrer les pics transitoires de contamination à 
l’échelle d’un grand fleuve. 
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1.2. Présentation des sites d’étude et stratégie expérimentale 

Une stratégie d’échantillonnage originale a été déployée sur le Haut-Rhône (depuis le lac Léman 
jusqu’à Lyon) sur une durée de 34 jours, sur trois stations d’échantillonnage (Pougny, Seyssel et Jons) 
et réparties entre 10 et 160 km en aval du barrage de Verbois (Chapitre 3 – Paragraphe 5.2.3. et 
Figure 14). Cette stratégie a couvert 3 périodes distinctes permettant de définir un état initial, de 
mesurer les éventuels changements durant les opérations de gestion sédimentaire et d’évaluer la 
rémanence des contaminants inorganiques après l’évènement.  

Pour répondre à ces deux objectifs, 14 prélèvements ponctuels ont été effectués sur les 3 sites pour 
l’analyse des contaminants inorganiques dissous (Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb, As et Hg) et de la 
spéciation de l’arsenic (arsénite AsIII et arséniate AsV).  

Quatre types de DGT ont été déployées en triplicat aux trois stations et pour les 3 périodes : DGT-CH 
pour l’échantillonnage des contaminants inorganiques cationiques, DGT-FH pour l’échantillonnage de 
l’arsenic, DGT-3M pour l’échantillonnage du mercure et DGT-3M* pour l’échantillonnage des 
arsénites (AsIII) (Chapitre 2 – Paragraphe 2.2 et Chapitre 3 – Paragraphe 1). 

1.3. Résultats majeurs et conclusions  

Durant les opérations de gestion sédimentaire sur le Haut-Rhône, les concentrations en MES ont très 
fortement augmenté aux stations de Pougny, Seyssel et Jons, atteignant respectivement 12, 16 et 
0.64 g.L-1 (de l’amont vers l’aval). Lors de cette augmentation de la charge en MES, nous avons mis en 
évidence une augmentation simultanée des concentrations dissoutes en Mn, Ni, Co et As sur les trois 
sites de prélèvements avec, par exemple, des concentrations en As multipliées respectivement par 
4.7, 6.7 et 6.0 à Pougny, Seyssel et Jons (Figure 58). Cette augmentation des concentrations dissoutes 
durant les opérations de gestion sédimentaires peut provenir de 3 origines différentes : (i) de l’eau 
interstitielle, (ii) d’une désorption des particules, (iii) d’une dissolution des phases porteuses de ces 
contaminants. Un calcul d’un bilan de masse a permis d’estimer la contribution maximale de l’eau 
interstitielle à l’augmentation des concentrations dissoutes en Mn, Ni, Co et As qui est estimée à 6 % 
pour les 4 contaminants inorganiques considérés. Ces calculs ont donc montré que l’augmentation 
des concentrations dissoutes en Mn, Ni, Co et As durant l’évènement proviendrait principalement 
d’une désorption des particules ou d’une dissolution des phases porteuses. Cependant, l’hypothèse 
d’une oxydation des sulfures métalliques a pu être écartée car les concentrations dissoutes en ions 
sulfates étaient faibles et constantes durant l’évènement (20-38 mg.L-1). Les augmentations des 
concentrations étant observées uniquement pour Mn, As, Ni et Co, la désorption des particules 
semble être le principal processus expliquant cette augmentation en lien avec une possible 
modification du pH, par exemple, entre l’eau interstitielle et la colonne d’eau. Néanmoins, des 
études complémentaires sont nécessaires pour identifier de façon robuste les processus à l’origine 
de ces augmentations des concentrations dissoutes en Mn, NI, Co et As. 
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Figure 58 : Concentrations dissoutes obtenues par prélèvement ponctuels (M(d)) et concentrations DGT (DGT_M) pour 
Mn, Ni, Co et As avant, pendant et après les opérations de gestion sédimentaires à Pougny, Seyssel et Jons. Les 

concentrations moyennes dissoutes (Moy_M(d)) ont été calculées pour chaque période (7, 14 et 13 jours) et pour chaque 
station à partir des concentrations dissoutes obtenues par prélèvements ponctuels pondérées par le temps. Les résultats 

inférieurs à la limite de quantification (LQ) sont représentés comme égaux à la moitié de la LQ. 

De plus, durant l’évènement, des changements de spéciation de l’arsenic ont également été observés 
(Figure 59). Ainsi, à Pougny et Seyssel, deux augmentations rapides et successives des concentrations 
en AsIII ont été observées, concomitantes aux augmentations de MES et représentant respectivement 
28 et 100 % de l’augmentation des concentrations en arsenic dissous. Ce changement de spéciation 
suggère un apport d’AsIII par l’eau interstitielle du sédiment anoxique remis en suspension durant 
l’évènement (Shuvaeva et al. 2000). Une augmentation d’AsV est observée entre ces deux 
augmentations d’AsIII. 
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Figure 59 : Concentrations dissoutes obtenues par prélèvement ponctuels (M(d)) et concentrations DGT (DGT_M) pour 
AsIII et AsV avant, pendant et après les opérations de gestion sédimentaires à Pougny, Seyssel et Jons. Les concentrations 
moyennes dissoutes (Moy_M(d)) ont été calculées pour chaque période (7, 14 et 13 jours) et pour chaque station à partir 
des concentrations dissoutes obtenues par prélèvements ponctuels pondérées par le temps. Les résultats inférieurs à la 

LQ sont représentés comme égaux à la moitié de la LQ. 

Pour l’ensemble des contaminants inorganiques étudiés, la reproductibilité des résultats DGT durant 
l’évènement est inférieure à celles des résultats avant et après l’évènement suggérant que de fortes 
concentrations de MES peuvent altérer de façon différente les DGT exposées. Cette réduction des 
performances de la DGT pourrait être due à : (i) l’abrasion de la membrane de la DGT par des 
particules, induisant une augmentation de la taille des pores du filtre ; (ii) l’introduction de particules 
à l'intérieur de la DGT qui pourraient rester attachées à la phase réceptrice malgré l'étape de lavage. 
Cette hypothèse a été corroborée par : (i) les résultats obtenus pour le Fe (un constituant majeur des 
particules fines : limons et argiles) dont les données sont les plus dispersées (RSD = 121 % en 
moyenne) ; (ii) les concentrations labiles de fer élevées et erratiques à la station de Seyssel pendant 
l’évènement (77 μg.L-1) et à la station de Jons après l’évènement (134 μg.L-1), 12 à 13 fois supérieures 
aux concentrations de Fe dissous mesurées dans des échantillons ponctuels. Par conséquent, suite à 
cette étude, nous conseillons de déployer plus de 3 DGT sur le terrain durant de tels évènements 
puisque des concentrations en MES élevées semblent mener à une moins bonne reproductibilité des 
résultats DGT. 

Concernant Mn, As, Ni et Co, les mesures par DGT reflètent l’augmentation des concentrations 
dissoutes identifiées par les prélèvements ponctuels. Pour Mn et Ni, les ratios d’augmentation des 
mesures DGT et des concentrations moyennes dissoutes obtenues par les prélèvements ponctuels 
durant les opérations de gestion sédimentaires sont similaires pour Pougny et Seyssel. Au contraire, 
pour Co et As, les ratios d’augmentation des mesures DGT sont 2 à 3 fois supérieurs à ceux des 
concentrations moyennes dissoutes obtenues par les prélèvements ponctuels durant l’évènement à 
Pougny et Seyssel. Par conséquent, pour As et Co, les DGT permettent d’intégrer les variations des 
concentrations dissoutes. Néanmoins, l’échantillonnage passif met en évidence une augmentation 
plus élevée que les prélèvements ponctuels, représentative des formes les plus labiles d’As et Co, 
potentiellement plus biodisponibles.  
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Les concentrations en AsIII obtenues par les DGT durant l’évènement sont respectivement 9, 18 et 6 
fois supérieures à celles observées avant l’évènement à Pougny, Seyssel et Jons, atteignant 0.890, 
1.69 and 0.319 μg.L-1 et représentant 25, 54 and 48 % des concentrations labiles en As total. Les 
concentrations labiles en AsV durant l’évènement sont multipliées respectivement par 20 et 12 à 
Pougny et Seyssel ; tandis que celles à Jons sont multipliées par 7 après l’évènement et représentent 
98 % des concentrations labiles en As. 

La mesure de la spéciation de l’As par DGT montre que la comparaison des résultats de 
concentrations labiles en As avec celles en AsIII et en AsV est difficile. En effet, la détermination des 
concentrations labiles en As suggère l’utilisation d’un coefficient de diffusion moyen entre les deux 
espèces qui suppose donc que la spéciation de l’As soit la même pour toutes les mesures, ce qui n’est 
pas notre cas. Ainsi, cette étude montre qu’il est nécessaire d’avoir des connaissances sur la 
spéciation de l’As dans l’environnement pour déterminer les dynamiques spatio-temporelles des 
concentrations labiles en As. En effet, l’utilisation d’un coefficient de diffusion unique pour la 
détermination des concentrations labiles en As peut mener à des sur- ou sous-estimations des 
concentrations labiles en As. Par conséquent, si des modifications de la spéciation de l’arsenic sont 
suspectées au cours du temps ou entre les stations, les concentrations labiles en As doivent être 
utilisées avec précaution pour déterminer la dynamique spatio-temporelle des concentrations en As. 

A ces échelles spatiales (160 km de continuum fluvial) et temporelles (plusieurs semaines), 
l’échantillonnage passif se révèle être la technique la plus facile d’utilisation (4 jours de déplacement 
terrain contre 14 pour un échantillonnage ponctuel). D’après les résultats de cette étude, la 
technique d’échantillonnage passif s’avère de plus pertinente comme alternative à une surveillance 
par échantillonnage ponctuel à une fréquence élevée puisque les augmentations de concentrations 
relevées par DGT sont fidèles à celles mesurées par échantillonnage ponctuel. 

2. Article n°1 – Publié dans Science of the Total Environment : 
« L'impact des opérations de gestions sédimentaire sur les 
concentrations dissoutes en éléments traces : couplage de 
l'échantillonnage intégratif passif et de l'échantillonnage ponctuel » 



Chapitre IV : Intégration de la dynamique temporelle de la spéciation de l’arsenic dissous à large 
échelle spatiale lors d’un évènement hydrosédimentaire majeur d’une durée de quelques jours 

141 

The impact of dam flushing event on dissolved trace elements 

concentrations: coupling integrative passive sampling and discrete 

monitoring 

Bretier M.1; Dabrin, A.1; Barbier-Bessueille, F.2; Coquery, M.1 

1 Irstea, UR RiverLy, centre de Lyon-Villeurbanne, 5 rue de la Doua, CS 20244, F-69625 Villeurbanne 
Cedex, France  
2 Institut des Sciences Analytiques, Université de Lyon, CNRS, Université Claude Bernard Lyon 1, ENS 
Lyon, UMR5280. 5 rue de la Doua, F-69100 Villeurbanne, France 

Highlights 

Dam flushing event was monitored by discrete and DGT sampling over 160 km  

Dissolved Mn, Ni, Co, As were released from SPM during the 2016 dam flushing event 

Dissolved and DGT Fe, Cu, Cd, Cr, Pb, Zn, Hg were unchanged during the flushing event 

DGT was efficient to assess trace elements temporal variability downstream the dam  

The proportion and concentrations of reduced As (AsIII) increased during the event 

Graphical abstract 

 

Abstract 

Sediments accumulation in reservoirs induces water storage capacities reduction and flood risks 
increases rendering dam flushing or dredging events compulsory for security reasons. Short transient 
events like dam flushing monitoring is still a great challenge because the suspended sediments and 
contaminants concentrations increases could occur over only few hours/days and cover tens of 
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kilometres. Since 1942, 21 dam flushing events have been performed on the Upper Rhône River 
(from Lake Geneva in Switzerland to Lyon in France) in order to evacuate accumulated sediments 
behind the Verbois dam (Switzerland). We designed an original sampling strategy to assess the 2016 
dam flushing event consequences on the spatio-temporal dynamics of dissolved trace elements 
concentration and to reveal how passive sampling monitoring (Diffusive Gradient in Thin films, DGT) 
could improve this evaluation. Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb, As and Hg dissolved concentrations 
were monitored by discrete and passive sampling at 3 stations over 160 km downstream the Verbois 
dam. Since dissolved Fe, Cu, Cd, Cr, Pb, Zn and Hg concentrations did not show great variations 
during the flushing event, the DGT efficiency was not fully demonstrated for these elements. In 
contrast, a sharp increase of Mn, Ni, Co and As dissolved concentrations (up to 22 times) was 
recorded, resulting mainly from a release from resuspended sediment. The dissolved As increase was 
mainly caused by reduced arsenic (AsIII) increase, even monitored 160 km downstream the Verbois 
dam. The DGT measurements were highly representative of trace elements concentrations and As 
speciation dynamics in comparison with discrete sampling. Although relatively high dispersion was 
highlighted for some elements DGT measurements during the flushing event, we showed that DGTs 
are robust and powerful time-integrative tools to monitor many trace elements more efficiently than 
discrete sampling during a short transient event on a large spatial scale.  

Keywords: metals, reservoir sluicing management, passive samplers, arsenic speciation, DGT 

Introduction 

The management of rivers is a huge challenge nowadays due to the construction of many navigation 
and electric production facilities including dams. These infrastructures largely impact sediment and 
water transport (Poulos et Collins 2002) and the morphology of the rivers and could also affect 
aquatic biota (Ward et Stanford 1995). In some configurations, sediment accumulation in dam 
reservoirs induces reduction of water storage capacities and increases flood risks for cities (Fauvain 
et al. 2006). For these reasons, dam flushing events must be carried out regularly on these dams to 
limit bed elevation in rivers. These events consist of opening partially or totally the bottom valves of 
the dams to flush the deposited sediment downstream. These events lead to great increases of 
suspended particulate matter (SPM) concentrations in the river that need to be controlled in order to 
limit the risks for aquatic biota and in particular fish. Consequences of dam flushing events on 
physico-chemical parameters of rivers (such as the decrease of dissolved oxygen together with an 
increase of ammonia) and on aquatic biota (such as benthic macroinvertebrates and trout) have 
been reported in the literature (Collier 2002, Rayan et Iguacel 2006, Khakzad et Elfimov 2015, Espa et 
al. 2016). Moreover, a number of contaminants, including major and trace elements, are associated 
to deposited sediment due to their high sorption capacity (Combest 1991, Young et al. 1992, Huang 
et al. 2015). With long term sediment storage, anoxic conditions could develop in dam reservoirs 
deposited sediment. As soon as sediments are released following dam flushing, they are exposed to 
oxic conditions and the distribution of elements between the dissolved and the particulate fractions 
may be modified (Brugmann et al. 1997, Huang et al. 2008). For instance, the chemical speciation of 
redox sensitive elements such as As could be affected (Smedley et Kinniburgh 2002). Thus, the 
release of a huge quantity of sediments stored in dam reservoirs represents a potential source of 
pollution for downstream aquatic system, both in the particulate and the dissolved fractions. 
Although dissolved trace elements are more easily bioavailable for aquatic organisms than 
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particulate trace elements, only few recent studies dealt with the influence of such events on trace 
elements concentrations in the dissolved fraction (Peter et al. 2014, Fremion et al. 2016). For 
instance, Fremion et al. (2016)) studied the impact of a 24-hours sluicing event on the evolution of 
several major and trace elements dissolved concentrations on a small watershed (Rhue River, France, 
900 km²). During this short period, using discrete sampling (every hour) over about 8 km long, that 
study showed a strong increase of dissolved As, Fe, Mn and Ni concentrations.  

Nevertheless, the monitoring of these hydrological events on large watersheds requires a lot of 
resources since distant stations have to be sampled at high frequency to assess the rapid changes of 
dissolved trace elements concentrations. Some alternatives to water discrete sampling, such as 
automatic time or flow-controlled samplers, have been developed to collect water at high frequency 
more efficiently (Smith 1986, Gebhart et al. 1998). However, they require power supply and are 
subjected to vandalism. Mainly, the conservation of water samples for trace elements analysis is 
generally not optimal; although recent more sophisticated designs allow on-line filtration, 
acidification and storage at 4°C (Duncan et al. 2007, Chapin 2015). To avoid conservation issues for 
water samples, “on-line” and in-situ techniques were developed like voltammetry, which allows 
direct measurements of selected trace elements for instance every 90 min (Braungardt et al. 1998). 
Nevertheless, these quick and efficient field techniques require to be installed at a strategic point 
equipped with power supply. As an alternative, passive sampling techniques were developed about 
25 years ago. They require no specific equipment and, typically, only two field campaigns are 
necessary for the installation and the retrieving of the devices during the period of exposure. For 
trace elements, the most common passive sampling technique used is the Diffusive Gradient in Thin 
Films (DGT) (Zhang et Davison 1995, Davison et Zhang 2012). The DGTs are composed of a chelating 
resin and a diffusive gel in which equilibrium between water and the resin is established. DGT are 
exposed in-situ and accumulate the labile fraction of trace elements (i.e. free trace elements, 
inorganic complexes and small organic complexes) over time allowing to assess mean concentrations 
during the exposure period (Allan et al. 2007). For instance, Priadi et al. (2011)) showed that DGT can 
be easily applied to integrate seasonal fluctuations of several trace elements concentrations. 
Nevertheless, detailed studies on DGT relevance to integrate transient concentrations peaks were 
generally performed in the laboratory under controlled conditions (Meylan et al. 2004, Allan et al. 
2007).  

Thus, the passive sampling approach seems to be a good choice to highlight the influence of dam 
flushing events on dissolved trace elements concentrations on a large watershed. Even if some 
studies have reported the impact of dam flushing events on dissolved trace elements concentrations 
(Peter et al. 2014, Fremion et al. 2016), only one has used DGT to characterize the impacts of such 
events and to integrate contamination peaks caused by the release of such a huge quantity of 
sediment (Peter et al. 2014). In another context of sediment resuspension, i.e. dam dredging, Lebrun 
et al. (2017)) also used DGT to characterize its impacts. Those authors studied the local influence of 
the Marckolsheim dam dredging which occurred in 2013 during 5 weeks on the Rhine River, 
highlighting a significant increase of Co and Mn DGT concentrations during the dredging event. On 
the Rhône River in France, Peter et al. (2014)) highlighted the increase of Al, Co, Mn, Ni, Cr, Fe and Pb 
DGT concentrations and the stability of Cu DGT concentrations during the flushing of Verbois dam 
over 80 km downstream. However, to date no information was obtained on the spatio-temporal 
dynamic of trace elements and As inorganic forms in the dissolved fraction during this kind of event 
on the Upper Rhône River. Moreover, no studies dealt with the comparison of passive and discrete 
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sampling methods to monitor such events. Finally, no information is available on the remanence and 
on the spatial dispersion of dissolved elements after dam flushing events.  

Taking into account these shortcomings, a thorough sampling strategy was designed on the Upper 
Rhône River (from downstream Lake Geneva in Switzerland to Lyon in France) to assess the impact of 
dam flushing event on the dynamics of dissolved trace elements (Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb, 
As, Hg) concentrations, including the speciation of As inorganic species. Moreover, this study aimed 
to assess the relevance of DGTs to integrate transient peaks of contamination at a large scale by 
comparing discrete and passive sampling measurements in water. This methodology was applied 
during the dam flushing event in May 2016 on the Upper section of the Rhône River. The 
experimentation lasted for 34 days on 3 different sampling stations over 160 km downstream the 
Verbois dam with continuous monitoring and covered 3 main periods in order to define an initial 
state, to measure changes during the flushing event and to assess the remanence of trace elements 
in the river.  

Material and methods 

Study area and management of dam flushing events 

The Rhône River is one of the largest rivers in France with a length of 812 km, a mean annual flow at 
its mouth of 1690 m3.s-1 and watershed of 95 590 km² (Figure 1). Many infrastructures, including 
locks (14), dams (19), hydropower plants (19) and nuclear power plants (4) are settled along the 
Rhône River from Lake Geneva to the Mediterranean Sea (Malaterre et al. 2015). The Arve River is a 
torrential tributary of the Rhône River (Figure 1) which transports annually about 1 to 3 million m3 of 
SPM, thus contributing to the filling of the Swiss dams reservoirs of Verbois and Chancy-Pougny 
(Diouf et Nawratil de Bono 2015). This accumulation leads with time to a decrease of water storage 
capacities, an elevation of the river bed and an increase of flood risks for Geneva. Due to this rapid 
sedimentation, the Services Industriels de la ville de Genève (SIG) and the Compagnie Nationale du 
Rhône (CNR) need to conduct regular dam flushing events, in order to transfer the sediments 
downstream. For the last 70 years, 21 events have been performed with variable frequencies 
(between 2 and 9 years, every 3 years in average) (CNR 2014). In 2012, 9 years after the last dam 
flushing event, the most intensive event was conducted, with complete dam valves opening. As a 
result, SPM concentration in the river reached up to 50 g.L-1 between Swiss dams and Genissiat dam 
(Figure 1). In comparison, in natural conditions, SPM concentrations are around 10 mg.L-1 during low 
flow periods and around some hundreds of mg.L-1 during floods (Thollet et al. 2018). Further to the 
impact of the 2012-flushing event on the ecosystem, including fish, mainly due to the sharp increase 
of SPM concentrations (Mollard et al. 2016), the SIG and CNR decided to adopt a new way to handle 
sediments in the river. Hence, from 2016, dam flushing events will be carried out every three to four 
years, with partial lowering of dam valves allowing to respect two thresholds for SPM concentrations 
(5 g.L-1 for the mean SPM concentration during the entire event; 15 g.L-1 maximum concentration 
reached during less than 30 min) (Diouf et Nawratil de Bono 2015). 
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Figure 1: Study area of the Upper Rhône River (France) from Lake Geneva to the city of Lyon and location of the three 

sampling stations: Pougny, Seyssel and Jons. 

Sampling strategy 

The dam flushing event was carried out in the Upper Rhône River over a 12 days period from 20th to 
31st of May 2016. Our sampling strategy was based on three distinctive periods (before: 7 days; 
during: 14 days; after: 13 days) in order to establish an initial state, to measure changes during the 
flushing event and to identify a return to initial conditions (Figure 2).  

Figure 2: Schematic representation of the sampling strategy implemented at Pougny, Seyssel and Jons stations from 12th 
May to 14th June 2016, before, during and after the dam flushing event. 

Three stations were monitored in the Rhône River, located respectively at 10 km (Pougny), 45 km 
(Seyssel) and 160 km (Jons) downstream the Verbois dam (Figure 1). Discrete water samples were 
collected at each station 14 times during the entire field campaign (34 days): 3 samples before, 
6 samples during and 5 samples after the dam flushing event (Figure 2). Surface water samples were 
directly collected by hand approximately 20 cm below the surface from the riverbank with a 2 L 
polyethylene (PET) bottle for measurements of SPM, major anions (Cl-, SO4

2-, NO2
-, NO3

- and PO4
3-) 

and cations (Na+, K+, Mg2+, Ca2+, NH4
+), dissolved trace elements (Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb and 

As) and As speciation (arsenite, AsIII and arsenate AsV). Additional surface water samples were 
collected with a 250 mL glass bottle for the analysis of dissolved organic carbon (DOC); and with a 
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500 mL Teflon® bottle for Hg analysis. All samples were kept in the dark in an ice box before 
returning to the laboratory. 

Four types of DGT (for cationic trace elements, total As, Hg and AsIII) were deployed in triplicates at 
the 3 stations and for each period. The DGT were deployed in a 40×30×17 cm polypropylene (PP) box 
with holes distributed on all faces representing 9% of the surface of the box allowing the water to 
pass through it. The box was fixed to the riverbank with a rope and installed approximately 50 cm 
below the water surface, with a system designed to guarantee that the passive samplers remain 
under water even in case of water level drop. Before and after field deployment, the DGTs were 
stored in plastic bags with a few drops of ultra-pure water (Elga®) in order to prevent external 
contamination and dehydration of binding and diffusive layers. 

At each sampling station, the temperature was registered every 5 min by deploying a sensor 
(Tinytag®, Aquatic 2) in each PP box. This temperature monitoring allowed to check that the DGTs 
remained under water during the whole exposure period. The following physico-chemical 
parameters were systematically measured on each sampling day: water height (scale already 
installed on the field), temperature, pH, conductivity, dissolved oxygen (Multiline® Multi 3430 IDS, 
WTW®) and turbidity (Neotek-Ponsel®, Odeon, PNEPA sensor). Turbidity was also monitored, by the 
CNR, every two min and signal intensities were converted to SPM concentrations thanks to a 
pycnometer and filtration-weighing adjustments. 

Sample treatment and analysis 

Water samples pretreatment 

The SPM concentrations in discrete water samples were determined after filtration on glass fiber 
filters (0.7 μm, AP40, Millipore, Merck®) according to the NF EN 872 standard method (AFNOR 2005). 
For major anions and cations, water samples were filtered with a 0.45 μm PVDF (Polyvinylidene 
fluoride) filter (syringe filter, Puradisc® FP30, Whatman®) and kept in the dark in a 50 mL PP tube 
(Sarstedt®) at 4°C. Water samples were filtered with a 0.45 μm PVDF filter (syringe filter, Millex-HV, 
Merck®), acidified with 0.5% v/v HCl (30% Suprapur®, Merck®) and kept at 4°C for DOC analyses. For 
dissolved trace elements (except Hg), water samples were filtered with a 0.45 μm PVDF filter (syringe 
filter, Puradisc® FP30, Whatman®), acidified with HNO3 0.5% v/v (65% Suprapur®, Merck®) and kept 
at 4°C in a 50 mL PP tube (Sarstedt®). For As speciation, water samples were filtered with a 0.2 μm 
PVDF (Polyvinylidene fluoride) filter (syringe filter, Puradisc® FP30, Whatman®) and kept in the dark 
in a 50 mL PP tube (Sarstedt®) at 4°C. For mercury, water samples were filtered with a 0.45 μm 
Teflon® filter (Hydrophilic PTFE LCR membrane filter, Merck®), acidified with 0.5% v/v HCl (30% 
Suprapur®, Merck®) and kept in a 250 mL Teflon bottle tightly closed and protected by plastics bags. 

DGT preparation and treatment 

The DGT were all home-made prepared and assembled in a cleanroom (ISO 6, AFNOR (2016a))) and 
under a laminar flow hood (ISO 5, AFNOR (2016a))) of our laboratory and kept at 4°C in plastic bags 
before exposure. The Chelex DGT (DGT-CH) were composed of a 0.45 μm nitrocellulose filter (MF-
Millipore Membrane Filter, mixed cellulose esters, thickness: 0.13 mm, Merck®), a Chelex resin 
(binding layer) and a polyacrylamide gel (diffusive layer), which were both made according to the 
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procedure of Zhang et Davison (1999)). The ferrihydrite-DGT (DGT-FH) for As were also made up of a 
polyacrylamide diffusive gel and assembled with a ferrihydrite resin produced according to Luo et al. 
(2010)). The 3-mercaptopropyl-DGT for Hg (3M-A) was the combination of an agarose diffusive gel 
with a 3-mercaptopropyl functionalized silica gel resin prepared according to Clarisse et Hintelmann 
(2006)). Finally, the 3-mercaptopropyl-DGT for AsIII (3M-P) was composed by a polyacrylamide 
diffusive gel and a 3-mercaptopropyl functionalized silica gel resin. The thickness of the diffusive gel 
(0.75 mm for agarose and 0.8 mm for polyacrylamide) was controlled during the making steps in the 
laboratory with known-thickness Teflon® strips. Just after the making, a triplicate of each type of DGT 
was conserved in the fridge until the elution and analysis steps (DGT blanks). 

After exposure, blanks (non-exposed) and exposed DGT were cleaned and disassembled to retrieve 
the resins. If some particles remained attached to the resin, a careful washing was realized with 
ultra-pure water (Elga®). The Chelex and ferrihydrite resins were transferred into 5 mL PP tubes 
(Dutscher®) and eluted with 2.5 mL of 1 M HNO3 (65% Suprapur®, Merck®) during at least 24 h 
before analysis. The resins from 3M-P DGT for AsIII measurements were transferred into 5 mL PP 
tubes (Dutscher®) and eluted with 2.5 mL of 1 M HNO3 (65% Suprapur®, Merck®) + 0.01 M KIO3 (RPE, 
Carlo-Erba®) according to Bennett et al. (2011)) during at least 24 h before analysis. The resins from 
3M-A DGT for Hg measurements were transferred into 5 mL PP tubes (Dutscher®) and stored at 4°C 
before analysis.  

Analytical procedures 

The analyses of major anions and cations in filtered water samples were performed with ionic 
chromatography (IC Flex 930, Metrohm®). Concentrations of DOC were determined with Multi N/C® 
3100, Analytikjena®. Trace elements (Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb, As) were measured by ICP-MS 
(X Series II, Thermo Electron®) according to NF EN ISO 17294 standard method (AFNOR 2016b) in 
water samples and DGT eluates. Concentrations were determined by using an external calibration 
(Multi-Element Standard, SCP33MS, SCP Science®) and analytical drift was corrected by using internal 
standards (Y, Rh, Ho). The accuracy of the analyses was routinely checked by the systematic use of 
certified reference materials (CRM: TM Rain-04, filtered rainwater; TM 27.3, filtered lake water; SCP 
Science®, Environment Canada®) and varied between 96 and 172% depending on the metal. The 
uncertainty of analytical results was assessed according to the NF XP T90-220 standard method 
(AFNOR 2003) and averaged 15% (from 12% to 20% according to the metal, Table S1). The limits of 
quantification (LQ) were determined according to the NF T90-210 standard method (AFNOR 2009a). 
Arsenic speciation analysis in water samples was carried out by HPLC-ICP-MS (Mobile phase: 
Phosphate buffer 25 mM + 2.5% acetonitrile; Column: Hamilton PRPX-100 15 cm; HPLC: 1100 Series 
HPLC, Agilent®; ICP-MS: X Series II, Thermo Electron®) according to the NF XP T90-140 standard 
method (AFNOR 2013). Mercury analyses in filtered water samples were performed by cold vapor 
atomic fluorescence spectroscopy (Mercur®, Analytikjena®) according to the US-EPA Standard 
Method 1631 (US-EPA 2002). The accuracy of the analyses (98%) was routinely checked by using 
certified standards (5 ng.L-1, PlasmaCAL, SCP Science®). The analytical uncertainty according to the 
NF XP T90-220 standard method (AFNOR 2003) was 9%. Mercury in DGT was directly measured by 
atomic absorption spectroscopy (AAS, Direct Mercury Analyzer, DMA80, Milestone®) with an 
external calibration (Hg standard, Merck®). The analytical uncertainty according to the NF XP T90-220 
standard method (AFNOR 2003) was 29%. The accuracy of the analyses (113%) was confirmed by 
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systematic analyses of a CRM (SRM®2976, mussel tissue, NIST). The LQ for all the elements 
determined according to the NF T90-210 standard method (AFNOR 2009a) are reported in Table 1 
(for DGT) and Table S1 (for dissolved metals and As speciation).  

The absence of contamination for water samples was systematically confirmed by the analysis of 
blanks of the same matrix as the samples (Ultra-pure water [Elga®] and if needed the appropriate 
acid) and by the analysis of filtration blanks in the same matrix as the samples as well. For DGT, non-
exposed DGT blanks and the eluents were analyzed to check any kind of contamination that may 
occur during the preparation of binding and diffusive layers, the assembling, the storage, the 
disassembling and the elution steps (Dabrin et al. 2016a). 
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Data treatment for DGT 

The mean concentration obtained for DGT blanks was compared to the lowest concentration 
measured for the exposed DGT samples. For ratios below 10%, it was considered that the level of 
contamination was within the analytical uncertainty (Table 1). For higher ratios, the mean 
concentration obtained for DGT blanks was subtracted to concentrations obtained in exposed DGT.  

Calculations of DGT concentrations (except Hg) were performed according to the procedure of Zhang 
et Davison (1995)). First, trace elements concentrations measured by ICP-MS have to be multiplied 
by the dilution factor (x 3.5). Then, trace element concentrations were converted to a mass of trace 
element per DGT by taking into account the elution volume (resin volume + 2.5 mL of HNO3) and the 
elution factor which commonly equals to 0.8 (Zhang et Davison 1995).  

Finally, the equation derived from Fick’s law was applied: 

 Eq. 1 

where C is the DGT concentration of the trace element in the river (μg.L-1), M is the mass of the trace 
element in the DGT tool (ng), Δg is the thickness of the diffusion membrane (filter + diffusive layer) 
(cm), D is the diffusion coefficient of the trace element at the temperature of exposure (cm².s-1), A is 
the exposure surface area of the membrane (3.14 cm²), and t is the exposure period (s). 

For Hg, Eq. 1 was directly applied to the mass of Hg determined in the resins after analysis by AAS. 

The reproducibility of the measurements was appreciated for all trace elements, since DGTs were 
systematically exposed in triplicates. Results for DGT were expressed as the mean of the three 
individual values. We considered that results were not aberrant when the dispersion (i.e. relative 
standard deviation of the mean, RSD) was below 50%. 

The Student t test was used to determine if the mean DGT concentrations calculated from the 
triplicates for each period (before, during and after the dam flushing event) were significantly 
different. 

Results 

SPM concentrations during the dam flushing event 

The SPM concentrations measured from discrete water samples were relatively low before opening 
the dam ranging from 0.005 to 0.020 g.L-1 for Pougny, Seyssel and Jons stations. During the flushing 
event, the SPM concentrations drastically increased at Pougny, Seyssel and Jons stations reaching up 
to 3.62, 3.61 and 0.64 g.L-1, respectively (Figure 3). After the flushing event, SPM concentrations 
quickly dropped, ranging from 0.051 to 0.117 g.L-1 at Pougny, from 0.024 to 0.171 g.L-1 at Seyssel and 
from 0.046 to 0.163 g.L-1 at Jons. The SPM concentrations recorded from high frequency turbidity 
measurements during the flushing event showed similar trends than those observed for discrete 
samples on the three sampling stations (Figure 3). The SPM concentrations recorded from high 
frequency turbidity were generally higher than those observed for discrete samples by a factor of 2 
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to 3. These differences could be explained by the distinctive sampling positions for the two methods 
since turbidity measurements were recorded in the middle of the river whereas discrete samples 
were collected from the riverbank near the DGT box where SPM concentrations could be lower. The 
high frequency acquisition of turbidity measurements estimated SPM concentrations up to 12, 
15 g.L-1 and 1 g.L-1 at Pougny, Seyssel and Jons stations. More precisely, two distinctive peaks of SPM 
concentrations (15 and 8 g.L-1) were recorded at Seyssel station, corresponding to two successive 
opening events of the Genissiat Dam. 

  

 
Figure 3: Suspended particulate matter (SPM) concentrations before, during and after the dam flushing event at Pougny, 

Seyssel and Jons stations. 

Physico-chemical parameters and major elements concentrations  

Conductivity, pH, temperature, dissolved oxygen, DOC and concentrations of major anions and 
cations (Cl-, SO4

2-, Na+, K+, Mg2+, Ca2+, NO2
-, NO3

- and PO4
3-) were not significantly different before, 

during and after the flushing event (Table S2). Sulfate ion concentrations were not modified during 
the flushing event and averaged 38.1 ± 4.2, 35.2 ± 4.3 and 20.2 ± 4.7 mg.L-1 at Pougny, Seyssel and 
Jons stations, respectively. This parameter was apparently not influenced by the dam flushing event. 
Oxygen saturation during the flushing event remained close to 100% and equaled 109, 110 and 78% 
at Pougny, Seyssel and Jons, respectively. In contrast, NH4

+ concentrations at all stations were 3-6 
times higher during the flushing event (0.46 μg.L-1 at Pougny; 0.41 μg.L-1 at Seyssel and 0.17 μg.L-1 at 
Jons) than before (0.14 μg.L-1 at Pougny; 0.07 μg.L-1 at Seyssel and 0.03 μg.L-1 at Jons) and after the 
flushing event (0.04 μg.L-1 at Pougny; 0.04 μg.L-1 at Seyssel and 0.03 μg.L-1 at Jons).  
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Dissolved trace elements concentrations in discrete water samples  

Dissolved Cd concentrations from discrete samples were always below the LQ whatever the sampling 
stations or periods (LQ = 0.010 μg.L-1). The other trace elements displayed two main temporal 
distributions (Figures 4 and 5). The first group including Hg, Zn, Cr, Pb, Cu and Fe, showed similar 
dissolved concentrations during the 3 distinctive periods considering their analytical uncertainty 
(Table S1), so no change occurred during the flushing event (Figure 4). Dissolved concentrations of 
Hg, Zn, Cr and Pb were below or close to the LQ, with quantification frequency which equaled 36, 38, 
45 and 86%, respectively (Table S1). Although dissolved Cu and Fe concentrations were more than 5 
times higher than the LQ (Cu: 0.94 ± 0.8 μg.L-1; Fe: 8.0 ± 2.7 μg.L-1), no trends were observed either 
between the 3 periods.  

The second group of elements, including Mn, Ni, Co and As, displayed higher dissolved 
concentrations during the flushing event than before and after (Figure 5). At Pougny and Seyssel 
stations, these 4 elements showed a drastic increase of dissolved concentrations up to 4 to 22 times 
higher than mean concentrations observed before the flushing event, depending on the element, 
reaching up to 88 μg.L-1 for Mn at Seyssel station and 8.3, 2.1 and 0.47 μg.L-1 for As, Ni and Co at 
Pougny station. At Jons station, despite a strong decrease of SPM concentrations, dissolved As, Ni 
and Co concentrations were also elevated during the flushing event, with concentrations reaching up 
to 3.8, 1.4 and 0.21 μg.L-1, respectively. On the contrary, dissolved Mn concentrations did not 
increase at Jons station (mean concentration = 1.9 μg.L-1). 

During the flushing event, at Pougny and Seyssel stations, two successive and rapid increases of AsIII 
(first increase up to 3.1 and 2.9 μg.L-1 and second increase up to 2.9 and 3.9 μg.L-1 at Pougny and 
Seyssel, respectively) interspersed with a transient increase of the oxidized form of As (AsV) (up to 2.4 
and 4.5 μg.L-1 at Pougny and Seyssel, respectively) (Figure 6). A varying proportion of the dissolved As 
concentration increase during the flushing event at the three stations (from 28 to 100%, 55% in 
average) was due to a transient increase of AsIII, that is the reduced form of As. At Jons station, the 
increase of dissolved As concentrations during the flushing event was mainly due to a transient 
increase of AsV (up to 3.5 μg.L-1) which was followed by an increase of AsIII (up to 1.2 μg.L-1) that 
persisted for 5 days after the flushing event. 
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Figure 4: Dissolved concentrations from discrete water samples (M(d)) and DGT concentrations for Hg, Zn, Cr, Pb, Fe and 

Cu before, during and after the dam flushing event at Pougny, Seyssel and Jons stations. The mean dissolved 
concentrations were calculated for each period (7, 14 and 13 days) and for each station using dissolved concentrations 

obtained for discrete water samples weighted by the time. Results below the LQ are represented as LQ/2. 
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Figure 5: Dissolved concentrations from discrete water samples (M(d)) and DGT concentrations for Mn, Ni, Co and As 

before, during and after the dam flushing event at Pougny, Seyssel and Jons stations. The mean dissolved concentrations 
were calculated for each period (7, 14 and 13 days) and for each station using dissolved concentrations obtained for 

discrete water samples weighted by the time. Results below the LQ are represented as LQ/2. 
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Figure 6: Dissolved AsIII and AsV concentrations from discrete water samples (M(d)) and DGT concentrations before, during 

and after the dam flushing event at Pougny, Seyssel and Jons stations. The mean dissolved concentrations were 
calculated for each period (7, 14 and 13 days) and for each station using dissolved concentrations obtained for discrete 

water samples weighted by the time. Results below the LQ are represented as LQ/2. 

Integrated dissolved concentrations of trace elements measured by 
DGT 

Quality of DGT measurements 

Concentrations of Cr, Ni, Cd and As in DGT blanks were below the LQ (Table 1). On the contrary, 
some contaminations were identified in DGT blanks for Mn, Fe, Co, Cu, Zn, Pb and Hg. For Mn, DGT 
blanks levels accounted to less than 10% of Mn concentrations measured in exposed DGT. For Fe, Co, 
Cu, Zn, Pb and Hg, relatively high but reproducible DGT-blanks levels were measured (between 16 
and up to 74% of exposed DGT) and were subtracted from concentrations measured in exposed DGT 
(Table 1).  

Then, according to the reproducibility of DGT measurements (n = 3 at each station/period) for each 
trace element, we determined the proportion of acceptable DGT results (dispersion – RSD below 
50%; Table 1). The dispersion of DGT measurements for Cr, Mn, Co, Zn, Hg and AsIII was 
systematically below 50%. Nevertheless, two triplicates of DGT measurements for Pb and one 
triplicate for Ni, Cu, Cd and As presented a higher dispersion (RSD >50%, from 65 to 162%, 99% in 
average). For Fe, more than 30% of exposed DGT data displayed a dispersion above 50% (RSD from 
10 to 147%, 58% in average), highlighting a poor reproducibility of the results for this element.  

Concentrations of trace elements assessed by DGT  

For Cd, DGT concentrations were never quantified before the flushing event whatever the sampling 
station (LQDGT = 0.003 μg.L-1). For the two other periods, Cd DGT concentrations were close to the LQ 
(from 0.002 to 0.004 μg.L-1), excepted for Jons after the flushing event with DGT concentrations 
multiplied by 7 compared to those during the flushing event.  
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Fe DGT concentrations were close to 7 μg.L-1 except at Seyssel during the flushing event (77 μg.L-1) 
and at Jons after the flushing event (134 μg.L-1). No trends could be highlighted for this element 
owing to the low reproducibility of the results. 

For Zn, Cr and Pb, DGT concentrations were systematically higher than LQDGT but they remained very 
low and did not highlight any clear trends during the flushing event (Figure 4 and Table 1). 
Nevertheless, DGT concentrations, integrated over each of the 3 periods, showed some increase at 
Jons after the flushing event and were multiplied by 3, 5 and 7 for Cr, Zn and Pb respectively.  

For Hg, even if DGT concentrations remained very low, a maximum (1.4 ng.L-1) was recorded before 
the flushing event at Seyssel and Jons and also during the flushing event at Pougny. Then, a small 
decrease of Hg DGT concentrations was observed over time (0.61, 0.89 and 0.41 ng.L-1 at Pougny, 
Seyssel and Jons respectively) but it was not significant according to the dispersion of DGT 
measurements which ranged from 9 to 50% (Table 1). 

For Cu, DGT concentrations were not modified during the flushing event at Pougny and Seyssel, while 
concentrations were multiplied by 15 after the flushing event at Jons (from 0.05 to 0.81 μg.L-1).  

A strong increase of dissolved Mn, Ni, Co and As concentrations during the flushing event was 
highlighted by DGT measurements (Figure 5). First, for Mn, DGT concentrations at Pougny during the 
flushing event (12.0 μg.L-1) were 4 times higher than before (3.17 μg.L-1); whereas at Seyssel, DGT 
concentrations were multiplied by 8 reaching (19.3 μg.L-1). At Jons station, Mn DGT concentration 
increased after the flushing event up to 9.08 μg.L-1 and was multiplied by 3.5. For Ni, DGT 
concentrations at Seyssel and Jons increased by about 4 during the flushing event (0.931 and 
0.590 μg.L-1, respectively), while they were multiplied by 13 after the flushing event at Jons reaching 
1.91 μg.L-1. Regarding Co, DGT concentrations during the flushing event at Pougny, Seyssel and Jons 
(0.190, 0.202 and 0.050 μg.L-1) were 5, 6 and 3 times higher than before the flushing event (0.041, 
0.034 and 0.019 μg.L-1), respectively. At Jons, Co DGT concentration was multiplied by 9 after the 
flushing event up to 0.173 μg.L-1. For As, DGT concentrations during the flushing event were 
multiplied by 15, 14 and 3 at Pougny, Seyssel and Jons reaching 3.52, 3.11 and 0.658 μg.L-1, 
respectively. At Jons station, As DGT concentration also increased after the flushing event up to 
1.02 μg.L-1 and was multiplied by 5.  

Concerning As inorganic speciation, AsIII DGT concentrations during the flushing event were 
respectively 9, 18 and 6 times higher than AsIII DGT concentrations before the flushing event at 
Pougny, Seyssel and Jons reaching 0.890, 1.69 and 0.319 μg.L-1 and representing 25, 54 and 48% of As 
DGT concentrations, respectively (Figure 6). AsV DGT concentrations also increased by a factor of 20 
and 12 during the flushing event at Pougny and Seyssel stations, respectively. At Jons station, AsV 
DGT concentration increased by a factor of 7 up to 0.999 μg.L-1 after the flushing event, representing 
98% of As DGT concentrations.  

Globally, the increase of DGT concentrations after the flushing event at Jons was monitored for Cd, 
Zn, Cr, Pb, Cu, Mn, Ni, Co and As.  
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Discussion 

Behavior of trace elements during the dam flushing event 

The spatio-temporal dynamic of SPM concentrations obtained from discrete sampling were highly 
representative of that of SPM concentrations recorded from high frequency turbidity measurements 
(Figure 3), so we assumed that our discrete sampling strategy was relevant to monitor the temporal 
dynamic of trace element concentrations during the flushing event.  

Despite the remobilization of a huge quantity of sediments in the river during the dam flushing 
operations, pH values remained constant for the 3 sites during the flushing event and after as well 
(Table S2). Dissolved oxygen saturation remained close to 100% for the three sites indicating that 
there were no anoxic conditions during the flushing event. This also indicates a rapid reoxygenation 
of the environment due to the water falls behind the dam which provokes efficient mixing of water 
and SPM. Nonetheless, the sharp increase of NH4

+ concentrations highlighted for the three sites 
during the flushing event reflects a change in redox conditions which most certainly results from the 
remobilization of anoxic sediments stored in upstream dam reservoirs (Fremion et al. 2016). Indeed, 
it is well known that mineralization of organic matter in deposited sediments could produce and 
release ammonium ions to interstitial waters (Bowden 1984, Williams et al. 1985, Xianbiao et al. 
2017). 

Dissolved Ni, Pb and Hg concentrations in surface water were at least 10 times lower than the 
maximum allowable concentration environmental quality standard (MAC-EQS) which equals 34, 14 
and 0.07 μg.L-1, respectively (Directive 2013/39/EU) . Dissolved Cd concentrations were always below 
the quantification limit of 0.01 μg.L-1 and consequently also below the MAC-EQS of 0.45 μg.L-1. 
Dissolved Cr concentrations were at least 10 times lower than the annual average environmental 
quality standard (AA-EQS) which equals 3.4 μg.L-1 (Arrêté du 27 juillet 2015) . Dissolved Zn 
concentrations were at least 3 times lower than the AA-EQS (7.8 μg.L-1). In contrast, dissolved Cu 
concentrations reached values about 3 times higher than the AA-EQS (1 μg.L-1) and were higher than 
the AA-EQS for about 30% of samples. Dissolved As concentrations were in average 2 times higher 
than the AA-EQS of 0.83 μg.L-1 and higher than the AA-EQS for more than 80% of the samples. The 
maximum concentration reached at Pougny during the dam flushing operations (8.3 g.L-1) was 10 
times higher than the AA-EQS causing a potential risk for aquatic ecosystems. 

The dissolved concentrations of Hg, Zn, Cr, Pb, Cu and Fe were not modified during the flushing event 
(Figure 4 and Table S1). Previous studies conducted in anoxic sediments showed that the partition of 
Hg, Zn, Cr, Pb and Cu between the dissolved and the particulate fractions was not affected by 
changes in redox conditions (Guo et al. 1997, Huang et al. 2008, Gu et al. 2011, Weiner 2013). For 
example, Guo et al. (1997)) showed that dissolved Pb concentrations in interstitial waters (from 1.5 
to 3 μg.L-1) were not affected by changes in redox conditions (430 to -170 mV). Moreover, Huang et 
al. (2008)) showed through laboratory experiment that Cu partition from lake sediments was not 
modified with changing redox conditions. Our results are also consistent with a previous study 
conducted during reservoir sluicing event on the Rhue watershed (Fremion et al. 2016) and which 
showed that dissolved Zn, Cr, Pb and Cu concentrations were not affected by this event. However, in 
the present study, dissolved Fe concentrations remained constant during the flushing event, while an 
increase of dissolved Fe concentrations is commonly reported in the literature during such events 
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(Fremion et al. 2016). Indeed, in anoxic sediment stored in a dam reservoir, the microbial activity 
induces the reduction of Fe and Mn oxides and the simultaneous oxidation of organic matter 
(Burdige 1993, Thamdrup 2000) causing the solubilization of Fe2+ and Mn2+ in interstitial waters 
(Graillat 1987, Zakharova et al. 2010). When returning to oxic conditions, some bacteria could 
reoxidize Fe2+ to Fe oxides, insolubilized forms of Fe: Fe(OH)3 or FeO(OH) (Nealson 1983). In the 
present study, despite the remobilization of a huge quantity of sediments in the river during the 
flushing event (SPM concentrations up to 15 g.L-1), dissolved oxygen saturation was around 100% for 
the 3 sampling stations during the flushing event (Table S2). These results differed from observations 
reported by (Fremion et al. 2016), which showed a strong decrease of dissolved oxygen 
concentrations during a dam flushing event on the Rhue watershed, despite lower SPM 
concentrations (1.2 g.L-1). The dissolved oxygen concentrations stability observed in the Rhône River 
suggests that a rapid reoxygenation of the environment occurred, probably resulting from an 
efficient mixing of water due to the water falls behind the Verbois and Genissiat dams. Moreover, 
Wildi et Loizeau (2009)) showed that particulate organic carbon (POC) concentrations measured in 
deposited sediments behind the Verbois dam in 2009 were very low (<1%), limiting oxygen depletion 
through POC oxidation. Thus, good mixing conditions probably favoured the fast reoxidation and 
precipitation of dissolved Fe in surface waters during the flushing event, explaining the stability of 
dissolved Fe concentrations at the three sampling stations.  

In contrast, the increase of dissolved Mn, Ni, Co and As concentrations during the flushing event 
suggests a release of these elements induced by the flushing event (Figure 5), as already reported in 
recent studies (Peter et al. 2014, Fremion et al. 2016, Lebrun et al. 2017). During a dam flushing 
event on the Rhue River, Fremion et al. (2016)) also showed an increase of dissolved Mn, As and Ni 
concentrations. During dredging activities on the Marckolsheim dam, Lebrun et al. (2017)) monitored 
an increase of dissolved Co and Mn concentrations. Despite only three sampling dates (1 before and 
2 during the flushing event), Peter et al. (2014)) also showed an increase of dissolved Co, Mn and Ni 
concentrations on the Upper Rhône River during the flushing of the Verbois Dam in 2012. In 
deposited sediments, the organic matter oxidation sequence begins with the consumption of 
dissolved oxygen followed by (i) the reduction of nitrate ions, manganic oxides, hydrous ferric oxides 
and sulfate ions, (ii) methanogenesis and finally (iii) reduction of N2. This sequence is associated to a 
concomitant release of Mn2+ and Fe2+, a production of FeS2 and NH4

+ (Stumm et Morgan 1995). For 
instance, Zhang et al. (2002)) and Pradit et al. (2013)) studied the association between the reduction 
of Fe and Mn oxides and the release of the most redox sensitive elements (Co, Ni and As) from the 
particulate fraction to the interstitial water. In fact, in the sediment of a Scottish sea-loch, Zhang et 
al. (2002)) showed that the remobilization of Co and As was concomitant with the remobilization of 
Fe and Mn and that the release of Co was also associated with the remobilization of Ni which 
probably came from mineral dissolution. In the same way, Pradit et al. (2013)) showed that 
remobilization of Fe and As in Songkhla Lake (Southern Thailand) were concomitant, while the 
release of Mn was associated with the remobilization of Ni and Co. During sediment remobilization, 
trace elements could be released to the water column by three main processes (i) interstitial water 
incorporation (ii) desorption from particulate fraction and (iii) metal bearing phases dissolution. 
Calculations were done to assess the maximum contribution of interstitial water incorporation to the 
increase of dissolved Mn, Ni, Co and As concentrations during the flushing event. Considering that 
the sediment stored behind the Verbois dam contained at the most 80% of water (Loizeau et Wildi 
2007, Fremion et al. 2016) and that maximum concentration of SPM in the river was 15 g.L-1 (at 
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Seyssel), we estimated the theoretical concentration of the resuspended sediment interstitial water 
released to the water column, at about 60 mL.L-1. By applying this dilution of the interstitial water 
into the river to the increase of dissolved Mn, Ni, Co and As concentrations during the flushing event, 
we could estimate theoretical dissolved Mn, Ni, Co and As concentrations in the interstitial water: 
501, 29.5, 6.3 and 134 μg.L-1. These dissolved concentrations are in the same order of magnitude 
than those reported in interstitial waters from sediments stored in the reservoirs (Fremion et al. 
2016). By applying the mean partition coefficient (KD; ratio of trace element concentrations in 
sediment and dissolved fraction) of As (316 L.kg-1) and Ni (10 000 L.kg-1) according to Allison et Allison 
(2005)), we estimated theoretical concentrations of As (42.3 mg.kg-1) and Ni (295 mg.kg-1) in the 
sediment from Verbois dam. These theoretical concentrations of As and Ni in the sediment were 4 an 
15 times higher than concentrations of As (10 mg.kg-1) and Ni (20 mg.kg-1) measured in sediment 
cores sampled at 5 different locations in Verbois dam (Wildi et Loizeau 2009). These findings suggest 
that the increase of dissolved As and Ni concentrations during the flushing event can not only be 
explained by the trace elements inputs from interstitial water. More precisely, considering the 
volume of sediment flushed during the flushing event (1.6 million m3) and the theoretical Mn, Ni, Co 
and As concentrations in the interstitial water, we estimated that interstitial water inputs 
contributed to only 6% to the observed increase of these trace element concentrations. These results 
corroborate those found by Saulnier et Mucci (2000)) and Fremion et al. (2016)), which showed that 
the contribution of interstitial water to the increase of trace elements concentrations were below 5% 
during sediment remobilization. These calculations confirmed that Mn, Ni, Co and As should originate 
from a desorption from particulate fraction or from a dissolution of metal bearing phases. Indeed, 
the drastic change from anoxic to oxic conditions when sediments were remobilized can lead to 
transformation of metal enriched phases such as Mn and Fe (hydr)-oxides, metal sulfides or metal-
rich mineral phases which are known to be carrier-phases for Ni, Co and As. The hypothesis of metal 
sulfides oxidation can be refuted since dissolved sulfates concentrations remained low and constant 
during the flushing event (37.9, 35.1 and 19.5 mg/L) (Table S2). In our case study, since these 
elements were the only elements increasing during the flushing event, desorption from sediment 
was probably the main process controlling trace element release, from the exchangeable fraction 
due to pH and/or conductivity modifications. 

While a strong increase of dissolved Mn concentrations was monitored close to the dams (Pougny 
and Seyssel stations), concentrations remained constant downstream at Jons station (Figure 5), 
suggesting a fast oxidation and precipitation of Mn2+ to MnO2 (< 1 day, according to SPM transport 
delay, Figure 3). In comparison with the constant dissolved Fe concentrations monitored at the 3 
sampling stations (Figure 4), we assumed a slower oxidation kinetic of Mn2+ than for Fe2+. These 
findings are supported by kinetics data obtained in controlled conditions by Katsoyiannis et Zouboulis 
(2004)), who showed that the half-life constant of Mn2+reoxygenation was 4.5 times higher than for 
Fe2+.  

Between Pougny and Jons, dissolved concentrations were only divided by 4 for Co and by 2 for Ni and 
As, highlighting the remanence of these elements over at least 160 km downstream. Due to 
tributaries inputs (Fier, Guiers, Bourbre and Ain rivers), the mean water discharge was 2 times higher 
at Jons station (950 m3.s-1) than at Pougny station (437 m3.s-1) during the flushing event. However, 
since the mitigation of dissolved Co concentrations cannot be only explained by water dilution from 
tributaries, a fraction of dissolved Co may have co-precipitated during Fe and Mn reoxidation 
(Shaheen et al. 2016). Even if dissolved Ni and As are known to easily co-precipitate with re-oxidised 
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Fe and Mn (hydr)oxides (Smedley et Kinniburgh 2002, Antić-Mladenović et al. 2017), the mitigation 
of dissolved Ni and As concentrations between Pougny and Jons stations was only due to tributaries 
inputs as their concentrations were divided by two just as the mean water discharge between 
Pougny and Jons.. For As, these results are somewhat surprising, since As is known to have great 
affinity and to co-precipitate with Fe in oxygenated conditions (Smedley et Kinniburgh 2002). But the 
dissolved As increase was mainly due to an increase of the reduced inorganic form of As (AsIII; 
Figure 6). Indeed, two successive increases of dissolved AsIII concentrations were highlighted for 
Pougny and Seyssel stations during the flushing event and were concomitant to the two successive 
SPM concentrations increases. This AsIII input reflects the remobilization of anoxic sediments stored 
in the dam reservoir which contained AsIII-enriched interstitial water and sediment (Shuvaeva et al. 
2000). The remanence of AsIII at Jons station indicated that the oxygenation of AsIII to AsV is a slow 
process as demonstrated by Johnson et Pilson (1975)) who calculated half-lives for the oxidation of 
AsIII in seawater from several months to a year. 

Temporal and spatial integration of labile dissolved trace elements 
concentrations by DGT during the dam flushing event 

To our knowledge, only few studies reported results on DGT previously exposed during this kind of 
flushing or dredging event (Peter et al. 2014, Lebrun et al. 2017). In those studies, no information 
was given concerning the validity of DGT measurements during an exposure period characterized by 
high SPM concentrations (> 5 g.L-1). In the present study, before elimination of aberrant values, the 
dispersion of DGT triplicates during the flushing event was higher than before. For example, at 
Pougny station the mean reproducibility of DGT results (n = 3) was 2 times higher during dam 
flushing (Dispersion = 78%) than before (Dispersion = 43%, data not shown). Despite the elimination 
of aberrant values, dispersion of DGT results remained generally higher during the flushing event 
than before and after (Table 1), suggesting that high SPM concentrations could differentially alter 
DGT triplicate measurements. This reduction of DGT performance could be due to an abrasion of the 
DGT membrane by particles, inducing an increase of the pore size of the filter. Alternatively, higher 
data dispersion could be due to the penetration of particles within the DGT that could remain 
attached to the resin despite the careful washing step. This hypothesis was supported by the results 
obtained for Fe (a major constituent of fine particles: silts and clays), which showed the highest data 
dispersion before aberrant values elimination (mean RSD: 121%). This assumption is corroborated by 
high and erratic Fe DGT concentrations at Seyssel station during the flushing event (77 μg.L-1) and at 
Jons station after the flushing event (134 μg.L-1) (Figure 4) which were 12 and 13 times higher than 
dissolved Fe concentrations measured in discrete samples. 

Furthermore, DGTs allowed to pre-concentrate trace elements and to lower the LQ (e.g. Cd, 
LQ = 0.010 μg.L-1 and LQDGT = 0.002 μg.L-1) as reported by Zhang et Davison (1995)). 

The flushing event had no influence on Cd concentrations since DGT concentrations were in the same 
order of magnitude during the three periods (from 0.002 to 0.015 μg.L-1; 0.005 μg.L-1 in average) 
(Table 1). This result agrees with the study of Lebrun et al. (2017)), which showed that Cd DGT 
concentrations remained constant during dredging of more Cd-contaminated sediments 
(~25 mg.kg-1) than resuspended sediment in our study (< 0.5 mg.kg-1, according to Thollet et al. 
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(2018))). DGT measurements allowed to precisely monitor the behavior of Cd during the flushing 
event whereas dissolved Cd was never quantified in discrete water samples (LQ = 0.010 μg.L-1). 

For Zn, Cr and Pb, DGT concentrations were in the same order of magnitude as dissolved metal 
concentrations, although the comparison is difficult due to excessive values below the LQ for water 
samples. However, taking into account that dissolved concentrations for these elements were close 
to the LQ and that dispersion of Zn, Cr and Pb DGT concentrations was high (43, 61 and 73% in 
average, respectively), no conclusion could be assessed to confirm the relevance of DGT tools to 
monitor the temporal variability of Zn, Cr and Pb in surface waters during such events on the Rhône 
River.  

To assess more precisely the relevance of DGTs to integrate temporal variations of Cu, Hg Mn, Ni, Co 
and As concentrations, we calculated mean dissolved concentrations from discrete water samples 
which were weighted by the time for each period and for each station (Figure 4 and 5 and Table S3).  

Concerning Cu, DGT concentrations were lower than mean dissolved concentrations, representing 
from 3 to 59% of mean dissolved Cu concentrations, indicating a spatio-temporal variability of Cu 
lability (Figure 4). Indeed, Cu is well known for its strong affinity to organic matter. Labile Cu fractions 
of the present study were in agreement with previous studies with similar DOC concentrations 
(ranging mainly from 1 to 2 mg.L-1, Table S1). For example, Allan et al. (2008)) reported that labile 
species of Cu measured by DGT accounted for 50% in the Meuse River with DOC values ranging from 
2 to 4 mg.L-1. In natural surface freshwaters, Meylan et al. (2004)) evidenced a lability percentage for 
Cu of 66 ± 17% with DOC values ranging from 3.6 to 4.3 mg.L-1.  

At the 3 sampling stations, the labile species of Cu accounted for less than 5% of mean dissolved 
concentrations before the flushing event. This contribution was similar during the flushing event (8% 
to 16%) according to the dispersion of DGT measurements (48 and 21% at Pougny and Jons, 
respectively; measurement at Seyssel during the flushing event was aberrant). In contrast, after the 
flushing event, the contribution of Cu labile species reached up to 45% at Seyssel and 59% at Jons, 
indicating that less Cu was complexed by organic matter, although DOC concentrations remained 
constant during the 3 periods at the 3 sampling stations. A postponed influence of the flushing event 
on dissolved Cu partition is highlighted and strengthened by results from Fremion et al. (2016)) who 
showed that in addition to the release of trace elements free forms, a dam flushing event could 
induce a decrease of the trace element complexation with organic matter. 

On the contrary, Hg DGT concentrations were 1.4 to 9.8 times higher than mean dissolved 
concentrations. All the DGT-3M-A, including blanks, were made, assembled and disassembled in a 
cleanroom at the same time allowing to discard a potential contamination of some batches 
compared to the others. The Hg mass in DGT-3M-A blanks was controlled routinely in the lab and 
remained mainly below the instrumental LQ (0.025 ng). The quantification frequency for Hg in 
discrete samples (36%) could also indicate that mean dissolved concentrations were misestimated 
for this element. Finally, taking into account the analytical uncertainties (29% for Hg DGT 
measurements and 9% for dissolved Hg in discrete samples), the dispersion of Hg DGT concentrations 
(RSD = 30% in average) and the low quantification frequency for dissolved Hg, it is difficult to explain 
the concentrations differences between the two methods.  
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Increase ratios were calculated for mean dissolved Mn, Ni, Co and As concentrations in discrete 
samples and for Mn, Ni, Co and As DGT concentrations between the first two periods of 
measurements (Table 2). At Jons station, a ratio was also calculated between the first and the last 
period of measurement. For Mn and Ni, increase ratios were similar between mean dissolved and 
DGT concentrations at Pougny and Seyssel stations indicating that the partition of dissolved Mn and 
Ni between labile and complexed species was similar in the Rhône River and in the input from the 
flushing event. This result was corroborated by previous studies which showed that the lability of Mn 
and Ni equaled 90-95% in surface waters (Dupré et al. 1999, Díaz et al. 2012) and in sediment 
interstitial waters (Dabrin et al. 2013). Indeed, Dupré et al. (1999)) showed that less than 5% of 
dissolved Mn was complexed with organic matter in natural rich-organic waters (DOC : 30-40 mg.L-1) 
sampled in a wetland area of Cameroon. Díaz et al. (2012)) also found lability of around 95% for Mn 
and Ni in a river and a drinking water from a drinking water treatment plant located in Spain. 
Although few studies were conducted to assess trace element colloidal partition in sediment 
interstitial water, Dabrin et al. (2013)) showed that the colloidal fraction represented at most 10% of 
dissolved Mn in interstitial waters of five contrasted surface sediments. Consequently, our results 
demonstrated that DGTs were efficient to integrate dissolved Mn and Ni concentrations and to 
reflect their increase during such events. 

Table 2: Increase ratios (concentration during the flushing event/concentration before the flushing event) of mean metal 
concentrations calculated for discrete water samples and for DGT concentrations. For Jons, increase ratios 
(concentrations after the flushing event/concentrations before the flushing event) were also calculated. 

  Ratio for average dissolved 
water concentrations  Ratio for DGT concentrations 

 As Mn Co Ni As Mn Co Ni 
Pougny During/Before 4.7 4.3 2.2 2.7 15 3.8 4.6 - 
Seyssel During/Before 6.7 6.4 2.4 3.1 14 8.4 6.0 4.1 

Jons 
During/Before 6.0 0.7 1.2 2.8 3.4 1.0 2.6 3.9 
After/Before 2.9 0.7 1.1 1.9 5.2 3.4 9.0 13 

On the contrary, for Co and As, increase ratios for DGT concentrations were 2-3 times higher than 
increase ratios for mean dissolved concentrations at Pougny and Seyssel stations, indicating a higher 
proportion of labile As and Co in the input from the flushing event than in the Rhône River (Table 2). 
The percentages of labile As and Co averaged 30 and 35% at Pougny and 29 and 27% at Seyssel 
before the flushing event, whereas they increased up to 98 and 73% at Pougny and 62 and 68% at 
Seyssel during the flushing event, respectively. These results are corroborated by previous studies 
which showed that the lability of As and Co equaled 70 and 25%, respectively in ocean and surface 
freshwaters (Gontijo et al. 2016, Saito 2016) and reached up to 80-90% in interstitial pore waters 
(Dabrin et al. 2013). In fact, in ocean and surface freshwater, Saito (2016)) showed that at least 75% 
of dissolved Co was under colloidal form; and Gontijo et al. (2016)) found that colloidal As could 
represent up to 30% of dissolved As. Conversely, in sediment interstitial waters displaying similar 
organic contents as Verbois dam sediments (8 %), Dabrin et al. (2013)) evidenced that colloidal As 
and Co represented at most between 10 and 20% of total dissolved Co and As. As a consequence, 
regarding As and Co, DGTs were suitable to integrate labile concentrations but highlighted higher 
increases of concentrations than discrete sampling. However, the DGT increases were representative 
of the more labile species of As and Co, which are potentially the most bioavailable fractions for 
aquatic organisms.  
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For As, the increase ratio for DGT concentrations at Pougny and Seyssel were 2-3 times higher than 
increase ratios for mean dissolved concentrations. Nonetheless, the increase ratios at Jons did not 
follow the same tendency, as the increase ratios for DGT concentrations was 2 times lower than for 
dissolved concentrations, which could be explained by As speciation. As DGT concentrations from 
DGT-FH were calculated with a unique diffusion coefficient according to usual practice (Panther et al. 
2008a). As a consequence, the comparison of DGT-FH concentrations during the flushing event 
between the three stations could lead to a misinterpretation, since As concentrations were mainly 
represented by AsIII at Pougny and Seyssel stations, while AsV was the main form at Jons station. 
Panther et al. (2008a)) recommended the use of a mean diffusive coefficient between that of AsIII 
(5.95 ± 0.30 ×10−6 cm2.s−1) and AsV (4.90 ± 0.05 ×10−6 cm2.s−1). Using this mean diffusion coefficient (at 
25°C, pH = 5), they considered that As DGT concentrations will be underestimated by 10% for DGT 
exposed in waters containing only AsV, whereas DGT concentrations will be overestimated by 10% for 
DGT exposed in waters containing only AsIII. Price et al. (2013)) also calculated diffusive coefficient for 
AsIII (7.58 ± 0.17 ×10−6 cm2.s−1) and AsV (6.08 ± 0.08 ×10−6 cm2.s−1) at 25°C and pH 6; whereas Moreno-
Jiménez et al. (2013)) reported diffusive coefficients at 21°C and pH 5-6 for AsIII 

(10.1 ± 0.2 ×10−6 cm2.s−1) and AsV (6.28 ± 0.32 ×10−6 cm2.s−1). As a consequence, DGT concentrations 
at Pougny and Seyssel could be overestimated, whereas concentrations at Jons could be 
underestimated by around 10%. Nonetheless, this hypothesis could not explain the differences in the 
increase factors for DGT and those for mean dissolved concentrations between Pougny and Seyssel 
on the one hand and Jons on the other hand.  

Moreover, the precipitation of As with Fe under colloidal forms is easier for AsV than for AsIII (Garnier 
et al. 2011). Once precipitated, AsV could not diffuse into the DGT and consequently was not 
measured by these tools. The proportion of AsIII in the DGT was therefore higher, increasing the error 
made when using a diffusive coefficient for total As. Thus, the underestimation of As DGT 
concentrations increased with the increase of As precipitation (decreasing its lability) between 
Pougny and Jons. 

As a consequence, if a modification in As speciation is suspected over time and/or between stations, 
DGT-FH concentrations should be used carefully to assess spatio-temporal As concentration dynamic. 

DGT concentrations of Cd, Zn, Pb, Mn, Ni, Co and As at Jons were higher after the flushing event than 
before and during the flushing event (Figure 4 and 5 and Table 1), highlighting either a later impact of 
the flushing event at this station and/or punctual inputs from tributaries which were not detected 
with discrete sampling approach. The monitoring of these elements in the tributaries could allow to 
validate or reject the hypothesis of punctual inputs from these sources. 

Finally, similar information on the spatio-temporal variability of trace element concentrations was 
obtained by passive sampling with 4 days of field work, whereas discrete sampling required at least 
14 field trips during a 34 days-study. 

Conclusion 

The 2016-dam flushing event on the Upper Rhône River lead to the resuspension of a huge quantity 
of sediment inducing an increase of SPM concentrations ranging from 0.5 to 15 g.L-1 at 160 and 
10 km downstream the Verbois dam, respectively. Our discrete sampling strategy allowed to 
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differentiate two groups of elements according to their specific behavior during this major 
hydrological event. The first group, including Cd, Hg, Zn, Cr, Pb, Cu and Fe, was characterized by 
steady dissolved concentrations during the flushing event. The second group includes Mn, Ni, Co and 
As, which showed a sharp increase of dissolved concentrations during the flushing event. This 
increase mainly resulted from a release of these elements from the resuspended sediment. The 
increase of dissolved As concentrations was mainly due to the release of AsIII.  

This study was original as it compared passive and high frequency discrete sampling approaches for 
the monitoring of dam flushing event impacts on trace elements concentrations over 160 km of river. 
We advise to deploy more than 3 DGT at each station/exposure time during such events since we 
highlighted that high SPM concentrations lead to higher DGT data dispersion. Although DGT labile 
concentrations differed from the dissolved fraction, the increasing factors for DGT concentrations 
during the flushing event were similar to those of discrete water samples for Mn and Ni. For Co and 
As, the increasing factor for DGT were higher than for discrete samples and reflected an increase of 
As and Co labile species during the dam flushing event.  

The As measurements with DGT showed that knowledge on As speciation is required in the 
environment to assess spatio-temporal As concentration dynamic. Indeed, the use of a unique 
diffusion coefficient for both As species (AsIII and AsV) could lead to over/underestimation of As DGT 
concentrations. The comparison of DGT with discrete samples lead to additional information on the 
lability of the elements released during such event. Moreover, the LQ improvement with passive 
sampling method allowed to compare the concentrations of all the studied trace elements during the 
3 periods to give a complete diagnosis on their behavior during the flushing event. Finally, to obtain 
similar information, the monitoring of the spatio-temporal variability of trace element 
concentrations is less time-consuming with passive sampling than with discrete sampling. 
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1. Préambule 

1.1. Contexte et objectifs 

Après avoir étudié les capacités de la DGT pour l’étude de la spéciation de l’arsenic et du mercure en 
laboratoire et démontré ses capacités sur le terrain, notamment pour l’arsenic et sa spéciation (AsIII 
et AsV) lors d’un évènement hydrosédimentaire majeur sur le Haut Rhône, nous souhaitions évaluer 
la pertinence de la DGT pour intégrer les variations temporelles des concentrations en mercure et 
méthylmercure à différentes échelles temporelles.  

Les échantillonneurs passifs de type DGT sont présentés comme une alternative aux prélèvements 
ponctuels puisque la DGT « classique » permet de prendre en compte la variabilité temporelle des 
concentrations en métaux (Davison et Zhang 1994, Zhang et Davison 1995, Allan et al. 2007). Davison 
et Zhang (1994) et Zhang et Davison (1995) ont en effet montré que la DGT avait un temps de 
réponse rapide, de l’ordre d’une heure, aux changements de concentrations des métaux en milieu 
marin, ce qui permet de l’utiliser in-situ pour intégrer les variations des concentrations en métaux et 
ainsi mesurer quantitativement une concentration moyennée sur une période d’exposition. Enfin, 
Allan et al. (2007) ont clairement démontré la capacité des DGT à réagir de façon fiable aux pics 
transitoires de concentration de Cd, Cu, Ni, Pb et Zn dans l’eau de la Meuse (Pays-Bas). Plusieurs 
études en laboratoire ont montré les capacités des DGT pour le suivi de HgII et MeHg dans les eaux 
(Fernandez-Gomez et al. 2011, Fernandez-Gomez et al. 2015, Pelcova et al. 2015) mais, à date, très 
peu d’études ont démontré les performances de la DGT pour mesurer HgII et MeHg sur le terrain 
(Dommergue et al. 2010, Hong et al. 2011). Dommergue et al. (2010) ont montré in-situ que la DGT 
pouvait être utilisée pour la mesure des concentrations en MeHg labile moyennée sur une période 
d’exposition de 5 jours dans de l’eau de mer. Hong et al. (2011) ont estimé in-situ par DGT les 
concentrations de Hg2+ et CH3Hg+ labiles moyennées sur des périodes d’exposition de 5, 13 et 
24 jours respectivement dans des eaux marine, douce et estuarienne. La comparaison minutieuse de 
l’échantillonnage ponctuel et passif in-situ a été rarement effectuée pour les concentrations de HgII 
et MeHg (Turull et al. 2018, Bretier et al. 2019). Ainsi, la capacité des DGT à réagir de façon fiable aux 
variations de ces concentrations n’a pas pu être mise en évidence comme pour d’autres métaux 
(Priadi et al. 2011, Vrana et al. 2014a, Bretier et al. 2019).  

Néanmoins, des variations temporelles des concentrations en Hg dissous dans les eaux de surface 
ont été mises en évidence à différentes échelles temporelles, de l’échelle saisonnière dans la lagune 
de Venise (Bloom et al. 2004), à l’échelle diurne (Nimick et al. 2007) dans le ruisseau Silver drainant 
un district minier aurifère (Montana) et la rivière Madison drainant le système géothermique du parc 
national Yellowstone. Ces variations des concentrations en Hg dissous peuvent être liées i) aux 
variations des conditions hydrologiques, ii) à des apports ponctuels ou diffus (rejets de stations 
d’épuration ou déversoirs d’orage par exemple) et également iii) à des processus physico-chimiques 
liés aux propriétés du mercure, tels que son adsorption ou sa désorption sur les particules, ou à la 
réduction du HgII en Hg0, forme gazeuse du mercure. Plusieurs auteurs ont observé que 
l’augmentation des concentrations de mercure gazeux dissous dans les eaux de surface est 
positivement corrélées aux radiations solaires et négativement corrélées à la concentration en MES, 
au débit du cours d’eau et à la hauteur d’eau (O'Driscoll et al. 2007, Castelle et al. 2009, da Silva et al. 
2009). La photoréduction abiotique du HgII via l’absorption d’une partie du rayonnement solaire par 
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les composés de HgII peut avoir lieu aussi bien à partir du HgII dissous que du HgII particulaire des MES 
ou des sédiments (Canário et Vale 2004).  

Dans ce contexte, les travaux présentés ci-après visaient à mettre en évidence la capacité des DGT à 
intégrer les variations temporelles des concentrations en Hg dissous à différentes échelles 
temporelles, grâce à des stratégies d’échantillonnage adaptées. Pour cela, nous avons appliqué deux 
stratégies d’échantillonnage différentes sur deux rivières, le Gier et la Deûle, permettant de répondre 
à cet objectif à deux échelles temporelles distinctes. En effet, sur le Gier, une stratégie 
d’échantillonnage annuelle a été mise en œuvre avec des échantillons ponctuels prélevés tous les 
15 jours et des échantillonneurs passifs exposés durant les 15 jours séparant ces deux prélèvements, 
ce qui permet d’étudier l’évolution des concentrations en Hg dissous et labile à l’échelle annuelle. Sur 
la Deûle, les DGT ont été exposées deux fois une semaine, et des échantillons ponctuels ont été 
prélevés durant la 1ère semaine avec une fréquence élevée (toutes les 2 à 3 heures) afin d’étudier 
l’évolution des concentrations en Hg dissous à l’échelle journalière et l’intégration de ces cycles 
journaliers par la DGT sur une semaine. Sur la Deûle, les concentrations en méthylmercure labile et 
dissous ont également été mesurées respectivement par DGT et échantillonnage ponctuel.  

1.2. Présentation des sites d’étude et stratégie expérimentale  

Le Gier est un affluent du Rhône situé au sud de Lyon d’une longueur de 40 km et possédant un 
bassin versant de 406 km². Son bassin versant est soumis à diverses pressions anthropiques puisque 
53 % du bassin versant est utilisé pour l’agriculture, 11 % par les aires urbaines et industrielles. 
Aucune donnée n’est disponible sur ce cours d’eau concernant les concentrations en mercure 
dissous. Néanmoins, sur le bassin versant du Rhône, le Gier est la rivière possédant les 
concentrations les plus élevées en Hg particulaire (Thollet et al. 2018, Poulier et al. 2019). 

Les concentrations de mercure dissous et labile ont été suivies sur cette station du 24 mai 2017 au 
28 mai 2018 via le prélèvement de 27 échantillons ponctuels (tous les 15 jours) et l’exposition de 
triplicats de DGT durant 15 jours, entre 2 échantillons ponctuels (cf. Chapitre 3 – § 5.4.3. et Figure 
19).  

La Deûle est une rivière en partie canalisée du Nord de la France qui a été fortement impactée 
depuis la fin du 19ème siècle par les activités industrielles de métallurgie entrainant une pollution des 
sols, sédiments et cours d’eaux. Le trafic fluvial en journée engendre une remobilisation des 
sédiments de surface contaminés en raison de la faible profondeur de cette rivière canalisée. La 
station d’échantillonnage est située à Auby, quelques centaines de mètres en aval de deux usines 
métallurgiques (VM Building Solutions (ex-Umicore)  et Nyrstar). Les concentrations en mercure 
dissous étaient comprises entre 7,29 et 21,6 ng.L-1 quelques centaines de mètres en aval de notre 
point d’échantillonnage en mars 2010 (Daye et al. 2015). Les concentrations de mercure dissous et 
labile ont été suivies sur cette station du 6 au 20 juillet 2017 (cf. Chapitre 3 – § 5.3.3. et Figure 17). 
Durant la première semaine, des échantillons ponctuels ont été prélevées toutes les 2 à 3 heures, 
tandis qu’un échantillon unique a été prélevé à la fin de la deuxième semaine. Trois triplicats de DGT 
ont été déployés : i) la 1ère semaine, ii) la 2ème semaine, iii) durant les 2 semaines. En raison de travaux 
effectués sur les écluses depuis le 12 juin 2017, le trafic fluvial était interrompu durant les 5 premiers 
jours de notre suivi. Ainsi, au cours de la première semaine d’expérimentation, le trafic fluvial a eu 
lieu uniquement sur les 2.5 derniers jours. 
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1.3. Résultats majeurs et conclusions  

 La DGT : un outil pertinent pour évaluer les concentrations de 1.3.1.
mercure dissous dans les eaux de surface dynamiques 

Sur le Gier, la concordance des concentrations en mercure dissous obtenues par échantillonnage 
ponctuel, des concentrations en mercure labile obtenues par échantillonnage passif et des conditions 
hydrologiques ont permis de diviser l’année de suivi en 5 périodes (Figure 60).  

 
Figure 60 : Concentrations en mercure dissous (Hg(d)) déterminées à partir des échantillons ponctuels et en mercure labile 

(HgDGT), déterminées à partir des DGT exposées 2 semaines, à Givors sur le Gier (mai 2017 – mai 2018) 

Durant les périodes I, IV et V, les concentrations en Hg dissous (0.76 ng.L-1) et labiles (1.17 ng.L-1) sont 
similaires et suivent la même tendance. Durant la période I, caractérisée par un faible débit 
(0.71 m3.s 1) et des concentrations en MES relativement élevées (27 mg.L-1), la concordance des 
concentrations en Hg dissous et labile est en accord avec les résultats préalablement obtenus par 
Turull et al. (2018) et Bretier et al. (2019).  

Durant la période IV, les concentrations labiles obtenues par DGT (1.86 ± 1.11 ng.L-1) ont bien intégré 
l’augmentation des concentrations dissoutes (3.4 ± 2.2 ng.L-1) simultanée à une augmentation du 
débit (2.88 ± 0.07 m3.s-1), bien que l‘augmentation des concentrations labiles (x2.2) soit moins 
prononcée que l’augmentation des concentrations dissoutes (x4.6). Cette diminution du facteur 
d’augmentation relevée pour l’échantillonnage passif lors de ce pic de contamination reflète la 
capacité d’intégration temporelle de ces outils. De telles augmentations simultanées du débit et des 
concentrations en Hg dissous ont précédemment été recensées par Selin (2009) ; cela a aussi été mis 
en évidence par Feng et al. (2011) dans le lac Aha en Chine drainant un bassin versant de 190 km² 
contaminé par des activités minières artisanales ou à petite échelle pendant de nombreuses années ; 
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et également par Riscassi et al. (2015) dans la rivière East Fork Poplar drainant un bassin versant de 
50 km² dont l'occupation des sols est répartie équitablement entre les paysages 
industriels/développés et forestiers. Dans ces différents bassins versants similaires à celui du Gier 
(460 km² ; 53 % surface agricole, 11 % surfaces urbaines et industries, et 36 % forêt), ces auteurs 
expliquent ce phénomène par un transfert du Hg particulaire vers la phase dissoute ou par un 
lessivage des dépôts atmosphériques de Hg sur le bassin versant via le ruissellement.  

Durant la période V, le débit reste élevé (2.98 m3.s-1) mais les concentrations moyennes en Hg 
dissous (0.90 ± 0.20 ng.L-1) et labile (1.26 ± 0.50 ng.L-1) diminuent recouvrant des concentrations 
similaires à celles de la période I (0.76 ± 0.17 et 1.17 ± 0.69 ng.L-1, respectivement). Cette 
augmentation éphémère des concentrations en Hg dissous et labile corrobore ainsi l’hypothèse du 
lessivage des dépôts atmosphériques de Hg via une première crue représentant un apport ponctuel 
et non continu des apports de Hg.  

Ainsi, durant ces 3 périodes (I, IV et V) caractérisées soit par un débit important, soit par des 
concentrations en MES relativement élevées, les mesures de Hg labile par DGT reflètent 
correctement la dynamique saisonnière des concentrations en Hg dissous de l’échelle de quelques 
semaines à l’échelle annuelle. La DGT est donc un outil pertinent pour la surveillance du mercure 
dans les eaux de surface dynamiques (débit, hauteur d’eau et/ou concentrations en MES 
relativement élevées). 

 Nécessité de prendre en compte les conditions environnementales 1.3.2.
pour la mesure du Hg par DGT 

Dans le Gier, les concentrations en Hg labile mesurées par DGT augmentent jusqu’à 4.0 ng.L-1 durant 
la période II, puis diminuent durant la période III, alors que les concentrations en Hg dissous restent 
relativement constantes (0.97 ± 0.65 ng.L-1). Ces résultats reflètent une possible intégration 
d’augmentations diurnes des concentrations en Hg dissous. De telles variations diurnes des 
concentrations en Hg dissous dans des cours d’eau ont été précédemment montrées par Nimick et 
al. (2007) et Fu et al. (2013b). Néanmoins, dans notre cas, ces variations n’ont pas pu être identifiées 
par les prélèvements ponctuels puisqu’ils ont systématiquement été effectués autour de 10h00 le 
matin. La stratégie d’échantillonnage à fréquence élevée (horaire et journalière) implémentée sur la 
Deûle devrait permettre de mieux comprendre quelle peut être l’origine de telles différences entre 
les concentrations en Hg dissous et Hg labile. 

En effet, sur la Deûle, une augmentation des concentrations en Hg dissous (0.48 à 1.58 ng.L-1) entre 
10h00 et 20h00 a été mise en évidence grâce à l’échantillonnage ponctuel très resserré durant la 
1ère semaine d’étude en lien avec le cycle diurne du Hg dissous. Des augmentations des 
concentrations en Hg dissous (0.50 à 2.70 ng.L-1) ont également été démontrées sur la Deûle 
simultanément à des augmentations des concentrations en MES en lien avec le trafic fluvial (6 à 
34 mg.L-1) comme cela avait pu être souligné pour Cd, Zn et Pb dissous par Superville et al. (2015). 
Toutefois, ces augmentations (x5.4 au maximum) ne sont pas assez importantes pour expliquer les 
concentrations en Hg labile mesurées par DGT (16.4 ng.L-1), puisque celles-ci sont 16 fois plus élevées 
que la moyenne des concentrations en Hg dissous.  

Nous avons cherché quels facteurs seraient à l’origine de cette surestimation des concentrations en 
Hg labile mesurées par la DGT sur une période de 16 semaines, du 13 septembre 2017 au 17 janvier 
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2018, sur le Gier (périodes II et III) et sur les deux semaines de mesure sur la Deûle. Les données de 
qualité associées aux DGT ont permis d’éliminer la première hypothèse d’un dysfonctionnement 
provenant de l’outil en lui-même (i.e. contamination des DGT avant exposition ou dégradation du gel 
diffusif agarose durant l’exposition). La seconde hypothèse concerne l’influence du cycle 
biogéochimique du mercure sur les mesures DGT sous certaines conditions environnementales. En 
effet, dans les eaux de surface et dans les sédiments, HgII peut être réduit en Hg0 via des réactions de 
photoréduction entrant en jeu durant la photopériode (entre 11h00 et 18h00) (da Silva et al. 2009). 
Cette forme gazeuse du mercure n’est pas mesurée dans les échantillons ponctuels. En effet, la 
mesure du Hg0 gazeux dissous nécessite la mise en œuvre de techniques d’échantillonnage et de 
prétraitement spécifiques, sans agitation ou filtration préalable de l’échantillon qui favorisent sa 
volatilisation, ainsi qu’une analyse immédiate après prélèvement (Lindberg et al. 2000, O'Driscoll et 
al. 2007, da Silva et al. 2009). En outre, la production de Hg0 via la photoréduction du HgII est 
favorisée dans certaines conditions environnementales : débit et hauteur d’eau faible (da Silva et al. 
2009), fortes radiations solaires (O'Driscoll et al. 2007), faibles concentrations de MES (Castelle et al. 
2009). De plus, le vent et le mélange des eaux sont favorables à la volatilisation immédiate du Hg0 en 
raison de sa faible solubilité dans l'eau (60 μg.L-1 à 25°C) et de sa volatilité élevée (constante de 
Henry < 0.3) (Fantozzi et al. 2007).  

Sur le Gier, la période II, caractérisée par une augmentation des concentrations en Hg labile et des 
concentrations en Hg dissous stables, présente tous les facteurs favorables à la production de Hg0 : 
faible hauteur d’eau, faible débit (0.61 m3.s-1), photopériode importante (6.13 h) et faibles 
concentrations en MES (6 mg.L-1). Au contraire, la période III, caractérisée par une diminution des 
concentrations en Hg labile et des concentrations en Hg dissous stables, présente des conditions 
environnementales moins favorables à la production d’Hg0 : augmentation de la hauteur d’eau et du 
débit (0.41 à 1.16 m3.s-1), ainsi qu’une diminution de la photopériode (2.09 à 1.28 h). Sur la Deûle, 
durant la 1ère semaine, toutes les conditions étaient favorables à une réduction du HgII en Hg0 : faible 
débit (4.88 m3.s-1), photopériode importante (7.6 h) et faibles concentrations en MES (9 mg.L-1).  

Ainsi, les conditions environnementales sont favorables à une production de Hg0 durant les périodes 
II et III sur le Gier et sur la Deûle durant la 1ère semaine. Néanmoins, la surestimation des 
concentrations en Hg labile par DGT suggère que le Hg0 puisse diffuser à travers le gel agarose et qu’il 
puisse ensuite se fixer sur la phase réceptrice 3M. Cette hypothèse semble réaliste puisque Kuss 
(2014) a montré que le Hg0 diffuse à travers le gel agarose avec un coefficient de diffusion égal à 
1.81 ± 0.08 x 10-5 cm².s-1 à 24.8°C, soit 4 fois plus que le coefficient de diffusion de HgII 
(5.1 x 10-5 cm².s-1 à 25°C). De plus, Zheng et al. (2013) ont montré qu’Hg0 est oxydé en HgII en 
présence de composés thiols, principaux composants de la phase réceptrice 3M. Ces résultats 
suggèrent que le Hg0, formé de façon transitoire dans la colonne d’eau dans les conditions 
environnementales favorables, peut rapidement être échantillonné par la DGT-3M.  

Ces interprétations ont été confirmées par deux résultats complémentaires. Premièrement, les 
concentrations en Hg labile durant la 2ème semaine d’exposition sur la Deûle (3.22 ng.L-1) sont 
inférieures à celles de la 1ère semaine (16.4 ng.L-1), alors que les concentrations en Hg dissous, la 
photopériode et le vent étaient similaires pour les 2 semaines. Néanmoins, l’intensification du trafic 
fluvial durant la 2ème semaine a induit : i) une agitation plus importante des eaux de la Deûle 
favorisant probablement la volatilisation du Hg0 vers l’atmosphère et ainsi la diminution des 
concentrations en Hg dissous ; ii) une augmentation des concentrations de MES par remobilisation 
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des sédiments qui a limité la pénétration de la lumière dans la colonne d’eau, ce qui est défavorable 
à la production de Hg0. La modification de ces deux conditions environnementales, suite à 
l‘intensification du trafic fluvial, aurait engendré ainsi une diminution des concentrations de Hg0 dans 
a colonne d’eau et pourrait expliquer les différences de concentrations DGT entre les 2 semaines de 
suivi. Deuxièmement, en considérant les incertitudes de mesure ainsi que la capacité d’intégration 
temporelle de la DGT, les concentrations en MeHg labile mesurées par DGT (0.145 à 0.188 ng.L-1) 
sont similaires aux concentrations en MeHg dissous des prélèvements ponctuels (0.039 à 
0.069 ng.L-1) (Figure 61).  

 
Figure 61 : Concentrations en méthylmercure dissous [MeHg(d)] déterminées à partir des échantillons ponctuels 

(triangles) et labile [MeHgDGT] (ligne), déterminées à partir des DGT à Auby sur la Deûle ; les triangles remplis de noir 
représentent les mesures de [MeHg(d)] inférieures à la LQ (0.05 ng.L-1) 

Ces résultats nous permettent d’éliminer l’hypothèse d’un dysfonctionnement de l’outil DGT pour la 
mesure du Hg et du MeHg. Ainsi, les techniques de mesure de la spéciation chimique permettent de 
s’affranchir des erreurs potentielles liées aux techniques d’échantillonnage in-situ qui considèrent la 
quantité totale d’un contaminant sans considérer sa spéciation. 

De plus, les mesures de MeHg sur la Deûle permettent également de démontrer les avantages de 
l’utilisation d’échantillonneurs passifs pour mesurer le MeHg en comparaison avec des prélèvements 
ponctuels : i) prise en compte de la variabilité temporelle des concentrations en MeHg ; ii) facilité de 
déploiement de la DGT, par rapport à l’important effort d’échantillonnage ponctuel nécessaire pour 
obtenir des résultats similaires ; iii) quantification systématique du MeHg par DGT alors que le MeHg 
n’est quantifié que dans 38 % des échantillons ponctuels ; iv) moins d’analyses du MeHg pour les DGT 
(3 triplicats = 9) que pour les échantillons ponctuels (21 sans réaliser de triplicats de mesure) 
engendrant des moindres coûts. 

Ainsi, l’interprétation des mesures de Hg labile par DGT dans des eaux de surface où la production 
de Hg0 est favorisée requiert une attention particulière. Des études complémentaires en conditions 
contrôlées seraient notamment nécessaires pour caractériser la capacité de la DGT à piéger le Hg0 et 
pour déterminer les vitesses de diffusion du Hg0 dans la DGT. 
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2. Article n°2 – En cours de finalisation pour soumission dans 
Chemosphere : « Comment le cycle biogéochimique du mercure 
peut-il être évalué par échantillonnage passif dans les eaux de 
surface ? » 
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How biogeochemical cycling of mercury can be assessed by passive 

sampling measurement in surface freshwaters?  

Bretier, M.1; Dabrin, A.1; Billon, G.2; Mathon, B.1; Miège, C.1; Coquery, M.1 

1 Irstea, UR RiverLy, centre de Lyon-Villeurbanne, 5 rue de la Doua, CS 20244, F-69625 Villeurbanne 
Cedex, France  
2 Univ. Lille, CNRS, UMR 8516 - LASIR - Laboratoire de Spectrochimie Infrarouge et Raman, F-59000 
Lille, France 

Highlights 

DGT is relevant to integrate annual/diurnal variations of labile Hg concentrations 

Labile Hg concentrations might be overestimated by DGT passive sampling 

The overestimation was attributed to Hg0 capture produced under favorable conditions 

Measurements of methylmercury by DGT corroborated the hypothesis of Hg0 uptake by DGT 

Combined Hg and MeHg DGT measurements allowed to understand chemical forms of mercury 

Abstract 

Mercury (Hg) is a pollutant of global concern owing to its great toxicity even at very low 
concentrations (Predicted No Effect Concentration (PNEC) = 47 ng.L-1). Monitoring of dissolved Hg 
(Hg(d)) in surface freshwaters represents a challenge because of its very low concentrations. The 
temporal variability of its concentrations and its chemical speciation at different timescales is also an 
issue for this monitoring. Hg(d) temporal variability is function of environmental conditions like the 
photocycle, the hydrology, water temperature, the seasons, etc. In this context, passive samplers 
represent an alternative to improve the assessment of Hg(d) and dissolved methylmercury (MeHg(d)) 
concentrations in surface freshwaters. An original sampling strategy was designed to assess DGT 
relevance to integrate in situ the temporal variations of dissolved and labile Hg (HgDGT) and MeHg 
(MeHgDGT) concentrations. This strategy was implemented on two rivers to study the dynamic of 
Hg(d), HgDGT, MeHg(d) and MeHgDGT (only on the Deûle River) at diurnal and annual timescales. We 
evidenced that HgDGT concentrations were consistent with discrete sampling measurements of Hg(d) 
in dynamic surface freshwaters. However, HgDGT concentrations were overestimated because of 
dissolved gaseous mercury (DGM) uptake by DGT in case of low flow or water depth with low 
suspended particulate matter (SPM) concentrations and a high mean daily photoperiod, promoting 
DGM production. This result was corroborated by MeHgDGT measurements, since MeHgDGT 
concentrations were consistent with MeHg(d) concentrations measured in discrete water samples. 
Thus, attention should be paid when interpreting HgDGT concentrations after deployment in rivers 
that could promote DGM production. 

Keywords: DGT, Speciation, Methylmercury, Dissolved Gaseous Mercury, Rivers, Photoreduction 
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Introduction 

Mercury (Hg) is one of the most toxic trace elements in the environment (Sakamoto et al. 2011) and 
also one of the most volatile at room temperature. In fact, in contaminated freshwaters, mercury 
may cause an inhibition of algae, bacteria and fungi growth, an increase of embryo-larval death for 
amphibians and effects on the reproduction and on the growth of zebra fish, guppies and rainbow 
trout (Samson et Shenker 2000). Moreover, mercury is generally present in two mains forms in 
natural freshwaters: inorganic mercury (HgII) and methylmercury (MeHg), the most toxic form of 
dissolved mercury resulting from the methylation of inorganic mercury by microorganisms 
(Sakamoto et al. 2011). Indeed, Hg is well known to form complexes with organic matter and to be 
involved in metabolic processes particularly under its mono-methylated form (MeHg) (Mazrui et al. 
2016). MeHg is bioaccumulable and bioamplificable along the food chain and is thereby found at very 
high concentrations (up to 10 million times higher than dissolved concentrations in freshwaters) in 
high trophic-level fishes like pikes and also in fish-eating birds like heron and kingfisher (Engstrom 
2007). 

Mercury is classified by the European Water Framework Directive (WFD) (2013/39/EU) as a priority 
hazardous substance in the field of water policy, and is taken into account in the evaluation of the 
chemical status of surface freshwaters. The global objective to reduce Hg emissions to zero is well 
defined in the context of the WFD (Arrêté du 08 juillet 2010) and in the context of the Minamata 
convention (United Nations Environment Programme 2013) which involved 128 countries. Thus, Hg 
concentrations in surface freshwaters have to be monitored for the evaluation of their quality – 
along with biota - and to evaluate the efficiency of these emission reduction objectives. 
Nevertheless, this evaluation is often problematical due to the high risk of sample contamination 
during sampling and analyses steps (US-EPA 2002). Moreover, Hg concentrations in the dissolved 
phase are usually very low (sub-ng.L-1 levels) in natural freshwaters owing to Hg great affinities for 
the particulate phase (Babiarz et al. 2001, Feng et al. 2017). 

As an alternative for discrete sampling, passive samplers were developed around 20 years ago. They 
are exposed in-situ, without disrupting the environment and allow to reduce the limits of 
quantification (LQ), reduce matrix effects during chemical analyses and facilitate the conservation of 
the samples (Mazzella et al. 2011). For Hg, the common passive sampling technique is the Diffusive 
Gradient in Thin films (DGT) (Davison et Zhang 1994). The DGT is composed of a chelating resin and a 
diffusive gel in which a concentration gradient between water and the resin is established according 
to Fick’s law. The DGT is exposed in situ and accumulate the labile fraction of trace elements (i.e. free 
trace elements, small inorganic and organic complexes) over time allowing to assess mean 
concentrations during the exposure period (Allan et al. 2007). Thus, in contrast with discrete water 
sampling, DGT allows to integrate temporal variations. Such variations at different time scales from 
daily to seasonal cycles were previously highlighted for Hg(d) and MeHg(d) (Bloom et al. 2004, Nimick 
et al. 2007, Castelle et al. 2009). For instance, at a diurnal scale with a high sampling frequency, 
Nimick et al. (2007) showed daily variations (factor 1.5) of dissolved HgII and MeHg concentrations 
([HgII

(d)] and [MeHg(d)]) in Silver Creek and Madison River, two streams which drain mineralized areas. 
More precisely, those authors evidenced that [HgII

(d)] and [MeHg(d)] were higher in the early 
afternoon and in the evening than during the morning, highlighting a link between the variations of 
[HgII

(d)] and [MeHg(d)] and the solar photoperiod. Actually, in that study, the variations of HgII
(d) and 

MeHg(d) were related to methylation processes which are dependent of redox conditions, the 
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presence of sulfate reducing bacteria, Dissolved Organic Carbon (DOC) concentrations, sunlight and 
temperature. Moreover, Bloom et al. (2004) showed that MeHg concentrations were approximately 
3 times higher during spring and summer than during winter in the Venice Lagoon. They evidenced 
that the increase of temperature during the summer period was responsible for an increase of 
microbial activity and therefore of methylmercury production in the water column. 

The variations of Hg(d) could also be related to HgII adsorption and desorption phenomena on 
particles or to the reduction of HgII to Hg0, which is under gaseous form and consequently emitted to 
the atmosphere. Several studies highlighted that the emissions of dissolved gaseous mercury (DGM) 
were positively correlated to the solar radiation and negatively correlated to SPM concentrations, 
water depth and flow (O'Driscoll et al. 2007, Castelle et al. 2009, da Silva et al. 2009). Canário et Vale 
(2004) showed that the photoreduction of HgII could take place within the water column and also in 
the sediment and that most Hg released from solids to pore waters were photochemically reduced in 
short periods of time and escaped rapidly to the atmosphere. 

Although multiple laboratory studies have demonstrated the DGT capacity to monitor separately HgII 
and MeHg in water (Fernandez-Gomez et al. 2011, Fernandez-Gomez et al. 2015, Pelcova et al. 
2015), only a few field studies have been conducted in the laboratory to determine simultaneously 
HgII and MeHg concentrations by using DGT (Dommergue et al. 2010, Hong et al. 2011), whereas it 
allows to better interpret the different chemical states and forms of Hg notably for future in-situ 
applications. Moreover, the integration capacity of DGT regarding temporal variations of HgII and 
MeHg concentrations in rivers has not been assessed yet as the thorough comparison of passive and 
discrete sampling of mercury has rarely been done in previous studies (Turull et al. 2018, Bretier et 
al. 2019). Nevertheless, DGT could be more representative of temporal variations of labile 
concentrations than discrete sampling as demonstrated in previous studies with seasonal 
fluctuations of several trace elements concentrations in the Danube, the Rhône and the Seine Rivers 
(Priadi et al. 2011, Vrana et al. 2014b, Bretier et al. 2019).  

Taking into account these shortcomings, the present study aims to highlight DGT capacity to 
integrate Hg and MeHg concentrations variations at different time scales. On the Gier River (France), 
the sampling strategy covered an entire year with discrete sampling every 2 weeks and a 2-weeks-
exposure period for DGT, i.e. between two discrete samples allowing to monitor seasonal variations 
of Hg concentrations. On the Deûle River (France), a specific sampling strategy was implemented for 
a 2 weeks-exposure period, with high frequency discrete sampling every 2 or 3 hours during the first 
week to evidence the diurnal cycle of Hg concentrations. 

Material and methods 

Study sites 

The Gier River is a tributary of the Rhône River located at the South of the city of Lyon (France) 
(Figure 1). It has a length of 40 km, a watershed area of 406 km² and a mean annual flow in 
2017-2018 at Givors of 1.6 m3.s-1. The sampling site is located upstream the city of Givors, ~3 km 
upstream the Gier confluence with the Rhône River (GPS coordinates in Lambert93: X= 835601.98; 
Y= 6499186.43). The Gier watershed is subject to various anthropogenic contamination pressures 
since agriculture covers about 53% of the area, urban and industrials uses account for 11% of the 



Chapitre V : Intégration de la dynamique temporelle de la spéciation du mercure dissous à l’échelle 
annuelle et diurne sur le Gier et la Deûle 

186 

surface, and 36% being occupied by forest (Union européenne – SOeS 2006). To date, few studies 
were conducted on this river even though its ecological status was considered weak to moderate 
according to the WFD in 2017-2018 (Agence de l'eau Rhône-Méditerranée-Corse 2019a). Coulaud et 
al. (2011) identified an important inhibition of feeding in Gammarus Fossarum on the Gier River 
linked with toxic effects due to chemical contamination. Furthermore, Hg concentrations in SPM 
varied between 0.12 and 1.13 mg.kg-1 (average 0.39 mg.kg-1) between 2015 and 2017 (Thollet et al. 
2018). These concentrations are mainly higher than the Consensus-based SEC (Sediment Effect 
Concentration) (0.23 mg.kg-1) assessed by de Deckere et al. (2011) and calculated as the average of 
LEL (Lowest Effect Level) and TEL (Threshold Effect Level) and can be described as a long term 
objective or good ecological sediment status. However, no data are currently available on dissolved 
Hg or MeHg concentrations ([Hg(d)] or [MeHg(d)]) in this river.  

(a) 

 

(b)  

 

(c) 

 
(d) 

 

(e)  

 

Figure 1: (a) General map of the two sampling stations represented by two blue stars; Intermediate (b) and detailed (c) 
maps of the Deûle River sampling station; Intermediate (d) and detailed (e) maps of the Gier River sampling station; 

orange circle represented the flow measurements stations. 

The Deûle watershed, located in the North of France (Figure 1), has been strongly impacted since the 
end of the 19th century by metallurgical and smelting activities, causing soil and sediments but also 
water contamination (Vdovic et al. 2006, Lesven et al. 2009) resulting in, for example, high 
particulate Hg concentrations (19.67 ± 1.02 mg.kg-1 according to Kadlecová et al. (2012)) in 
comparison with the local geochemical background (61 μg.kg-1 according to Sterckeman et al. 
(2006)). This river is one of the main tributaries of the Lys River and consequently a sub-tributary of 
the Scheldt River; it has a length of 60 km and a mean annual flow in 2017-2018 at Don (24 km 
downstream the sampling site) of 6.8 m3.s-1. The sampling site is located at Auby, a few hundred 
meters downstream two zinc smelting plants (Umicore and Nyrstar). Furthermore, Hg(d) 
concentrations in the Deûle River (some hundreds meters downstream our sampling point) was 
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between 7.29 and 21.6 ng.L-1 in March 2010 (Daye et al. 2015). This river is a navigated watercourse. 
Navigation occurs only during the day since the Deûle River is equipped with many locks which 
operate only during working hours. Considerable remobilization of particles occurs in relation with 
fluvial traffic as the depth of the river is less than 3-4 m and the surface bed sediment is composed of 
fine particles (Vdovic et al. 2006, Superville et al. 2015). During nighttime, day off and between 
barges passages, particles settle down again (Superville et al. 2015). 

Sampling strategy and methods 

Sampling strategy on the Gier River 

Discrete water sampling and DGT deployment were realized during one year from 24th May 2017 to 
28th May 2018 on the Gier River (Figure 2a). Discrete water samples for the measurement of Hg(d) 
were collected every two weeks at approximately 10 a.m., corresponding to a total of 27 water 
samples. The DGT for the measurement of labile Hg concentrations ([HgDGT]) were deployed in 
triplicates during two weeks, between two discrete water sampling, corresponding to a total of 26 
DGT triplicates. SPM concentrations were calculated from turbidity measurements which were 
recorded thanks to a Hach Lange SC200 turbidity probe every 10 minutes during the entire year. 

(a) 

 

(b) 

 

Figure 2: Schematic representation of the sampling strategy implemented at: (a) Givors station on the Gier River from 
24th May 2017 to 28th May 2018 for the measurement of mercury; (b) Auby station on the Deûle River from 6th to 20th 

July 2017 for the measurement of mercury and methylmercury 
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Sampling strategy on the Deûle River 

The station of Auby on the Deûle River was monitored during two weeks from 6th to 20th July 2017 
(Figure 2b). During the first week, discrete water samples for the measurement of Hg(d) and MeHg(d) 
were recovered every 2 hours between 8:00 a.m. and 8:00 p.m. and every 3 hours between 8:00 p.m. 
and 8:00 a.m; while one discrete water sample was collected at the end of the second week, 
resulting in 72 samples in total. For the measurement of [HgDGT] and [MeHgDGT], 5 DGT were deployed 
on 3 main periods (with a total of 15 DGT): the first week (7 days), the second week (7 days) and the 
entire field campaign (14 days), as illustrated in Figure 2b.  

At the beginning of our field campaign (i.e. from the 6th of July 2017 at 8 a.m. to the 10th of July 2017 
at 2 p.m.), the fluvial traffic was interrupted due to work on the locks since the 12th of June 2017. 
Thus, during the first week of measurement, fluvial traffic only occurred the 2.5 last days (Figure 2b). 

Sampling methods 

At both sampling sites, discrete water samples were directly collected by hand or with a pole 
approximately 20 cm below the surface, from the riverbank with a 1 L Teflon® bottle for HgII and 
MeHg analysis. All samples were kept in the dark in an ice box before returning to the laboratory.  

The DGT were deployed in a polypropylene (PP) box with holes distributed on all faces representing 
at least 9% of the surface of the box allowing the water to pass through it (Figure S1). The box was 
fixed to the riverbank with a rope and installed approximately 50 cm below the water surface in 
order to guarantee that DGT remained under water even in case of a drop of the water level. Before 
and after field deployment, the DGT were stored in plastic bags with a few drops of ultra-pure water 
(Elga®) in order to prevent external contamination and dehydration of binding and diffusive layers.  

The temperature was registered every 5 minutes by deploying a sensor (Tinytag®, Aquatic 2) in the 
PP box. The following physico-chemical parameters were systematically measured for each discrete 
sample: temperature, pH, conductivity, dissolved oxygen (Multiline® Multi 3430 IDS, WTW®).  

Meteorological data (minimum and maximum temperatures, rainfall and mean daily photoperiod) 
were obtained from the Meteociel.fr site at Lille for the Deûle station and at Lyon-Bron for the Gier 
station. 

The water flow and water level measurement were obtained from the BanqueHydro database. The 
water level is expressed in cm in relation with a relative scale installed in the field. As some data were 
negative, we calculated corrected relative water levels considering that the lowest water level of the 
studied year corresponds to 0 cm.  

Sample treatment and analysis 

Water samples pretreatment 

For the Deûle River, the SPM concentrations were determined in discrete water samples after 
filtration on glass fiber filters (0.7 μm, AP40, Millipore, Merck®) according to the NF EN 872 standard 
method (AFNOR 2005). The glass filters were previously put in aluminum foil and cleaned in an oven 



Chapitre V : Intégration de la dynamique temporelle de la spéciation du mercure dissous à l’échelle 
annuelle et diurne sur le Gier et la Deûle 

189 

(Volca® MC 25) at 500°C during 1 hour. Then, the filters were weighted to determine SPM 
concentrations. 

Concerning the dissolved fraction of Hg and MeHg, the water samples were filtered using 0.45 μm 
Teflon® filters (Hydrophilic PTFE LCR membrane filter, Merck®), acidified with 0.5% v/v HCl (30% 
Suprapur®, Merck®) and kept in a 500 mL Teflon bottle tightly closed and protected by plastics bags 
until analysis. 

DGT preparation and treatment 

The DGT were home-made prepared and assembled in a cleanroom (ISO 6, AFNOR (2016a)) and 
under a laminar flow hood (ISO 5, AFNOR (2016a)) and kept at 4°C in plastic bags before exposure 
with a drop of water in order to prevent its dehydration. The 3-mercaptopropyl-DGT (3M) for Hg and 
MeHg was the combination of an agarose diffusive gel with a 3-mercaptopropyl functionalized silica 
gel resin prepared according to Clarisse et Hintelmann (2006) method. The thickness of the agarose 
was controlled during the preparation steps with known-thickness Teflon® strips. Just after the 
preparation, a triplicate of DGT was stored in the fridge until analysis (DGT blanks, n = 45 in total, 42 
for the Gier study and 3 for the Deûle study). Those DGT blanks were then analyzed to check for 
contamination that may occur during the preparation of binding and diffusive layers, the assembling, 
the storage, the disassembling and the analysis steps (Dabrin et al. 2016a).  

After exposure, blanks and exposed DGT were cleaned, i.e. rinsed with ultra-pure water (Elga®) and 
disassembled to retrieve the resins. If some particles remained attached to the resin, a careful 
washing step was realized with ultra-pure water (Elga®). The resins were transferred into 5 mL PP 
tubes (Dutscher®) and stored at 4°C before analysis. 

Analytical procedures 

The absence of contamination was systematically confirmed by the analysis of blanks of the same 
matrix than samples [Ultra-pure water (Elga®) and the appropriate acid] and by the analysis of 
filtration blanks in the same matrix as the samples as well. For water samples and DGT analyses, 
analytical uncertainties were defined according to the NF XP T90-220 standard method (AFNOR 
2003) whereas LQ were determined in accordance with the NF T90-210 standard method (AFNOR 
2009a) (Table 1). 
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Table 1: Limits of quantification (LQ), blanks levels (n=42 on the Gier River; n=3 on the Deûle River), and relative standard 
deviation (RSD, n=3) of discrete and passive sampling measurements; the LQs for DGT measurements were calculated for 

15 days of deployment and an exposure temperature of 20°C. 

 Hg MeHg 
 

Discrete sampling 
Passive sampling: 

DGT 
Discrete sampling 

Passive sampling: 
DGT 

LQ (ng.L-1) 0.25 0.15 0.05 0.04 

Mean of DGT blanks (ng) < LQ 
0.05 (Gier River) 

0.09 (Deûle River) 
< LQ < LQ 

Concentration range on the 
Deûle River (ng.L-1) 

0.48 – 2.70 3.22 – 16.4 < 0.05 - 0.193 0.145 – 0.188 

Concentration range on the 
Gier River (ng.L-1) 

0.48 – 5.63 0.37 – 3.99 - - 

Range and (Mean) of RSD (%) 
2 - 43 
(20) 

2 - 64 
(28) 

0 - 89 
(25) 

1 - 46 
(14) 

Mercury analyses in filtered water samples were performed by cold vapor atomic fluorescence 
spectroscopy (Mercur®, Analytikjena®) according to the US-EPA Standard Method 1631 (US-EPA 
2002). The analytical uncertainty was 9% and the LQ was 0.25 ng.L-1. The accuracy of the analyses 
(95%) was routinely checked by using certified standards (5 ng.L-1, PlasmaCAL, SCP Science®).  

Mercury in DGT was directly measured by atomic absorption spectroscopy (AAS, Direct Mercury 
Analyzer, DMA80, Milestone®) with an external calibration (Hg standard, Merck®) according to the 
US-EPA standard method 7473 (US-EPA 1998). The LQ determined for DGT was 0.25 ng.L-1 (15 days of 
deployment and an exposure temperature of 20°C) (Table 1). 

Methylmercury analyses in filtered water samples and in DGT were performed by Isotopic Dilution 
coupled with an analysis by Gaz Chromatography and Inductively Coupled Plasma-Mass 
Spectrometry (ID-GC-ICP-MS; GC: TRACE GC Ultra, ICP-MS: X Series II, Thermo Electron®) according to 
the methods developed by Rodríguez Martin-Doimeadios et al. (2003). For filtered water samples, 
the LQ was 0.05 ng.L-1 and the accuracy of the analyses (80%) was routinely checked by using 
certified standards (1 ng.L-1, Alfa Aesar®). 

Data treatment and quality for DGT measurements 

To calculate the final concentrations, Eq. 1 was directly applied using the mass of Hg and MeHg 
determined in the resins after analysis by AAS or ID-GC-ICP-MS. 

 Eq. 1 

where C is the DGT concentration of HgII or MeHg in the river (μg.L-1), M is the mass of HgII or MeHg 
in the DGT (ng), Δg is the thickness of the diffusion membrane (filter (0.013 cm) + diffusive layer 
(0.075 cm)) (cm), D is the diffusion coefficient of HgII and MeHg (5.1*10-6 cm².s-1 at 25°C) (Clarisse et 
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Hintelmann 2006) at the temperature of exposure (cm².s-1), A is the exposure surface area of the 
membrane (3.14 cm²), and t is the exposure period (s). 

The reproducibility of the measurements was appreciated calculating the dispersion of DGTs 
measurements as they were systematically exposed at least in triplicates. The results for HgII and 
MeHg in DGT were expressed as the mean of the individual values. We considered that results were 
valid when the dispersion (i.e. relative standard deviation of the mean, RSD) was < 50%. The 
dispersion of DGT Hg measurements was systematically < 50% for the Deûle River; and only one DGT 
triplicate (over 25) had a dispersion > 50% and was considered as non-acceptable for the Gier River. 
The mean RSD considering all DGT measurements equaled 28 and 14% for [HgDGT] and [MeHgDGT], 
respectively (ranging from 2 to 64% for [HgDGT] and from 1 to 46% for [MeHgDGT] (Table 1). These RSD 
were similar with those previously reported by Turull et al. (2017) in the Ebro River (triplicates with 
RSD from 15 to 102% for [Hg(d)] ranging from 0.59 to 10.2 ng.L-1) and by Liu et al. (2011) in a rice 
paddy near Wanshan and in the Hongjiadong Reservoir, in China (duplicates with RSD from <10 to 
100% for [Hg(d)] ranging from < 0.5 to 15 ng.L-1). 

Results and discussion 

Relevance of DGT to estimate Hg(d) in surface freshwater – case study 
on the Gier River 

On the Gier River, the monitoring period was separated in five distinctive periods depending on the 
correspondence between [Hg(d)] and [HgDGT] (Figure 3, Table S1). 
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Figure 3: Dissolved (from discrete water samples) (1) and DGT (2) Hg and CH3Hg+ concentrations, water flow and water 
depth for the Gier River only (3), SPM concentrations (4) and daily sunshine (5) at Givors station on the Gier River (a) and 

at Auby station on the Deûle River (b); for b1 to b6 graphs, grey bars represent the night and white bars represent the 
day; the straight lines on water flow, water depth, SPM concentrations and daily photoperiod graphs represent averages 

of these parameters on the DGT exposure period 

Constant [Hg(d)] were monitored (0.90 ng.L-1 in average) during low flow conditions (0.69 m3.s-1 in 
average) (Periods I, II and III), while a fast increase (up to 5.6 ng.L-1) was recorded during the increase 
of water flow (up to 6.5 m3.s-1, period IV) (Figure 3, Table S1). Such simultaneous increases of Hg(d) 
and water flow were previously observed by Riscassi et al. (2015) on the East Fork Poplar Creek 
watershed (Oak Ridge, TN, USA), with Hg(d) increasing from 10 to 96 ng.L-1 while the water flow 
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increased from 0.68 to 112 m3.s-1. Also, Feng et al. (2011) identified that Hg(d) concentrations were 
significantly higher in the wet season compared with the dry season because of runoff inputs and Hg 
diffusion from the sediments in Aha Reservoir located in Guiyang, Southwestern China. We assume 
that such behavior on the Gier watershed could result from a washout of atmospheric Hg deposition 
or from combined sewer overflows which could occurs during rainfall events (Bodaly et al. 1998, 
Selin 2009). Indeed, Selin (2009) showed in areas away from point sources that atmospheric Hg 
reached surface freshwaters thanks to direct deposition or via runoff from watersheds. Bodaly et al. 
(1998) highlighted that combined sewer overflows could result in increasing of [Hg(d)] as well as 
[MeHg(d)] concentrations in the Red and Assiniboin Rivers.  

Despite remaining high water flow (3.0 m3.s-1) from the 14th of February, [Hg(d)] showed a strong 
decrease, reaching 0.98 ng.L-1 in average (period V), similar to those recorded during low flow 
conditions. This fast decrease corroborated the hypothesis of a transient increased linked to a 
washout of atmospheric Hg deposition or to combined sewer overflows as evidenced by Selin (2009) 
and Bodaly et al. (1998). 

The period I (from 24th of May to 13th of September) was characterized by constant and similar [Hg(d)] 
(0.76 ng.L-1 in average) and [HgDGT] (1.17 ng.L-1 in average), low flow (0.71 m3.s 1 in average) and 
relatively high SPM concentrations (from 5 to 56 mg.L-1; 27 mg.L-1 in average) in comparison with the 
other periods (7 mg.L-1 in average) (Figure 3 and Table S1). Although few studies compared [Hg(d)] 
and [HgDGT], these results are in agreement with those of Turull et al. (2018) who showed similar 
[Hg(d)] (ranging from 53 to 85 ng.L-1) and [HgDGT] (ranging from 23 to 65 ng.L-1) on the Tully River 
(Queensland, Australia). Similar assessments was previously made by Bretier et al. (2019) who 
showed low and comparable [Hg(d)] (from <0.25 to 0.64 ng.L-1) and [HgDGT] (from 0.41 to 1.40 ng.L-1) 
during a dam flushing event on the Rhône River with a water flow ranging from 237 to 1234 m3.s-1 
and SPM concentrations ranging from (<2 mg.L-1 to 15.4 g.L-1). During period IV (from the 17th of 
January to the 28th of February), [HgDGT] (1.86 ± 1.11 ng.L-1 in average) well integrated the increase of 
[Hg(d)] (3.4 ± 2.2 ng.L-1 in average; n = 4) although the increase for DGT measurements (x2.2) was less 
pronounced than for discrete sampling measurements (x4.6), due to the time-integrative property of 
passive sampling. Then, period V (from the 28th of February to the 14th of May) was characterized by 
a decrease of [Hg(d)] (0.90 ± 0.20 ng.L-1, in average) which were similar to [HgDGT] (1.26 ± 0.50 ng.L-1, in 
average) as previously highlighted during period I (Table S1). During these three periods 
characterized either by high flow (periods IV and V: from 1.42 to 6.5 m3.s-1) or relatively high SPM 
concentrations (period I: 27 mg.L-1, in average), DGT measurements were consistent with the annual 
dynamic of [Hg(d)]. This result makes the DGT a relevant tool for the integration of changing 
concentrations of mercury in surface freshwaters characterized either by high flow and/or relatively 
high SPM concentrations (> ~15 mg.L-1). In the following part, we track the explanation of the 
differences between [HgDGT] and [Hg(d)], during periods II and III. 

How explain the overestimation of Hg by DGT ? 

Influence of the DGT method 

It is well-known that the analysis of Hg is arduous owing to its very low concentrations in the 
dissolved phase (Babiarz et al. 2001, Feng et al. 2017) and the ease to contaminate the samples (US-



Chapitre V : Intégration de la dynamique temporelle de la spéciation du mercure dissous à l’échelle 
annuelle et diurne sur le Gier et la Deûle 

194 

EPA 2002). Thus, careful washing steps of the equipment are critical both for discrete and for passive 
sampling (Dabrin et al. 2016a, Bretier et al. 2019). During the one year campaign on the Gier River, 
the mass of Hg in DGT-blanks averaged 0.09 ± 0.08 ng (n=42); while for the Deûle 2 weeks campaign, 
it averaged 0.05 ± 0.01 ng (n=3) (Table 1). These blanks levels for our home-made 3M resins were 
similar to that of Fernandez-Gomez et al. (2011) (0.02 ng; n=1), and by far lower than those usually 
reported, for instance by Turull et al. (2017) (1.09± 0.27 ng; n = 6) or by Wang et al. (2016) (0.37 ± 
0.11 ng; n = 15) for home-made 3M resins also. Quantifiable and relatively reproducible DGT-blanks 
levels were measured representing from 2 to 78% of Hg mass measured in exposed DGT (from 0.03 
to 0.59 ng, average: 0.21 ± 0.12 ng, on the Gier River and from 0.26 to 3.18 ng, average: 1.30 ± 0.87 
ng, on the Deûle River). Thus, the blank mass was subtracted from Hg mass measured in exposed 
DGT ruling out the hypothesis of contamination issues to explain an overestimation of [HgDGT].  

Alternatively, an overestimation of mercury by DGT could derive from the agarose gel degradation 
over the exposure time, since agarose is one of the most used substrate to feed bacteria (Moffitt et 
al. 2012). Indeed, a thinning of the agarose diffusive gel could induce a larger uptake of mercury by 
DGT and consequently an overestimation of [HgDGT]. Nevertheless, this diffusive gel was selected to 
overcome the adsorption of Hg in the polyacrylamide diffusive gel, which is the most commonly used 
diffusive gel in DGT for the measurements of labile metals concentrations (Docekalova et Divis 2005, 
Divis et al. 2009, Gao et al. 2011). The diffusive gel condition was carefully checked after DGT 
exposure. We observed that the agarose gels for both studies on the Gier and on the Deûle Rivers 
and for all the exposure periods were not damaged. In addition, the simultaneous exposition of two 
DGT batches with different deployment times on the Deûle River allowed us to reject this hypothesis 
(Figure 3). Actually, if bacteria had degraded the agarose diffusive gel over time, 14-days DGT 
measurements would be higher than the average of the two successive 7-days DGT measurements 
whereas this average (9.8 ng.L-1) was similar to the 14-days DGT measurements (9.1 ng.L-1) (Figure 3). 
Moreover, these similar results obtained with two different exposure time allow to discard the 
hypothesis of an impact of biofouling on Hg measurement with DGT as highlighted for metals by 
Uher et al. (2012). 

Influence of daily Hg cycle 

The sampling strategy implemented on the Deûle River aimed at highlighting diurnal dynamic of Hg 
concentrations since high frequency discrete samples were collected during the exposure period of 
the DGT unlike on the Gier River where samples were collected at 10 a.m. every 2 weeks. Actually, an 
increase of [Hg(d)] (from 0.48 to 1.58 ng.L-1 at the most) during the day was highlighted by discrete 
sampling on the Deûle River, corroborating the results of Nimick et al. (2007) who showed by high 
frequency discrete sampling that [Hg(d)] increased (+7%) up to 6.87 ng.L-1 at 9 p.m. and decreased to 
a minimum (6.40 ng.L-1) at 6 a.m. during July in Silver Creek, Montana (USA). On the Deûle River, 
[HgDGT] for the first week were 16 times higher than the mean [Hg(d)] obtained by discrete sampling 
on the same period. Thus, diurnal variations of [Hg(d)] were too weak to explain such differences 
between [Hg(d)] and [HgDGT]. On the contrary, on the Deûle River, [MeHgDGT] (from 0.145 to 0.188 
ng.L-1) were similar to [MeHg(d)] (0.039 to 0.069 ng.L-1) when taking into account the uncertainty of 
each sampling method and the time-integrative property of DGT (Figure 3b). These results 
highlighted the advantage of speciation techniques which allowed to discard the potential errors 
linked to the in-situ sampling techniques that consider the total amount of one contaminant 
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whatever its chemical forms. Hence, these great differences observed on the Deûle River and also, as 
seen previously, for the periods II and III on the Gier River, might be explained by an influence of 
other forms of Hg, in its biogeochemical cycling, whose speciation depends on environmental 
conditions. 

Influence of Hg biogeochemical cycling 

Our last hypothesis to explain an overestimation of HgDGT measurement is that Hg0 production 
occurring under some environmental conditions was measured by DGT but not with discrete 
sampling. Indeed, in surface freshwaters and in sediment, HgII could be reduced to Hg0 by photo- or 
enzymatic-reduction (da Silva et al. 2009), mainly contributing to DGM concentrations. Several 
studies showed that the production of Hg0 is favored in specific environmental conditions. Indeed, da 
Silva et al. (2009) showed that the production of Hg0 at the sediment-water interface was favored 
during low flow period because of low water depth. Moreover, in the Upper St. Lawrence River, 
O'Driscoll et al. (2007) identified a fast kinetics of photo-reduction since the solar radiation induced 
instantaneously the increase of DGM concentration. Those authors also pointed out a lag-time 
comprised between 1 and 3 hours between the formation of DGM and the volatilization of Hg0 and 
indicated that 76% of produced DGM was volatilized over a 24h-period. Finally, Castelle et al. (2009) 
evidenced that high SPM concentrations could significantly limit Hg0 production in surface water by 
reducing light penetration. Moreover, da Silva et al. (2009) highlighted that the production of DGM 
was prevalent during the sunlight period (from 11 a.m. to 6 p.m.) in surface waters with pH values 
around 7 and low DOC, which is close to what we found on the Gier River (pH: 7.57 ± 0.39; DOC: 4.4 ± 
0.7 mg.L-1; Table S2), or on the Deûle River (pH: 8.39 ± 0.45; DOC: 3.05 mg.L-1; Table S3). 

Unfortunately, for Gier and Deûle rivers, the strategy of sampling and analysis of Hg(d) for discrete 
samples was not adapted for the analysis of Hg0. Indeed, to assess DGM concentrations in surface 
freshwater, surface freshwater have to be sampled carefully in order to limit the degassing of DGM 
(Lindberg et al. 2000, O'Driscoll et al. 2007). Moreover, DGM analysis have to be realized 
immediately after sampling, without any filtration step, as DGM is not stable due to rapid oxidation, 
adsorption or degassing.  

On the Gier River, period II was characterized by increasing [HgDGT] simultaneously with steady [Hg(d)] 
(Figure 3 and Table S1). During this period, all factors were favorable for Hg0 production with a thin 
water depth (5.5 cm in average), a low water flow (0.61 m3.s-1 in average), mean daily photoperiod 
(6.13 h in average) and low SPM concentrations (6 mg.L-1 in average) (Figure 3 and Table S1).  

On the contrary, the third period (III) (from the 8th of November to the 17th of January) was 
characterized by decreasing [HgDGT] simultaneous with steady [Hg(d)]. During this period, 
environmental conditions were not favorable to Hg0 production, since we observed an increase of 
water depth (from 1.2 to 17.4 cm) and of water flow (from 0.41 to 1.16 m3.s-1) and a decrease of 
mean daily photoperiod (from 2.09 to 1.28 h) (Figure 3 and Table S1). 

On the Deûle River, all conditions were favorable for Hg0 production during the first week with a low 
water flow (4.88 m3.s-1 in average), mean daily photoperiod (7.6 h in average) and low SPM 
concentrations (9 mg.L-1 in average) (Figure 3 and Table S1).  
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However, the previous explanation related to DGM supposes that Hg0 could diffuse through the 
agarose diffusive gel and bind to the 3M resin. No previous studies reported the efficiency of DGT for 
Hg0 uptake. The diffusion of Hg0 through an agarose diffusive gel was evidenced by Kuss (2014) with 
a diffusive coefficient in freshwaters of 1.81 ± 0.08 x 10-5 cm².s-1 at 24.8°C, which is four times higher 
than the diffusion coefficient for HgII (5.1 x 10-5 cm².s-1 at 25°C) (Dabrin et al. 2016b). Moreover, 
Zheng et al. (2013) showed that Hg0 is oxidized to HgII in the presence of thiol compounds which are 
the main components of the 3-mercaptopropyl functionalized silica gel binding gel. These findings 
suggest that our DGT-3M could indeed quickly trap Hg0 transiently formed in the water column in 
favorable conditions.  

A complementary result helped us to confirm our hypothesis of an uptake of dissolved Hg0 by DGT. 
Actually, on the Deûle River, [HgDGT] were higher during the first week (16.4 ng.L-1) than during the 
second week (3.22 ng.L-1) although [Hg(d)] (0.87 and 0.63 ng.L-1) were similar. For those two weeks, 
environmental factors which influence [Hg0], i.e., the photoperiod (46 and 41h (Canda 2018)) and 
wind conditions [14 km.h-1 (25 km.h-1 for gusts) and 13 km.h-1 (23 km.h-1 for gusts) (Canda 2018)] 
(Figure 3) were also similar. Nonetheless, intense fluvial traffic during the second week induced: i) a 
strong mixing of the surface water layer favoring the volatilization of Hg0; ii) an increase of SPM 
concentrations; which favored the decrease of Hg0 concentrations. Thus, these conditions could 
explain why [HgDGT] were lower during the second week than during the first one.  

Conclusion 

The complementary sampling strategies implemented in this study on two distinctive rivers 
highlighted different interpretations of DGT measurements depending on environmental conditions. 
Indeed, in surface freshwaters characterized either by high flow and/or relatively high SPM 
concentrations (> ~15 mg/L), [HgDGT] were highly representative of [Hg(d)] dynamics, even during the 
period of a sharp [Hg(d)] increase due to flood event like observed on the Gier River. Nevertheless, 
when environmental conditions favored the photoreduction of HgII to Hg0 (i.e. low flow, low water 
depth, low SPM concentrations and a long photoperiod), we evidenced that DGT was probably able 
to trap Hg0 produced in the water column inducing a significant overestimation of [HgDGT] in 
comparison to [Hg(d)]. Hence, caution should be paid when exposing DGT for Hg measurements in 
environments where the production of Hg0 is probable like shallow surface freshwaters. We also 
highlighted that Hg speciation analysis has the advantage to remove the potential errors linked to in-
situ sampling considering total mercury only. Actually, [MeHgDGT] were in agreement with [MeHg(d)] 
measured in discrete water samples. Further studies are needed in laboratory controlled conditions 
to characterize the uptake of Hg0 by DGT, particularly for determining its diffusion coefficient in the 
agarose diffusive gel. 
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Figure S1: Exposure systems for DGT deployed on the Gier River (a) and on the Deûle River (b) 
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Table S2: Physico-chemical parameters measured punctually on each sampling day on the Gier River between the 24th of 
May 2017 to the 28th of May 2018 (water temperature: T in °C; pH; conductivity: χ in μS.cm-1; dissolved oxygen: O2(d) in % 

of saturation and in mg.L-1) 

Parameter T pH χ O2(d) 

Unit °C   μS.cm-1 % mg.L-1 

Site Sampling date   

Gier 24/05/2017 16.3 8.0 349 98.5 9.70 
Gier 07/06/2017 14.8 8.0 296 95.5 9.30 
Gier 21/06/2017 14.8 8.0 527 84.0 8.46 
Gier 05/07/2017 19.6 6.8 280 96.7 8.88 
Gier 19/07/2017 20.4 7.1 516 105 9.31 
Gier 02/08/2017 22.2 8.2 488 104 8.60 
Gier 16/08/2017 20.1 7.5 528 102 9.23 
Gier 30/08/2017 21.0 7.5 484 99.4 8.70 
Gier 13/09/2017 18.0 7.9 463 98.5 8.30 
Gier 27/09/2017 14.1 7.3 322 97.6 9.87 
Gier 11/10/2017 11.4 8.3 513 96.1 10.4 
Gier 25/10/2017 12.2 7.2 592 94.3 9.95 
Gier 08/11/2017 9.5 7.6 542 95.7 10.7 
Gier 22/11/2017 5.5 7.2 610 104 13.0 
Gier 06/12/2017 6.3 7.3 631 100 12.4 
Gier 19/12/2017 6.0 7.3 617 93.0 11.6 
Gier 03/01/2018 7.7 7.3 535 92.3 10.8 
Gier 17/01/2018 7.6 7.8 543 95.7 11.4 
Gier 31/01/2018 8.0 7.4 395 97.6 11.4 
Gier 14/02/2018 4.8 7.5 399 99.4 12.6 
Gier 28/02/2018 0.0 7.1 371 105 15.0 
Gier 14/03/2018 6.8 - 333 107 12.8 
Gier 28/03/2018 8.7 - 330 99.0 11.3 
Gier 13/04/2018 10.8 - 332 107 11.5 
Gier 25/04/2018 15.2 7.9 389 101 10.0 
Gier 14/05/2018 10.5 7.8 299 96.5 10.5 
Gier 28/05/2018 16.1 7.7 317 92.2 8.91 

Mean 12.2 7.6 444 98.4 10.5 
Standard deviation 5.8 0.4 113 5.1 1.7 

RSD 48% 5% 25% 5% 16% 
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Table S3: Physico-chemical parameters in the Deûle River between the 6th and the 13th of July 2017 (water temperature: 
T in °C; pH; conductivity: χ in μS.cm-1; dissolved oxygen: O2(d) in % of saturation and in mg.L-1) 

Parameter T pH χ O2(d) 

Unit °C   μS.cm-1 % mg.L-1 

Site Sampling date   

Deûle 06/07/2017 08:00 21.5 8.4 653 117 10.3 
Deûle 06/07/2017 10:00 21.8 8.4 644 116 10.2 
Deûle 06/07/2017 12:00 21.8 8.4 643 118 10.3 
Deûle 06/07/2017 14:00 22.3 8.4 638 126 11.0 
Deûle 06/07/2017 16:00 22.7 8.5 645 132 11.2 
Deûle 06/07/2017 18:00 22.8 8.6 654 131 11.3 
Deûle 06/07/2017 20:00 22.7 8.6 656 129 11.2 
Deûle 06/07/2017 23:00 22.6 8.6 652 123 10.6 
Deûle 07/07/2017 02:00 22.3 8.4 654 119 9.62 
Deûle 07/07/2017 05:00 22.0 7.6 652 100 8.75 
Deûle 07/07/2017 08:00 22.0 8.2 651 100 8.62 
Deûle 07/07/2017 10:00 22.5 8.1 650 103 8.91 
Deûle 07/07/2017 12:00 23.5 8.2 649 111 9.47 
Deûle 07/07/2017 14:00 23.2 8.7 654 113 9.68 
Deûle 07/07/2017 16:00 23.8 8.6 650 125 10.6 
Deûle 07/07/2017 18:00 23.8 8.7 652 137 11.6 
Deûle 07/07/2017 20:00 23.3 8.9 661 133 11.3 
Deûle 07/07/2017 23:00 23.1 9.2 659 125 10.8 
Deûle 08/07/2017 02:00 22.7 8.8 663 116 9.95 
Deûle 08/07/2017 05:00 22.5 8.5 655 115 9.97 
Deûle 08/07/2017 08:00 22.5 9.3 650 113 9.87 
Deûle 08/07/2017 10:00 22.9 9.3 644 119 10.1 
Deûle 08/07/2017 12:00 23.4 9.5 645 127 10.8 
Deûle 08/07/2017 14:00 23.2 9.4 644 130 11.1 
Deûle 08/07/2017 16:00 23.3 9.3 660 126 10.8 
Deûle 08/07/2017 18:00 23.4 10.1 669 130 11.1 
Deûle 08/07/2017 20:00 23.4 8.3 672 128 11.0 
Deûle 08/07/2017 23:00 23.2 8.2 675 130 11.1 
Deûle 09/07/2017 02:00 23.0 8.2 667 120 10.4 
Deûle 09/07/2017 05:00 22.7 8.2 656 119 10.2 
Deûle 09/07/2017 08:00 22.5 8.2 658 115 9.94 
Deûle 09/07/2017 10:00 23.1 8.3 658 121 10.4 
Deûle 09/07/2017 12:00 23.3 8.4 639 147 12.6 
Deûle 09/07/2017 14:00 24.0 8.5 634 172 14.5 
Deûle 09/07/2017 16:00 23.8 8.5 629 180 15.1 
Deûle 09/07/2017 18:00 24.4 8.6 616 > 200 17.6 
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Deûle 09/07/2017 20:00 24.2 8.1 624 > 200 17.3 
Deûle 09/07/2017 23:00 23.7 8.2 616 191 16.2 
Deûle 10/07/2017 02:00 23.1 8.2 642 139 11.8 
Deûle 10/07/2017 05:00 22.8 8.2 651 137 11.7 
Deûle 10/07/2017 08:00 22.8 8.2 653 131 11.8 
Deûle 10/07/2017 10:00 22.7 8.3 645 142 12.1 
Deûle 10/07/2017 12:00 22.5 8.4 649 136 11.7 
Deûle 10/07/2017 14:00 22.6 8.3 651 136 11.7 
Deûle 10/07/2017 16:00 22.7 8.4 652 139 11.9 
Deûle 10/07/2017 18:00 22.9 8.5 661 149 12.7 
Deûle 10/07/2017 20:00 22.8 8.4 654 158 13.5 
Deûle 10/07/2017 23:00 22.5 8.4 646 155 13.3 
Deûle 11/07/2017 02:00 22.3 8.4 638 149 12.8 
Deûle 11/07/2017 05:00 22.1 8.3 653 145 12.6 
Deûle 11/07/2017 08:00 22.0 8.2 660 137 11.9 
Deûle 11/07/2017 10:00 22.2 8.2 668 139 12.0 
Deûle 11/07/2017 12:00 22.2 8.3 658 140 12.1 
Deûle 11/07/2017 14:00 22.2 8.1 650 136 11.8 
Deûle 11/07/2017 16:00 22.2 8.2 643 135 11.7 
Deûle 11/07/2017 18:00 22.4 8.2 642 143 12.3 
Deûle 11/07/2017 20:00 22.3 8.1 647 125 10.8 
Deûle 11/07/2017 23:00 22.1 8.0 651 110 9.54 
Deûle 12/07/2017 02:00 22.0 8.0 641 102 8.84 
Deûle 12/07/2017 05:00 21.8 7.9 641 91.4 7.94 
Deûle 12/07/2017 08:00 21.6 7.8 647 80.6 7.03 
Deûle 12/07/2017 10:00 21.7 7.9 642 77.4 6.74 
Deûle 12/07/2017 12:00 21.7 7.9 647 79.2 6.70 
Deûle 12/07/2017 14:00 21.7 8.0 658 85.2 7.53 
Deûle 12/07/2017 16:00 21.8 8.0 661 89.1 7.90 
Deûle 12/07/2017 18:00 21.8 8.0 660 96.6 8.45 
Deûle 12/07/2017 20:00 21.8 8.0 661 98.6 8.68 
Deûle 12/07/2017 23:00 21.5 8.0 662 97.1 8.63 
Deûle 13/07/2017 02:00 21.3 7.9 662 93.2 8.32 
Deûle 13/07/2017 05:00 21.2 7.9 650 88.3 7.88 
Deûle 13/07/2017 08:00 21.2 7.9 653 88.2 7.90 

Mean 22.6 8.38 651 123 10.8 
Standard deviation 0.7 0.44 11 23 2.2 

RSD 3% 5% 2% 19% 20% 
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Hg measurement in the particulate fraction, i.e. in suspended 
particulate matter (SPM) 

SPM sampling methods 

On the Gier River, the SPM for the measurement of particulate Hg concentrations ([Hg(p)]) were 
collected every 28 days using a high-quality stainless steel sediment particle trap as described by 
Masson et al. (2018) corresponding to a total of 14 SPM samples. 

On the Deûle River, SPM were collected on filters during filtration step of discrete water samples 
which were collected every 2 hours between 8:00 a.m. and 8:00 p.m. and every 3 hours between 
8:00 p.m. and 8:00 a.m during the first week and at the end of the second week, resulting in 72 
samples in total. 

SPM samples pretreatment 

For the Deûle River, [Hg(p)] were determined in discrete water samples after filtration on glass fiber 
filters (0.7 μm, AP40, Millipore, Merck®) ant on Teflon® filters (0.45 μm, Hydrophilic PTFE LCR 
membrane filter, Merck®). The glass filters were previously put in aluminum foil and cleaned in an 
oven (Volca® MC 25) at 500°C during 1 hour whereas Teflon® filters were previously put in 47 mm 
aseptic petri dishes (Merck®) in an oven (UFB400, Memmert®) at 40°C during 24 hours. Filters were 
pre-weighted and placed in petri dishes until filtration. After filtration, filters were placed in an oven 
(UFB400, Memmert®) at 40°C again to dry them, re-weighted and kept in 47 mm aseptic petri dishes 
(Merck®) before Hg analysis. 

For the Gier River, the SPM samples retrieved with particle trap on the Gier River were freeze-dried 
(VirTis Benchtop® K), potentially sieved to 2 mm, if necessary, then ground (Retsch® PM 100), and 
stored in amber glass bottles at room temperature until analysis. 

SPM analysis 

For SPM analyses, analytical uncertainties were defined according to the NF XP T90-220 standard 
method (AFNOR 2003) whereas LQ were determined in accordance with the NF T90-210 standard 
method (AFNOR 2009a) (Table 1). 

Mercury in SPM was directly measured by atomic absorption spectroscopy (AAS, Direct Mercury 
Analyzer, DMA80, Milestone®) with an external calibration (Hg standard, Merck®) according to the 
US-EPA standard method 7473 (US-EPA 1998). The analytical uncertainties for SPM collected via the 
particle trap and after filtration averaged 29 and 43%, respectively. The LQ determined for SPM 
collected via the particle trap or after filtration was 0.01 mg.kg-1. The accuracy of SPM analyses (99% 
in average) was confirmed by systematic analyses of a Certified Reference Material (CRM; IAEA-458, 
marine sediment, IAEA).  
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Figure S2: Particulate Hg and CH3Hg+ concentrations at Givors station on the Gier River (a) and at Auby station on the 
Deûle River (b); for graph b, grey bars represent the night and white bars represent the day. 
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1. Préambule 

1.1. Contexte et objectifs 

Nous avons précédemment démontré les capacités de la DGT (i) pour l’étude de la spéciation de 
l’arsenic et du mercure en laboratoire, (ii) pour intégrer les variations temporelles des concentrations 
en arsenic et de sa spéciation (AsIII et AsV) durant les opérations de gestion sédimentaire du Haut 
Rhône en 2016 et (iii) pour intégrer les variations temporelles des concentrations en mercure et de 
sa spéciation (HgII et MeHg) à l’échelle annuelle et hebdomadaire sur le Gier et la Deûle. Nous 
souhaitons désormais évaluer la pertinence de la DGT pour identifier les variations spatiales des 
concentrations en arsenic, mercure mais également d’autres métaux.  

En effet, bien que les échantillonneurs passifs de type DGT soient classiquement présentés comme 
une alternative aux prélèvements ponctuels pour prendre en compte la variabilité temporelle des 
concentrations en métaux (Davison et Zhang 1994, Zhang et Davison 1995, Allan et al. 2007), ces 
techniques permettent également d’identifier les variations spatiales des concentrations labiles en 
métaux (Costa et Wallner-Kersanach 2013, Shi et Guéguen 2017). A titre d’exemple, Shi et Guéguen 
(2017) ont étudié les variabilités spatiales des concentrations labiles en vanadium sur 12 sites 
répartis sur les 1738 km de long de la rivière Mackenzie au Canada. De plus, les DGT permettent 
également de façon plus aisée sur les prélèvements ponctuels de mesurer des différences de 
concentrations à différentes profondeurs comme mis en évidence par Saeed et al. (2018) qui ont 
étudié les profils de Fe et P dans le lac Ngapouri en Nouvelle-Zélande.  

Ainsi, les DGT se présentent comme une alternative intéressante aux prélèvements ponctuels pour 
l’étude spatiale des contaminations métalliques à large échelle. Ainsi, le bassin versant du lac Rapel 
au Chili représente un bassin versant adapté pour évaluer la pertinence des DGT pour identifier les 
variations spatiales des concentrations en métaux et notamment en mercure et arsenic. En effet, ce 
lac de 700 millions de m3 est un lac artificiel créé en 1968 suite à la construction de la centrale 
hydroélectrique Rapel. L’hydrodynamique de ce lac eutrophe est principalement dépendante de 
l’exploitation de la centrale hydroélectrique qui peut générer une importante stratification ou au 
contraire d’importants courants engendrant un mélange des eaux (Silva et al. 1977, Vila et al. 2000, 
Ibarra Sánchez et al. 2015, Rossel et de la Fuente 2015). Néanmoins, le bassin versant de ce lac est 
influencé par des activités domestiques, agricoles, industrielles et minières dont résultent 
d’importantes contamination des phases dissoutes et particulaires mais également du biote (Pizarro 
et al. 2003b, Lacassie et al. 2010, Pizarro et al. 2010b, Copaja et al. 2016a). L’exploitation de la 
centrale hydroélectrique influence le mélange des eaux du lac et peut également engendrer la 
stratification spatiale des métaux sur le lac et en aval sur la rivière Rapel.  

Dans ce contexte, les travaux présentés ci-après visaient à évaluer la contamination métallique du 
bassin versant du lac Rapel ainsi que ses variations spatio-temporelles par échantillonnage passif et 
ponctuel. Ces travaux avaient également pour but d’évaluer l’impact de la centrale hydroélectrique 
sur cette contamination en étudiant la stratification potentielle du lac Rapel. Pour cela, nous avons 
réalisé des prélèvements ponctuels et exposé des DGT sur 10 sites (6 affluents, 3 sur le lac Rapel et 1 
sur la rivière Rapel en aval) durant une semaine pour étudier les concentrations de Cr, Mn, Fe, Co, Ni, 
Cu, Zn, Cd, Pb, As et Hg labile, dissous et particulaire sur le bassin versant. 
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1.2. Présentation des sites d’étude et stratégie expérimentale  

Le bassin versant du lac Rapel est situé dans le région Libertador General Bernardo O'Higgins, 150 km 
au sud de Santiago au Chili. Le lac Rapel possède 6 affluents principaux : rivières Cachapoal, 
Tinguiririca, Estero Las Palmas, Estero Las Cadenas, Estero Quilicura et Estero Caren ; et donne 
naissance en aval à la rivière Rapel (Figure 62). Le bassin versant du lac Rapel est impacté par 
diverses activités : domestiques, agricoles, industrielles et minières (66 mines d’or, de cuivre et de 
molybdène principalement localisées sur la rivière Cachapoal et sur l’Estero Caren). 

 

Figure 62 : Localisation des 10 sites d'échantillonnage sur le bassin versant du lac Rapel 

La stratégie d’échantillonnage a été mise en place sur 10 sites : les 6 principaux affluents du lac 
Rapel, 3 sites sur le lac Rapel et sur la rivière Rapel en aval du barrage ; entre le 13 et le 17 mars 
2017. Les échantillons ponctuels ont été prélevés les 13, 15 et 17 mars sur les rivières et les 14 et 
16 mars sur les 3 sites d’échantillonnage du lac Rapel. Les triplicats des 3 types de DGT (DGT-CH pour 
les métaux cationiques, DGT-FH pour l’arsenic et DGT-3M pour le mercure) ont été exposées durant 
48 h entre deux prélèvements ponctuels. Des échantillons ponctuels ont été prélevés au fond du lac 
sur deux sites d’échantillonnage le 16 mars. Des DGT ont été exposées à 3 profondeurs sur le 
troisième site d’échantillonnage du lac Rapel.  

1.3. Résultats majeurs et conclusions  

1.3.1. Evaluation de la contamination sur le bassin versant du lac Rapel dans les 
fractions dissoutes et particulaires par échantillonnage ponctuel 

Les résultats obtenus ont permis de mettre en évidence une influence des activités minières sur les 
concentrations métalliques obtenues sur l’Estero Caren (1) et plus particulièrement sur ses 
concentrations en Mn, Fe, Ni, Co et Cd dissous et en Cd particulaire. L’influence de ces mines de 
cuivre, or et molybdène confirme les résultats précédemment obtenues par (Bonnelye 2015). 
Certainement en raison d’une dilution importante, les concentrations de ces éléments dans le lac 
Rapel sont comparables à celles des autres sites d’échantillonnage.  
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Nous avons également pu souligner l’influence des importants orages et évènements pluvieux 
survenus la semaine précédant nos mesures sur les concentrations en Ni particulaire et Cu et Pb 
dissous sur l’Estero Quilicura (3) et la rivière Tinguiririca (6) qui présentent d’importantes variations 
temporelles durant la semaine de suivi.  

Les résultats mettent également en évidence de fortes variations spatiales et temporelles des 
concentrations en As total qui sont en moyenne 7 fois plus élevées sur le sud du Lac Rapel (8) 
(49.0 μg.L-1) et 2 fois plus élevées sur la rivière Rapel (10) (11.3 μg.L-1) que sur les autres sites 
d’échantillonnage (6.24 μg.L-1, en moyenne). Ces observations indiquent un probable apport d’eau et 
de particules enrichies en arsenic durant la semaine de suivi qui ne provient pas des affluents que 
nous avons suivi.  

Le calcul des coefficients de partition KD suggère un transfert du manganèse de la phase dissoute 
vers la phase particulaire entre les rivières affluentes (log KD = 4.13 ± 0.28, en moyenne) et le lac 
Rapel (log KD = 6.0 ± 0.15, en moyenne). Les concentrations en Mn particulaire évoluent également 
entre le lac Rapel (2.40 ± 0.92 g.kg-1) et la rivière Rapel (10) en aval (14.6 g.kg-1). En effet, puisque les 
particules du lac Rapel sont majoritairement retenues dans le barrage, la composition des 
particules dans la rivière Rapel (10) est principalement déterminée par la géologie de son lit 
comme précédemment démontré en aval d’autres réservoirs artificiels (Birch et al. 2001, Hudson-
Edwards 2003, Delistraty et Yokel 2007, Papastergios et al. 2009). 

1.3.2. Echantillonnage ponctuel et passif : Deux techniques complémentaires 
pour évaluer la contamination métallique et sa variation spatio-temporelle 
sur le bassin versant du lac Rapel 

Tout d’abord, cette étude a permis de mettre en évidence l’avantage de l’échantillonnage passif en 
termes de logistique puisqu’elle permet de s’affranchir des étapes de filtration des échantillons et 
des problèmes de conservation propres aux échantillons ponctuels pour les mesures de métaux. 

En raison d’un temps de déploiement court (48 h), les limites de quantification (LQ) des DGT sont 
équivalentes à celles de l’échantillonnage ponctuel. La LQ pour le mercure est même supérieure 
pour les DGT (1.1 ng.L-1) que pour les échantillons ponctuels (0.25 ng.L-1). Ce court temps de 
déploiement avait été choisi à l’origine pour éviter la saturation des phases réceptrices des DGT en 
raison des concentrations métalliques élevées précédemment reportées dans la littérature. En raison 
des concentrations relativement faibles que nous avons mesurées sur ce bassin versant, nous 
recommandons un temps d’exposition plus long des échantillonneurs passifs pour de futures 
études sur ce bassin versant. Néanmoins, bien que les LQ soient équivalentes entre les deux 
techniques d’échantillonnage, les DGT ont permis une meilleure quantification du Cr et du Cu 
notamment en raison de leur capacité d’intégration des variations temporelles. 

Les quelques petites différences qui ont été identifiées entre les concentrations mesurées par les 
deux techniques d’échantillonnage peuvent la plupart du temps d’expliquer par : (i) la capacité 
d’intégration des variations temporelles par l’échantillonnage passif et non par l’échantillonnage 
ponctuel ; (ii) la différence de fraction échantillonnée par les deux techniques puisque la DGT permet 
l’échantillonnage de la fraction labile des métaux alors que l’échantillonnage ponctuel mesure leur 
fraction dissoute.  
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Globalement, les informations sur la distribution spatiale des contaminations données par les deux 
méthodes sont similaires puisqu’elles permettent notamment toutes les deux d’identifier l’Estero 
Caren (1) comme la station la plus contaminée (Figure 63). 

 
Figure 63 : Carte de chaleur représentant les concentrations en Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, As, Cd, Pb et Hg dissous et labile 
obtenues respectivement par échantillonnage ponctuel et passif ; les mesures inférieures à la limite de quantification ou 

pour lesquelles la dispersion des triplicats DGT est supérieure à 50 % sont grisées. 



Chapitre VI : Intégration de la dynamique spatiale et temporelle du mercure et de l’arsenic sur le 
bassin versant du lac Rapel au Chili 

214 

1.3.3. La pertinence des DGT pour évaluer les profils de contamination 
métalliques dans les lacs  

Une nette différence a été observée entre les résultats obtenus par les deux méthodes 
d’échantillonnage pour le mercure (Figure 63). Cette différence est due au fait que les deux 
méthodes n’ont pas pu être appliquées simultanément sur les 3 sites d’échantillonnage du lac Rapel 
en raison de problèmes logistiques liés au courant qui n’ont pas permis d’effectuer d’échantillonnage 
ponctuel sur le site le plus proche du barrage (9). Les DGT ont cependant permis de mesurer les 
concentrations en mercure à diverses profondeurs sur ce site d’échantillonnage. 

Une diminution des concentrations en oxygène dissous a été notée pour 2 sites (4 et 8) le 14 mars et 
pour les 3 sites (4, 8 et 9) le 16 mars. Les échantillons ponctuels prélevés au fond du lac ont 
également permis de mettre en évidence une extrême augmentation des concentrations en 
mercure avec la profondeur (Figure 64) comme cela a pu être démontré précédemment dans 
d’autres lacs stratifiés par Sando et al. (2003) et Peretyazhko et al. (2005).  

 

Figure 64 : Concentrations en mercure dissous (losanges) et labile (carrés) sur le lac Rapel ; sur chaque site, les 
échantillons les plus profonds ont été prélevés 50 cm à 1m au-dessus de l’interface eau-sédiment située donc à 19 m 

pour le site 9, à 5 m pour le site 8 et à 8 m pour le site 4. 

Au contraire sur le troisième site (9), les concentrations de mercure labile sont similaires en surface 
et à 10 et 18 m et respectivement égales à 3.2 ± 2.1, 2.2 ± 0.8 et 1.9 ± 0.7 ng.L-1. Néanmoins, à ce 
site d’échantillonnage, la décroissance des concentrations en oxygène dissous n’a été observée que 
le 16 mars en raison de forts courant observés le 14 mars qui ont certainement entrainé un mélange 
des eaux et une disparition de la stratification du lac. Ces courants sont probablement dus à 
l’exploitation de la centrale hydroélectrique.  

Les augmentations extrêmes concentration en profondeur ne sont pas relevées pour le 
méthylmercure qui présente peu de variations de ses concentrations dans le lac Rapel.  

Enfin, nous avons mesuré des concentrations en mercure labile supérieures aux concentrations de 
mercure dissous pouvant être expliquées par un piégeage de Hg0 comme mis précédemment en 
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évidence sur le Gier et la Deûle. Néanmoins, cette surestimation est bien plus importante sur la 
rivière Rapel (10) où les concentrations en mercure labile (10.23 ng.L-1) sont 11 fois supérieures à la 
moyenne des concentrations en mercure dissous (0.912 ng.L-1). Dans ce cas, ces différences peuvent 
également être expliquées par l’influence de l’exploitation de la centrale hydroélectrique. En effet, 
pour répondre à des variations rapides de la demande en électricité, le débit de la rivière en aval 
peut subir des variations intenses de l’échelle de quelques min à l’échelle journalière (Carpentier et 
al. 2017). Ces opérations de gestion du barrage ont également des conséquences en amont et 
peuvent notamment engendrer un mélange vertical des eaux influençant le cycle géochimique du 
mercure via une augmentation de ses concentrations dans la phase dissoute. Ainsi, nous avons 
montré que l’exploitation de la centrale hydroélectrique influence les concentrations en mercure 
dissous en aval et leurs variations temporelles. 

2. Article n°3 – En cours de préparation pour soumission dans 
Environmental Science: Processes & Impacts : « Impacts du barrage 
Rapel sur la variabilité spatio-temporelle des concentrations en 
métaux sur son bassin versant déterminés par échantillonnage 
ponctuel et passif » 
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Impacts of the Rapel dam on the spatio-temporal variability of metals 

concentrations on its catchment assessed by discrete and passive 

sampling 

Bretier, M.1; Dabrin, A.1; Pastén, P.2,3; Coquery, M.1 
1 Irstea, UR RiverLy, centre de Lyon-Villeurbanne, 5 rue de la Doua, CS 20244, F-69625 Villeurbanne 
Cedex, France  
2 Department of Hydraulic and Environmental Engineering, Pontificia Universidad Católica de Chile, 
Santiago, Chile 
3 Centro de Desarrollo Urbano Sustentable (CEDEUS), Santiago, Chile 

Abstract 

Owing to its particular location between a subduction zone in the Pacific Ocean and the Andes, 
Chile has an original geological context which is interesting for mining activities. This context 
caused contaminations which could be problematic especially for anthropic activities such as 
hydropower production for instance. The Rapel Lake (Chile) is artificial, eutrophic and 
characterized by metal contamination owing to gold, copper and molybdenum mining activities. 
This lake has 6 main tributaries and gave rise to the Rapel River downstream the dam. This lake 
has different uses such as fishing, leisure and tourism which could be affected by this expected 
contamination. Nevertheless, the contamination of the tributaries and within the Lake was little 
studied and documented. To track easily the metal concentrations on the entire Rapel 
watershed, we used DGTs as an ideal complementary method to discrete sampling on a few days 
scale. Thus, we have done discrete and passive sampling measurements on 10 sites (6 on the 
tributaries, 3 on the Rapel Lake and 1 on the Rapel River) during 5 days in March 2017. An 
impact of mining activities on Estero Caren was highlighted with high concentrations of Cd 
(1.34 μg.L-1 in the dissolved phase and 6.22 mg.kg-1 in the particulate phase). On the Rapel Lake, 
a fluctuating stratification was highlighted due to hydropower operations, resulting in temporary 
decreasing dissolved oxygen concentrations and increasing dissolved Hg concentrations with 
depth. Downstream, in the Rapel River, DGT Hg concentrations were 11 times higher than 
dissolved Hg concentrations certainly highlighting a high temporal variability of Hg 
concentrations as an impact of hydropower plant operations. This study also helps to bring to 
light the advantages of passive samplers for easily characterizing metals contamination in large 
and dynamic watersheds. 

Keywords: DGT, trace elements, mercury, arsenic, mining activities 
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Introduction 

Chile is a country of 4,300 km long and 180 km wide on average, bordered on its eastern part by 
the Andes and on its western part by the Pacific Ocean and an important subduction zone, at the 
origin of the formation of the Andes but also of important deposits of metallic ore and recurrent 
earthquakes. In this geological context, many sites are affected by metallic contaminations which 
could be problematic in some watershed particularly when building and managing hydropower 
plants and their reservoirs. As an example, the Rapel Lake is an artificial reservoir located 150 km 
at the South of the city of Santiago in Chile. This lake with a capacity of 700 million of m3 was 
created further to the building of Rapel hydropower plant in 1968. This lake is eutrophic since 
the 1970s when abnormal deaths of fish and algae blooms were highlighted (Silva et al. 1977, 
Vila et al. 1987, Vila et al. 2000). Moreover, previous studies showed that the hydrodynamic of 
the Rapel lake was influenced by the operation of Rapel hydropower plant (Rossel et de la 
Fuente 2015). Indeed, the hydraulic management of the dam generates deeper stratification (de 
la Fuente et Niño 2008) or strong vertical mixing, decreases of horizontal dispersion (Ibarra 
Sánchez 2013, Ibarra Sánchez et al. 2015) and temperature modifications of the Rapel River 
downstream (Guzmán Arce 2013). In addition to the power production, the Rapel Lake has 
different uses such as fishing, leisure and tourism that could be affected by its metal 
contamination in the dissolved and the particulate phase and also in the biota (Pizarro et al. 
2003b, Lacassie et al. 2010, Pizarro et al. 2010b, Copaja et al. 2016a). Indeed, Pizarro et al. 
(2010b)) highlighted that the Rapel lake suffers from a contamination in the dissolved fraction 
for As, Cr, Hg, Mo and Pb with concentrations which equaled 119.3±5.2 (n = 851), 215 ± 32 (n = 
86), 281±110 (n = 11), 215 ± 32 (n = 86) and 281±110 (n = 11) μg.L-1, respectively. Moreover, 
Pizarro et al. (2003b)) also evidenced that sediments of the Rapel Lake contained high 
concentrations of Fe (from 19.9 to 43.9 g.kg-1), Mn (from 752 to 1269 mg.kg-1), Cu (from 149 to 
478 mg.kg-1) and Zn (from 224 to 596 mg.kg-1). Furthermore, Copaja et al. (2016a)) studied As 
and Hg concentrations in catfishes and silversides during high and low flow conditions. Those 
authors showed that As concentrations were comprised between 0.5 and 12.7 mg.kg-1 during the 
winter 2010 and between 23.4 and 48.0 mg.kg-1 during the summer 2011. Copaja et al. (2016a)) 
also highlighted that Hg concentrations in those fishes varied between 6.3 and 24.7 mg.kg-1 
during the winter 2010 and between < 0.74 and 33.5 mg.kg-1 during the summer 2011. These 
contaminations of the different compartments of the lake could come from: (i) distinct sources 
in the Rapel Lake watershed linked to the different uses (ii) the hydraulic management of the 
dam which impacts the stratification of the Rapel Lake. Indeed, Vila et al. (2000)) highlighted 
that the Rapel Lake received discharges of domestic, agro-industrial and mining wastewaters 
also from the tributaries of the Rapel Lake which could bring to the lake high rates of sediments, 
nutrients and metals. For instance, the Rapel Lake received wastewaters from 66 mines mainly 
from Estero Caren and Cachapoal River tributaries (3 large ones, 2 medium ones and 61 small 
ones): 4 of them are copper mines and 62 of them are gold mines (Pizarro et al. 2010b).  

In this context, the monitoring of this huge watershed (13 695 km²) requires a lot of resources 
since distant stations have to be sampled several times to be representative of some potential 
spatio-temporal variations of the contamination. Moreover, in the Rapel Lake, the modifications 
in the stratification conditions must be taken into account in the sampling strategy. Thus, it 
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appears to be necessary to employ alternatives to discrete water sampling on this watershed. 
Automatic time or flow-controlled samplers have been developed to collect water at high 
frequency more efficiently (Smith 1986, Gebhart et al. 1998). Furthermore, “on-line” and in situ 
techniques were developed like voltammetry, which allows direct measurements of selected 
trace elements for instance every 90 minutes (Braungardt et al. 1998). Nevertheless, these 
techniques require power supply, are expensive and are not appropriate for simultaneous 
deployment on multiple sites or at multiple depths. Thereby, passive sampling techniques seem 
to be appropriate since they require no specific equipment, are inexpensive and, typically, only 
two field campaigns are necessary for the installation and the retrieving of the devices during 
the period of exposure. For metals, the most common passive sampling technique used is the 
Diffusive Gradient in Thin Films (DGT) (Zhang et Davison 1995, Davison et Zhang 2012). The DGTs 
are composed of a chelating resin and a diffusive gel in which equilibrium between water and 
the resin is established. DGT are exposed in situ and accumulate the labile fraction of trace 
elements (i.e. free trace elements, inorganic complexes and small organic complexes) over time 
allowing to assess mean concentrations during the exposure period (Allan et al. 2007). DGT were 
also used to monitor the spatial variations of labile metals concentrations on 12 sites on the 
Mackenzie River Basin in Canada by Shi et Guéguen (2017)) and also on 7 sites in marinas and 
port areas in Southern Brazil by Costa et Wallner-Kersanach (2013)). These tools are able to 
assess metals at different depths as highlighted by Saeed et al. (2018)) who studied Fe and P 
profiles in Lake Ngapouri (New-Zeland). Even if DGT characterization in the laboratory is often 
done with high concentrations of metals (250 μg.L-1 of As for (Moreno-Jimenez et al. 2013) or 
200 μg.L-1 of Hg for (Fernandez-Gomez et al. 2011)), DGT saturation by metals was not studied 
on very contaminated sites where competition between species in their accumulation on the 
DGT can alter the measurements.  

Taking into account the lack of data on the contamination of the Rapel watershed and the 
available sampling techniques for assessing it, this study aimed to track the metal contamination 
and its spatio-temporal variability on this huge watershed with discrete and passive sampling. 
The purpose of this study was also to assess the impact of the Rapel hydropower plant on this 
contamination studying the potential stratification of the Rapel Lake. For assessing that, 10 sites, 
i.e. 6 on the tributaries of the Rapel Lake, 3 on the Lake and 1 downstream the Rapel Lake on the 
Rapel River, were monitored during a week by discrete and passive sampling allowing to assess 
the dissolved and labile concentrations of Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb, As and Hg on Rapel 
watershed. 

Material and methods 

Study area 

The Rapel watershed is located in the Libertador General Bernardo O'Higgins Region, Central 
Chile, 150 km at the South of the city of Santiago (Figure 1). This watershed is mainly composed 
by the Rapel Lake itself which receives waters from 6 tributaries, the Cachapoal and Tinguiririca 
rivers being the most important ones (Figure 1). This lake is also at the origin of the Rapel River 
downstream. This artificial lake of 700 million of m3 has been studied since the 80s, firstly for its 
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biology (Irma et al. 1981, Montecino et Cabrera 1982, Soto et al. 1984, Reynolds et al. 1986, 
Andrew et al. 1989) and secondly more recently for its hydrology (Ibarra Sánchez et al. 2015, 
Rossel et de la Fuente 2015, Carpentier et al. 2017). Some other studies examined the 
contamination of the watershed in different compartments such as sediments, interstitial 
waters, surface waters and fishes (Pizarro et al. 2003b, Lacassie et al. 2010, Pizarro et al. 2010b, 
Copaja et al. 2016a, Copaja et al. 2016b). Pizarro et al. (2010a)) studied the nutrient dynamics in 
the Rapel Lake and identified high rates of dissolved nitrate–nitrogen likely resulting from the 
large population density, the tourism in the Rapel reservoir and particularly the intensive 
industrial–agricultural activities (Li et al. 2008, Li et al. 2009). A unique geochemical study on 
sediments from the Rapel watershed was conducted by Lacassie et al. (2010)) considering the 
Rapel lake, its two main tributaries in terms of water flow (Cachapoal and Tinguiririca Rivers) and 
the Rapel River downstream the dam but omitting to include Estero Caren River which drains 
mining wastewaters to the lake (Figure 1). This study identified various chemical signatures 
linked with the geology of the catchment and with anthropogenic factors like mining, agro-
industry and urbanization. More specifically, they showed that sediments from the Cachapoal 
River were characterized by high Cu, Mo, As and Sb concentrations resulting from inputs of 
mining derived material, whereas sediments from the Tinguiririca River displayed low 
concentrations of metals but high phosphorus pentoxide, reflecting the extensive use of 
phosphate in this watershed. Those authors concluded that as a result of the influence of the 
Rapel Lake and its dam, the Rapel River sediments contents were mainly controlled by natural 
factors like the lithology of the watershed and the hydrology of this river. 

 

 

Figure 1: Study area on the Rapel Lake watershed (Chile) and location of the ten sampling stations: the six tributaries of 
the Rapel Lake (Estero Caren (1), Estero Las Palmas (2), Estero Quilicura (3), Cachapoal River (7), Tinguiririca River (6) and 

Estero Las Cadenas (5)), the three sampling stations on the Rapel Lake (Rapel Lake – “Alhue” (E) (4), Rapel Lake – “Las 
Balsas” (S) (8), Rapel Lake – “El Muro” (NW) (9)) and the Rapel River (10) 
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Sampling strategy  

The sampling strategy was implemented on 10 sites of the Rapel watershed: 6 tributaries (Estero 
Caren, Estero Las Palmas, Estero Quilicura, Cachapoal River, Tinguiririca River, Estero Las 
Cadenas), 3 sites on the Rapel Lake (El Muro [NW], Alhue [E], Las Balsas [S]) and the Rapel River 
downstream the dam (Figure 1). Sampling campaigns took place from 13th to 17th of March 2017 
(Figure 2). The 7 stations on the rivers (upstream and downstream the lake) were monitored 
thrice whereas the 3 stations on the Rapel Lake were monitored twice. Surface water samples 
were directly collected by hand approximately 20 cm below the water surface from the 
riverbank with a 2 L polyethylene (PET) bottle for measurements of SPM, major anions (F-, Cl-, 
NO2

-, Br-, NO3
-, PO4

3- and SO4
2-) and dissolved trace elements (Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb 

and As). Additional surface water samples were collected with a 250 mL glass bottle for the 
analysis of dissolved organic carbon (DOC) and total organic carbon (TOC); and with a 250 mL 
Teflon® bottle for Hg and MeHg analysis. Samples were collected at the bottom of the Rapel 
Lake on the 16th of March on two sites (Alhue [E], Las Balsas [S]) with a Kemmerer® bottle and 
then transferred to PET, glass and Teflon® bottle for further analysis as mentioned above for 
surface water samples. All samples were kept in the dark in an icebox before sample treatments 
which were done on the field at the end of each sampling day. 

 
Figure 2: Schematic representation of the discrete and passive sampling strategy implemented on the Rapel watershed 

between the 13th and the 17th of March 2017 

Three types of DGT (for cationic trace elements, total As and Hg + MeHg) were deployed during 
48 hours in triplicates twice at the seven stations on the rivers and once at the three sites on the 
Rapel Lake (Figure 2). At the 7 sites on the rivers, the DGT were deployed in a Plexiglas box 
opened on two faces allowing the water to pass through it. The box was fixed to the riverbank 
with a rope and installed below the water surface, with a system designed to guarantee that the 
passive samplers remain under water even in case of water level drop. At the 3 sites on the 
Rapel Lake, the DGT were fixed on a rope between a buoy and a weight allowing the system to 
stay at the same position during the deployment time. Before and after field deployment, the 
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DGTs were stored in plastic bags with a few drops of ultra-pure water (Elga®) in order to prevent 
dehydration of binding and diffusive layers. 

The following physico-chemical parameters were systematically measured in situ on each 
sampling day: temperature, pH, conductivity, dissolved oxygen, redox potential and turbidity 
(Hach HQ40d portable meter, Hach Company, USA). 

Sample treatment and analysis 

Water samples pretreatment 

The SPM concentrations were determined after filtration of discrete water samples on glass fiber 
filters (0.7 μm, AP40, Millipore, Merck®) according to the NF EN 872 standard method (AFNOR 
2005). For major anions, water samples were filtered with a 0.45 μm PVDF (Polyvinylidene 
fluoride) filter (Durapore® Membrane Filter, 47 mm, Merck®) and kept in the dark in a 50 mL PP 
tube (Sarstedt®) at 4°C. Water samples were filtered with a 0.45 μm glass filter (AP40, Millipore, 
Merck®), acidified with 0.5% v/v HCl (30% Suprapur®, Merck®) and kept at 4°C for DOC analyses. 
For dissolved trace elements (except Hg), water samples were filtered with a 0.45 μm PVDF filter 
(Durapore® Membrane Filter, 47 mm, Merck®), acidified with HNO3 0.5% v/v (65% Suprapur®, 
Merck®) and kept at 4°C in a 50 mL PP tube (Sarstedt®). For mercury and methylmercury, water 
samples were filtered with a 0.45 μm Teflon® filter (Hydrophilic PTFE LCR membrane filter, 
Merck®), acidified with 0.5% v/v HCl (30% Suprapur®, Merck®) and kept in a 250 mL Teflon bottle 
tightly closed and protected by plastics bags. 

DGT preparation and treatment 

The DGT were all home-made prepared and assembled in a cleanroom (ISO 6, AFNOR (2016a))) 
and under a laminar flow hood (ISO 5, AFNOR (2016a))) and kept at 4°C in plastic bags before 
exposure. The chelex DGT (DGT-CH) were composed of a 0.45 μm nitrocellulose filter (MF-
Millipore Membrane Filter, mixed cellulose esters, thickness: 0.13 mm, Merck®), a Chelex resin 
(binding layer) and a polyacrylamide gel (diffusive layer), which were both made according to the 
procedure of Zhang et Davison (1999)). The ferrihydrite-DGT (DGT-FH) for As were also made up 
of a polyacrylamide diffusive gel and assembled with a ferrihydrite resin produced according to 
Luo et al. (2010)). Finally, the 3-mercaptopropyl-DGT (DGT-3M) for Hg was the combination of an 
agarose diffusive gel with a 3-mercaptopropyl functionalized silica gel resin prepared according 
to Clarisse et Hintelmann (2006)). The thickness of the diffusive gel (0.75 mm for agarose and 
0.8 mm for polyacrylamide) was controlled during the making steps in the laboratory with 
known-thickness Teflon® strips. Just after the making, a triplicate of each type of DGT was 
conserved in the fridge until the elution and analysis steps (DGT blanks). 

After exposure, blanks (non-exposed) and exposed DGT were cleaned and disassembled to 
retrieve the resins. If some particles remained attached to the resin, a careful washing was 
realized with ultra-pure water (Elga®). The chelex and ferrihydrite resins were transferred into 
5 mL PP tubes (Dutscher®) and eluted with 2.5 mL of 1 M HNO3 (65% Suprapur®, Merck®) during 
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at least 24 h before analysis. The 3-mercaptopropyl functionalized silica gel resins for Hg analysis 
were transferred into 5 mL PP tubes (Dutscher®) and stored at 4°C before analysis. 

Analytical procedures 

The analyses of major anions in filtered water samples were performed with ionic 
chromatography (IC plus 882, Metrohm, Switzerland). Concentrations of DOC and TOC were 
determined with a Total Organic Carbon Analyzer (TOC-LCPH, Shimadzu, Japan). Trace elements (Cr, 
Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb, As) were measured by ICP-MS (X Series II, Thermo Electron®) 
according to NF EN ISO 17294 standard method (AFNOR 2016b) in water samples and DGT 
eluates. Concentrations were determined by using an external calibration (Multi-Element 
Standard, SCP33MS, SCP Science®) and analytical drift was corrected by using internal standards 
(Y, Rh, Ho). The accuracy of the analyses was routinely checked by the systematic use of certified 
reference materials (CRM: TM Rain-04, filtered rainwater; TM 26.4, filtered lake water; SCP 
Science®, Environment Canada®) and varied between 84 and 147% depending on the metal 
always remaining between the certified values. The uncertainty of analytical results was 
assessed according to the NF XP T90-220 standard method (AFNOR 2003) and averaged 15% 
(from 12% to 20% according to the metal).  

Mercury analyses in filtered water samples were performed by cold vapor atomic fluorescence 
spectroscopy (Mercur®, Analytikjena®) according to the US-EPA Standard Method 1631 (US-EPA 
2002). The accuracy of the analyses (96%) was routinely checked by using certified standards 
(5 ng.L-1, PlasmaCAL, SCP Science®). The analytical uncertainty according to the NF XP T90-220 
standard method (AFNOR 2003) was 9%. Mercury in DGT was directly measured by atomic 
absorption spectroscopy (AAS, Direct Mercury Analyzer, DMA80, Milestone®) with an external 
calibration (Hg standard, Merck®). The analytical uncertainty according to the NF XP T90-220 
standard method (AFNOR 2003) was 29%. The accuracy of the analyses (99.3%) was confirmed 
by systematic analyses of a CRM (IAEA-458, marine sediment, International Atomic Energy 
Agency). Methylmercury analyses in DGT were performed by Isotopic Dilution coupled with an 
analysis by Gaz Chromatography and Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry (ID-GC-ICP-
MS; GC: TRACE GC Ultra, ICP-MS: X Series II, Thermo Electron®) according to the methods 
developed by Clarisse et Hintelmann (2006)), Monperrus et al. (2005)) and Rodríguez Martin-
Doimeadios et al. (2003)).  

The LQ for all the elements were determined according to the NF T90-210 standard method 
(AFNOR 2009a) (Table 1). The absence of contamination for water samples was systematically 
confirmed by the analysis of blanks of the same matrix as the samples (Ultra-pure water [Elga®] 
and if needed the appropriate acid) and by the analysis of filtration blanks in the same matrix as 
the samples as well. For DGT, non-exposed DGT blanks and the eluents were analyzed to check 
any kind of contamination that may occur during the preparation of binding and diffusive layers, 
the assembling, the storage, the disassembling and the elution steps (Dabrin et al. 2016a). 
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Data treatment for DGT 

The mean concentration obtained for DGT blanks was compared to the lowest concentration 
measured for the exposed DGT samples. For ratios below 10%, it was considered that the level of 
contamination was within the analytical uncertainty. For higher ratios, the mean concentration 
obtained for DGT blanks was subtracted to concentrations obtained in exposed DGT.  

Calculations of DGT concentrations (except Hg) were performed according to the procedure of Zhang 
et Davison (1995)). First, trace elements concentrations measured by ICP-MS have to be multiplied 
by the dilution factor (x 3.5). Then, trace element concentrations were converted to a mass of trace 
element per DGT by taking into account the elution volume (resin volume + 2.5 mL of HNO3) and the 
elution factor which commonly equals to 0.8 (Zhang et Davison 1995).  

Finally, the equation derived from Fick’s law was applied: 

 Eq. 1 

where C is the DGT concentration of the trace element in the river (μg.L-1), M is the mass of the 
trace element in the DGT tool (ng), Δg is the thickness of the diffusion membrane (filter + 
diffusive layer) (cm), D is the diffusion coefficient of the trace element at the temperature of 
exposure (cm².s-1), A is the exposure surface area of the membrane (3.14 cm²), and t is the 
exposure period (s). 

For Hg, Eq. 1 was directly applied to the mass of Hg determined in the resins after analysis by 
AAS. 
The reproducibility of the measurements was appreciated for all trace elements, since DGTs 
were systematically exposed in triplicates. Results for DGT were expressed as the mean of the 
three individual values. We considered that results were not aberrant when the dispersion (i.e. 
relative standard deviation of the mean, RSD) was below 50%. 

The Student t test was used to determine if the mean DGT concentrations calculated from the 
triplicates for each period (before, during and after the dam flushing event) were significantly 
different. 

Results and discussion 

Evaluation of the Rapel watershed contamination in the dissolved and 
the particulate phases by discrete sampling 

On Estero Caren (1), dissolved Mn, Fe, Ni, Co, Cd (Figure 3) and particulate Cd concentrations 
(Figure 4) were 4, 5, 6, 19, 106 and 17 times higher than in the other sampling points. This 
tributary was influence by copper, molybdenum and gold mining activities upstream that could 
explain high rates of metals in Estero Caren (1) (Bonnelye 2015).  
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Apart from this tributary and these contaminants, no obvious spatial variation of dissolved or 
particulate concentrations of Cr, Mn, Fe, Ni, Co, Cu, Zn, As, Cd, Pb and Hg were highlighted 
(Figure 3 and 4).  
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High temporal variability was sometimes evidenced, for instance in Tinguiririca River (6) for 
particulate Ni concentrations or on Estero Quilicura (3) for dissolved Cu and Pb concentrations 
(85, 134 and 149%, respectively), probably originating from water and particles inputs in the 
watershed (Tinguiririca River (6): 46 ± 24 mg.L-1 and Estero Quilicura (3): 71 ± 20 mg.L-1) resulting 
from storm events which occurred the week before the field campaign. 

Since SPM concentrations varied from 3.7 to 71 mg.L-1 between the ten sampling stations, total 
concentrations should be more relevant to compare the different sites amongst themselves 
(Figure 5). Indeed, the impact of mining activities was clearly evidenced on Estero Caren (1) on 
total Cd concentrations which were 76 times higher than the average of total Cd concentrations 
in the 9 other sampling stations. Moreover, dissolved Cd concentrations at Rapel Lake – “Alhue” 
(E) (4) (0.019 μg.L-1) were 2 times higher than those reported for Estero Las Palmas (2) 
(0.010 μg.L-1) and Estero Quilicura (3) (0.009 μg.L-1) but represented only 1.4% of those reported 
for Estero Caren (1) (1.34 μg.L-1). Particulate Cd concentrations at this point of the lake were 
lower than the LQ (0.5 mg.kg-1) and consequently lower than those reported for Estero Caren (1) 
(6.2 mg.kg-1). Consequently, apart from a slight increase of dissolved Cd concentrations between 
Estero Las Palmas (2) and Quilicura (3) and Rapel Lake – “Alhue” (E) (4), the contamination on 
Estero Caren (1) by dissolved and particulate Cd concentrations did not influence dissolved and 
particulate Cd concentrations on the Rapel Lake certainly because of dilution phenomenon.  

Like for Cd, spatial tendencies were observed for total As concentrations which were 7 times 
higher on Rapel Lake – “Las Balsas” (S) (8) (49.0 μg.L-1) and 2 times higher on the Rapel River (10) 
(11.3 μg.L-1) than on the other sampling stations (6.24 μg.L-1, in average) (Figure 5). Actually, 
higher dissolved and particulate As concentrations were recorded on Rapel Lake – “Las Balsas” 
(S) (8) (12.4 μg.L-1 and 960 mg.kg-1, in average, respectively), Rapel Lake – “El Muro” (NW) (9) 
(3.59 μg.L-1 and 521 mg.kg-1, in average, respectively) and on the Rapel River (10) (8.72 μg.L-1 and 
611 mg.kg-1, in average, respectively) in comparison with the other sampling points (4.95 μg.L-1 
and 71.6 mg.kg-1, in average, respectively) (Figure 3 and 4). A high temporal variability of 
dissolved and particulate As concentrations was also highlighted on Rapel Lake – “Las Balsas” (S) 
(8) (from 5.82 to 19.0 μg.L-1 and from 321 to 1598 mg.kg-1, respectively) highlighting a probable 
punctual input of As-enriched water and particles during the field campaign that did not come 
from the tributaries we monitored.  

For the other contaminants (Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn and Pb), we highlighted that their total 
concentrations in the tributaries were higher than on the Rapel Lake and on the Rapel River. 
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Nevertheless, the interpretation of total concentrations does not allow to identify the changes in 
metals partition which could occur in the system and that could be highlighted by studying the 
partition coefficient (KD) (Table 2). A distinct difference between the partition of Mn in the 
tributaries of the Rapel Lake (log KD = 4.13 ± 0.28, in average) and in the Rapel Lake (log 
KD = 6.0 ± 0.15, in average) was observed. Actually, on the Rapel Lake, dissolved Mn 
concentrations (2.30 ± 1.04 μg.L-1) were lower than in the tributaries (127 ± 69 μg.L-1) maybe 
highlighting a transfer of Mn to the particulate phase when entering into this eutrophic lake as 
suggested by the KD values (Figure 3 and Table 2). Moreover, particulate Mn concentrations were 
higher in the lake (2.40 ± 0.92 g.kg-1, in average) than in its tributaries (1.51 ± 0.49 g.kg-1, in 
average) also corroborating this hypothesis (Figure 4). The highest particulate Mn concentration 
was recorded on the Rapel River (10) (14.6 g.kg-1 in average) (Figure 4). These results indicate a 
drastic change of the chemical composition of SPM from the Rapel Lake to the Rapel River (10). 
Actually, since the Rapel dam trapped most of the particles from the lake, the composition of the 
particles from the Rapel River (10) was certainly mainly driven by the geology of its riverbed. This 
phenomenon was highlighted in previous studies which demonstrated in other systems with 
artificial reservoirs constructed in rivers that these reservoirs were major sinks for metal bearing 
particles in river basins (Birch et al. 2001, Hudson-Edwards 2003, Delistraty et Yokel 2007, 
Papastergios et al. 2009). As a consequence, those authors identify a clear change in the 
chemical composition of SPM in the rivers downstream the dams. This phenomenon was also 
already identified by Lacassie et Ruiz-Del-Solar (2010)) who demonstrated that the chemical 
composition of the particles in the Rapel River (10) was completely different from those of the 
Cachapoal (7) and the Tinguiririca (6) Rivers.  

In the end, the Rapel watershed is not as much as contaminated as expected apart for Cd in 
Estero Caren (1) (total concentrations: 1.39 μg.L-1) since the concentrations found were very 
lower than those reported previously by Pizarro et al. (2010b)). 
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Discrete and passive sampling: two complementary techniques to 
assess metal contamination and its spatio-temporal variability on the Rapel 
watershed 

Passive sampling technique was better than discrete sampling in terms of logistics. Indeed, they 
allowed to get rid of the filtration steps and the conservations issues inherent to discrete 
samples for metal measurements.  

Since the deployment time for DGT equaled 48h, the LQ were equivalent between passive and 
discrete sampling measurements (Table 1). The LQ of DGT for Hg (1.1 ng.L-1) was even higher 
than for discrete sampling (0.25 ng.L-1). This short deployment time was originally chosen to 
exclude the potential saturation of the resins owing to high concentrations of metals reported in 
the literature in this watershed. Given that the concentrations were not so high, a longer 
exposition time should be recommended for future deployments in this area. Nevertheless, the 
time-integrative property of DGT helped to improve the detection of some contaminants such as 
for Cr. Actually, discrete water sampling allowed only to measure dissolved Cr concentrations on 
Estero Caren (1), Estero Quilicura (3), Rio Tinguiririca (6) and Rio Cachapoal (7) (from 0.055 to 
0.095 μg.L-1) whereas DGT allowed to quantify labile Cr concentrations on the 6 tributaries (from 
0.117 to 0.179 μg.L-1) (Figure 3). In the same way, discrete water sampling allowed only to 
measure dissolved Cu concentrations on Estero Las Palmas (2) (3.41 μg.L-1) and Estero Quilicura 
(3) (11.0 μg.L-1) whereas DGT allowed to evaluate labile Cu concentration on Estero Las Palmas 
(2), Estero Quilicura (3) and Rio Cachapoal (7) (5.10, 2.51 and 3.39 μg.L-1, in average, 
respectively).  

The differences observed sometimes between passive and discrete sampling could be explained 
by two main hypotheses. Firstly, passive sampling measurements were integrative over time, 
taking into account the temporal variability of labile concentrations that were not considered in 
the discrete samples. For instance, this time-integrative property of DGT was highlighted for Zn 
concentrations measurements since labile Zn concentrations (1.88 ± 1.36 μg.L-1, in average) were 
higher than dissolved Zn concentrations (1.58 ± 1.33 μg.L-1, in average) which had a high 
temporal variability over the three sampling dates (RSD from 6.4 to 134%, 77% in average). 
These assessments highlighted the advantage of the time-integrative property of passive 
samplers in such dynamics systems subjected to high and transient temporal variability of 
dissolved metals concentrations. Secondly, the comparison of the two methods also pointed out 
the difference between the fraction sampled by the two techniques (i.e. labile fraction by 
passive samplers and dissolved fraction by discrete sampling). Indeed, when considering the 
entire watershed, labile Mn, Fe, Co, Cd, As and Pb concentrations (62.2 ± 42.9, 16.4 ± 11.4, 
0.087 ± 0.078, 0.020 ± 0.031, 2.53 ± 1.11 and 0.028 ± 0.008 μg.L-1, in average, respectively) were 
lower than dissolved concentrations (70.2 ± 81.2, 31.7 ± 36.3, 0.193 ± 0.209, 0.161 ± 0.443, 
5.74 ± 2.65 and 0.158 ± 0.194 μg.L-1, in average, respectively) as a reason of either the lability of 
these contaminants or the time-integrative capacity of DGT in comparison with discrete 
sampling. Moreover, labile Ni concentrations (0.529 ± 1.32 μg.L-1 in average) were similar to 
dissolved Ni concentrations (0.529 ± 1.09 μg.L-1 in average) highlighting that almost all Ni was 
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under its labile forms in the Rapel watershed as previously highlighted by Díaz et al. (2012)). 
Actually, Díaz et al. (2012)) reported that approximately 95% of dissolved Ni is under labile forms 
in a river and a drinking water from a drinking water treatment plant located in Spain. These 
differences in the fraction sampled also allowed to highlight that on Estero Caren (1), the lability 
of Fe and Cd is very low (17 and 5.6%, in average, respectively) in comparison with other 
sampling points on the Rapel watershed (72 ± 54 and 60 ± 13 %, in average, respectively). 
Globally, in most of the cases, even if some little differences were identified between 
information obtained by the two sampling methods, both gave similar information on the spatial 
distribution of studied metals on the Rapel watershed (Figure 6). Both methods identified that 
Estero Caren (1) was the most contaminated station among those studied.  
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Figure 6: Heat map representing dissolved and labile Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, As, Cd, Pb and Hg concentrations from 
discrete and passive sampling measurements; measurements which were lower than the quantification limit or DGT 

triplicates for which the RSD was higher than 50% were greyed. 

Relevance of DGT to assess metal contamination profiles in lakes 

A biggest difference was highlighted between the two sampling method for Hg. This difference 
was due firstly to the fact that both sampling methods were not used at each sampling point on 
the lake as a reason of logistics considerations. Indeed, on the Rapel Lake – “Las Balsas” (S) (8) 
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and on the Rapel Lake – “Alhue” (E) (4), on the 16th of March 2017, water samples were 
collected at the bottom of the lake but no DGT were exposed at depth at these stations. On the 
Rapel Lake – “El Muro” (NW) (9), DGT were exposed at 3 depths (Surface, 10 and 18 m) and the 
sampling of water at depth was impossible owing to strong currents. A decrease of dissolved 
oxygen concentration was observed with depth on the three sampling sites of the Rapel Lake on 
the 16th of March 2017 and only on Rapel Lake – “Alhue” (E) (4) and Rapel Lake – “Las Balsas” (S) 
(8) on the 14th of March 2017 (Figure 7 and Table 3). Discrete water sampling at depth on the 
Rapel Lake highlighted an extreme increase of dissolved Hg concentrations with depth. Actually, 
on Rapel Lake – “Alhue” (E) (4), surface dissolved Hg concentrations equaled 0.68 ng.L-1 in 
average whereas 7m dissolved Hg concentrations increased up to 158 ng.L-1 (Figure 8). Labile Hg 
concentrations at the surface could not be compared to dissolved Hg concentrations since a high 
dispersion of DGT Hg was observed on Rapel Lake – “Alhue” (E) (4) (RSD = 120%). Moreover, on 
Rapel Lake – “Las Balsas” (S) (8), a sharp increase of dissolved Hg concentration was also 
monitored from 0.87 ng.L-1 at the surface to 92 ng.L-1 at 4 m depth. The increase of dissolved Hg 
concentrations with depth was already demonstrated in stratified lakes like Red Lake River 
Basins by Sando et al. (2003)) or for instance in Petit Saut Reservoir in French Guiana by 
Peretyazhko et al. (2005)). Finally, on the Rapel Lake – “El Muro” (NW) (9), the labile Hg 
concentrations were similar at the surface and at 10 m and 18 m depth (3.2 ± 2.1, 2.2 ± 0.8 and 
1.9 ± 0.7 ng.L-1, respectively) even though a stratification of dissolved oxygen concentrations was 
also observed (Figure 7 and 8). At this point, the depletion of oxygen saturation with depth was 
only observed when retrieving the DGTs and not when installing them. Indeed, strong currents 
were observed at this point leading to the mixing of the water column and the disappearance of 
stratification conditions. These currents were certainly in relation with the operation of the 
hydropower plant which operated some hours during each day and therefore, caused perpetual 
changes in the mixing conditions at this point. 



Chapitre VI : Intégration de la dynamique spatiale et temporelle du mercure et de l’arsenic sur le 
bassin versant du lac Rapel au Chili 

236 

 
Figure 7: Temperature (in °C), dissolved oxygen (02(d)) (in mg.L-1) and ORP (in mV) profiles on the 3 sampling points on the 

Rapel Lake 
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Figure 8: Dissolved (diamonds) and labile (squares) Hg concentrations (in ng.L-1) on the Rapel Lake 

On Rapel Lake – “Alhue” (E) (4), MeHg was quantified by discrete (0.069 ng.L-1) and passive 
sampling (0.190 ng.L-1) at the surface only whereas on Rapel Lake – “Las Balsas” (S) (8), an 
increase of MeHg concentrations was highlighted with depth ranging from 0.044 ng.L-1 at the 
surface to 0.097 ng.L-1 at 4m depth (Figure 9). Finally, on Rapel Lake – “El Muro” (NW) (9), the 
labile MeHg concentrations were similar at the surface, at 10 m and 18 m depth (0.079, 
0.12 ± 0.054 and 0.110 ± 0.027 ng.L-1, respectively) pointing out that mixing conditions in the 
Rapel Lake was highly subjected to temporal and spatial variations. 

 
Figure 9: Dissolved (diamonds) and labile (squares) MeHg concentrations (in ng.L-1) on the Rapel Lake 

Finally, we observed higher labile Hg concentrations than dissolved ones highlighting either high 
temporal variations of mercury concentrations during the exposure period of DGT which 
integrated these variations or an uptake of other forms of mercury like Hg0 as previously pointed 
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out by Bretier et al. (2019). Indeed, Bretier et al. (2019) emphasized that when environmental 
conditions favor the photoreduction of HgII to Hg0, i.e. low flow, low water depth, low SPM 
concentrations, a long photoperiod, DGT probably trapped the Hg0 produced in the water 
column inducing an overestimation of DGT Hg concentrations.  

On the Rapel River (10), DGT Hg concentration (10.23 ng.L-1) was 11 times higher than dissolved 
Hg concentrations (0.912 ng.L-1) (Figure 3). In that case, this difference between the results 
obtained by the two sampling methods could also be explained by an influence of the operations 
of the dam. Actually, the operations of the dam could induce temporal variations of Hg 
concentrations downstream. These temporal variations could be transient as hydropower 
operations are highly variable over different timescales as highlighted by Carpentier et al. 
(2017)). Indeed, for answering to short-term variations in power request, the hydropower plant, 
i.e. the dam, can display intensive hydropeaking at sub-hourly, hourly and daily levels 
(Carpentier et al. 2017). As a consequence, the generated flow in the rivers downstream was 
strongly different than the natural river flow regime, severely modifying the integrity of 
freshwater ecosystems. In fact, river regulation affects the water temperature, an essential 
factor controlling the ecosystem conservation, many ecological processes involving the 
productivity and the cycling of nutrients and metals. The vertical mixing phenomenon in the 
Rapel Lake was also influenced by the hydropower operations, especially in summer when algae 
blooms are frequent (Carpentier et al. 2017). Thus, vertical mixing, the increase of temperature 
and of water flow could influence the geochemical cycling of Hg by increasing its dissolved 
concentrations at the surface inducing high temporal variations of dissolved Hg concentrations in 
the Rapel River (10) downstream the hydropower plant. 

Conclusion 

This field study on the Rapel catchment allowed to identify that Estero Caren (1) stream differs 
from the other tributaries of the Rapel Lake with the highest dissolved Mn, Fe, Ni, Co and Cd and 
particulate Cd concentrations. This difference originated from the impact of gold, molybdenum 
and copper mines upstream or the indirect impact of the treatment applied to wastewater from 
these mining activities. The simultaneous decrease of dissolved Mn concentrations and increase 
of particulate Mn concentrations between the tributaries and the Rapel Lake caused a drastic 
modification of the Mn partition coefficient and showed a transfer of this contaminant from the 
dissolved to the particulate phase when entering into this eutrophic lake. A drastic change in 
particulate metals concentrations notably for Mn (x 6) was noticed between the Rapel Lake and 
the Rapel River (10) downstream as a consequence of the Rapel dam which trap the particles 
from the Rapel Lake avoiding their transfer downstream. On the south of the Rapel Lake (8), we 
also highlighted an input of particulate and dissolved arsenic from a non-monitored source 
which caused a transient increase of its concentrations. This punctual input also caused a high 
temporal variability of dissolved As concentrations on the Rapel River (10). An extreme increase 
of dissolved Hg concentrations was also pointed out with depth on the East (4) and the South (8) 
of the Rapel Lake linked with the dissolved oxygen depletion at depth, i.e. the stratification of 
this lake. Furthermore, DGT Hg concentrations downstream on the Rapel River (10) were 11 
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times higher than dissolved Hg concentrations highlighting an impact of hydropower plant 
operations on the biogeochemical cycling of mercury by inducing an increase of temperature, 
vertical mixing and temporal variation of water flow. Generally, discrete and passive sampling 
methods gave similar information on the spatial distribution of studied metals on the Rapel 
watershed. This original study which compared passive and discrete sampling approaches for the 
monitoring of metals concentrations on a catchment over hundreds of km also helps to bring to 
light the advantage of passive sampling in terms of logistics. Indeed, to obtain similar 
information, the monitoring of the spatio-temporal variability of trace element concentrations is 
less time-consuming with passive sampling than with discrete sampling. 
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1. Conclusions 

1.1. Objectif n°1 : Développer et valider des outils DGT au laboratoire 
pour la mesure de la spéciation chimique du mercure et de 
l’arsenic dans les eaux douces 

Le premier objectif de cette thèse visait à développer et valider des méthodologies pour la mesure 
de la spéciation chimique du mercure et de l’arsenic dans les eaux douces via un unique outil 
d’échantillonnage passif (DGT) pour chacun de ces éléments. En effet, les études menées jusqu’à 
aujourd’hui sont peu nombreuses sur le sujet et la plupart d’entre elles font appel à l’utilisation de 
plusieurs DGT pour étudier les différentes espèces du mercure et de l’arsenic (Bennett et al. 2011, 
Rolisola et al. 2014, Gorny et al. 2015, Bratkič et al. 2019). 

 Mesure de la spéciation chimique de l’arsenic (AsIII + AsV) via 1.1.1.
l’utilisation d’un seul et même type de DGT 

Le verrou identifié pour l’évaluation de la spéciation de l’arsenic par une seule et même DGT repose 
sur l’étape d’extraction des espèces chimiques de l’arsenic de la phase réceptrice ferrihydrite. Trois 
nouveaux extractants (acide orthophosphorique H3PO4, dihydrogénophosphate d’ammonium 
NH4H2PO4 et tampon oxalate) ont été testés pour extraire les arsénites et les arséniates des phases 
réceptrices ferrihydrite. Ainsi au total, six extractants (trois dans le cadre de cette thèse en plus des 
trois préalablement testés au LAMA [chlorhydrate d’hydroxylamine, acide chlorhydrique et acide 
nitrique]) ont permis d’extraire au maximum ~30 à 40 % des deux espèces inorganiques de l’arsenic. 
Les conditions optimales identifiées via l’élaboration de plans de criblage sont : 0.5 M d’NH4H2PO4 à 
75°C. Néanmoins, via cette extraction, ~30 % des arsénites extraits sont convertis en arséniates via 
une réaction d’oxydation. De plus, de nombreux soucis de contamination en arsenic via l’utilisation 
de cette méthode ont été identifiés et n’ont pas permis de l’appliquer à des phases réceptrices 
préalablement exposées sur le terrain. Ainsi, le verrou de l’étape d’extraction des espèces 
inorganiques de l’arsenic de la phase réceptrice ferrihydrite reste non résolu à ce jour. 

 Mesure simultanée du mercure inorganique et du méthylmercure 1.1.2.
dans un éluat de DGT via la double dilution isotopique couplée à la 
technique d’analyse GC-ICP-MS 

Concernant le mercure, le verrou identifié pour l’évaluation de sa spéciation par une seule et même 
DGT reposait sur l’étape d’analyse par DDI-GC-ICP-MS déjà mise en place dans d’autres matrices 
telles que le biote (Point et al. 2008, Castillo et al. 2010). Les calculs permettant de déterminer les 
quantités de mercure sous forme Hg2+ et de méthylmercure dans un échantillon après la mesure de 
4 ratios isotopiques par GC-ICP-MS ont été élaborés en tenant compte des différentes formes du 
mercure présents dans chacune des solutions de dopage (spike) et des réactions de méthylation et 
de déméthylation pouvant avoir lieu. Les tests en laboratoire ont permis d’identifier des problèmes 
aléatoires dans la détection du pic correspondant au mercure inorganique Hg2+ par GC-ICP-MS. Ces 
problèmes analytiques n’ont jamais été rencontrés lors de l’analyse d’échantillons d’eau pour la 
détermination de Hg2+ et CH3Hg+. Ils semblent donc indiquer un problème qui serait lié à l’extractant 
utilisé (Thiourée 1.3 mM, HCl) ou à la phase réceptrice 3-mercaptopropyl functionalized silica gel qui 
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n’a pu être résolu au cours de cette thèse. Ainsi, le verrou de l’étape d’analyse par DDI-GC-ICP-MS 
des espèces du mercure dans la phase réceptrice 3M reste non résolu à ce jour. Néanmoins, aucun 
problème n’ayant été rencontré vis-à-vis de la détection du pic correspondant au méthylmercure 
CH3Hg+, il est possible d’utiliser 2 DGT distinctes pour les mesures respectives du mercure total (via 
analyse par DMA) et du méthylmercure (via analyse par DI-GC-ICP-MS), le mercure inorganique HgII 
étant obtenu par différence. 

 Conclusions  1.1.3.

Bien que les résultats obtenus n’aient pas permis de lever les verrous identifiés pour la mesure de la 
spéciation de l’arsenic ou du mercure sur une DGT unique, les expérimentations menées ont 
permis une meilleure maitrise et/ou un meilleur contrôle : 

- des étapes de confection, montage et démontage des DGT ; 
- des étapes d’extraction des espèces d’arsenic depuis la phase réceptrice ferrihydrite ; 
- des rendements d’extraction des espèces d’arsenic depuis la phase réceptrice ferrihydrite ; 
- des blancs DGT, notamment pour le mercure permettant ainsi une baisse des limites de 

quantification et plus particulièrement pour l’analyse du mercure total par DMA ; 
- des techniques analytiques de mesure de la spéciation de l’arsenic (HPLC-ICP-MS) et du 

mercure (GC-ICP-MS). 

En complément des données obtenues sur le terrain dans le cadre du 2ème objectif de thèse, ces 
expérimentations en laboratoire ont également contribué à l’élaboration de recommandations pour 
l’utilisation des échantillonneurs passifs qui seront détaillées dans la suite de cette conclusion. 

Malgré ces verrous non résolus, l’étude de la spéciation de l’arsenic ou du mercure a pu être réalisée 
grâce à l’utilisation de deux DGT distinctes : 

- pour l’arsenic : utilisation d’une DGT équipée d’une phase réceptrice ferrihydrite et d’un gel 
polyacrylamide pour l’As total et d’une DGT équipée d’une phase réceptrice 3M spécifique 
pour l’AsIII et d’un gel polyacrylamide, l’AsV étant obtenue par différence (Chapitre IV) ; 

- pour le mercure : utilisation de deux DGT équipées d’une phase réceptrice 3M et d’un gel 
agarose, l’une étant analysée directement par DMA pour le mercure total, l’autre étant éluée 
puis analysée par DI-GC-ICP-MS pour la mesure du MeHg, le HgII étant obtenu par différence 
(Chapitre V et VI). 

1.2. Objectif n°2 : Evaluer la variabilité spatio-temporelle des 
concentrations en mercure et arsenic et de leur spéciation 
chimique dans les eaux de surface par échantillonnage passif 

Le second objectif de cette thèse visait à évaluer la variabilité spatio-temporelle des concentrations 
en mercure et arsenic et de leur spéciation chimique dans les eaux de surface par échantillonnage 
passif. 
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 Recommandations pour une qualité optimale des données DGT  1.2.1.

Mes travaux ont permis de mettre en avant la nécessité de prendre en compte et de considérer la 
qualité des données DGT dans l’ensemble des études, et d’émettre les recommandations suivantes 
permettant d’optimiser la qualité des données produites : 

- réaliser les étapes de confection et de montage des DGT en salle blanche en laboratoire afin 
d’éviter toute contamination, notamment pour la mesure du mercure ; 

- mesurer les niveaux des blancs DGT (à minima un triplicat de blancs par type de DGT, par 
étude, par lot de phase réceptrice et/ou de gel diffusif et par étape de montage et/ou de 
démontage) afin de prendre en compte les éventuelles contaminations survenant durant les 
étapes de confection, montage, démontage, élution et analyse ;  

- déterminer les limites de quantification en concentration labiles dans l’eau à partir des 
limites de quantification des méthodes d’analyse, des niveaux des blancs DGT et des 
caractéristiques d’exposition sur chaque étude (température de l’eau, temps d’exposition) ; 

- déployer les DGT systématiquement en triplicat ou plus afin d’obtenir un résultat robuste ; 
cette précaution permet ensuite de vérifier la reproductibilité des résultats obtenus et de les 
considérer comme non valides lorsque l’écart type relatif (RSD) est supérieur à 50 %. A partir 
de ce seuil, les résultats ne sont pas pris en compte pour l’ensemble des contaminants 
puisque l’incertitude associée au résultat devient importante. 

La reproductibilité des résultats dépend du métal considéré (Figure 65). En effet, sur l’ensemble des 
métaux étudiés, la reproductibilité moyenne des données obtenues par DGT est égale en moyenne à 
31 % et comprise entre 18 % pour l’arsenic et 44 % pour le fer (31 % pour le mercure). Cette 
reproductibilité est en moyenne 2.2 fois plus élevée (1.1 à 3.4) que l’incertitude de la méthode 
analytique utilisée pour l’eau de surface (ICP-MS), égale en moyenne à 15 % et comprise entre 9 % 
pour le mercure et 20 % pour le zinc (17 % pour l’arsenic). De plus, à cette incertitude analytique, il 
faudrait ajouter l’incertitude liée au prélèvement qui est difficile à évaluer et donc rarement 
déterminée. Néanmoins, plusieurs études menées par Aquaref en France ont permis d’évaluer ces 
incertitudes globales (Ghestem 2009, Schiavone et al. 2011, Miège et al. 2012, Dabrin et al. 2016a, 
Guigues et Lepot 2016) qui sont comparables à celles obtenues pour l’échantillonnage passif.  
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Figure 65 : RSD moyen (%) et % de données non-valides pour chaque métal étudié en considérant l’ensemble des 

données des campagnes terrain de cette thèse 

 Recommandations pour l’utilisation des DGT en fonction des 1.2.2.
conditions du milieu d’exposition  

Les différentes applications des DGT en milieu contrastés menées durant cette thèse ont également 
permis de formuler les recommandations quant à leur utilisation en fonction des conditions du milieu 
d’exposition : 

- il est nécessaire, dans des milieux où la concentration en MES est élevée, i.e. supérieure à 
0.5 g.L-1, de déployer les DGT en nombre important (> 3) puisque cette forte concentration 
en MES engendre une dispersion importante des résultats obtenus, comme ce fut le cas lors 
des opérations de gestion sédimentaire sur le Rhône en 2016 ; 

- les mesures des concentrations en mercure par DGT doivent être interprétées avec 
précaution dans des milieux où la production de mercure gazeux Hg0 est favorisée (faible 
hauteur d’eau, faibles concentrations en MES et fort ensoleillement) puisque ce dernier 
semble être échantillonné par la DGT, comme mis en évidence notamment sur la Deûle et le 
Gier mais également sur le bassin versant du lac Rapel au Chili ; 

- l’utilisation d’un coefficient de diffusion moyen pour l’ensemble des formes chimiques d’un 
contaminant (comme pour l’arsenic où un coefficient de diffusion unique est couramment 
utilisé pour l’AsIII et l’AsV ou comme pour le mercure où un coefficient de diffusion unique est 
couramment utilisé pour HgII et MeHg) peut entrainer des sur ou des sous-estimations des 
concentrations labiles (comme pour l’arsenic dans le cas des opérations de gestion 
sédimentaires ou pour le mercure avec l’échantillonnage du Hg0 sur les sites du Gier et de la 
Deûle notamment). Ainsi, l’utilisation de ces échantillonneurs passifs nécessite des 
informations préalables sur la spéciation des espèces afin d’étudier les variations spatio-
temporelles des concentrations labiles comme par exemple pour l’arsenic et le mercure. Ce 
constat permet de mettre en avant l’intérêt majeur des études de spéciation permettant 
d’éviter les erreurs potentielles liées à l’utilisation d’un coefficient de diffusion global pour 
une espèce alors que les différentes formes chimiques de cette espèce possèdent des 
coefficients de diffusion différents. 
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 Intégration de la variabilité spatio-temporelle des concentrations en 1.2.3.
métaux à diverses échelles 

L’exposition de DGT en divers milieu contrastés a permis de mettre en évidence la capacité 
d’intégration des variations spatio-temporelles des concentrations en métaux à de multiples échelles 
spatiales : 

- un seul site pour les études sur le Gier à Givors et la Deûle à Auby ; 
-  3 sites sur 160 km de linéaire fluvial sur le Rhône ; 
-  10 sites répartis sur un bassin versant de 800 km² au Chili. 

Elles ont également souligné cette capacité d’intégration à différentes échelles temporelles : 

- échelle diurne/journalière sur la Deûle ; 
- échelle hebdomadaire sur la Deûle, le Rhône et le Chili ; 
- échelle mensuelle sur le Rhône et le Gier ; 
- échelle annuelle sur le Gier.  

Cette capacité d’intégration des variations temporelles des concentrations en métaux a ainsi été 
démontrée dans plusieurs contextes dans lesquelles ces variations ont diverses origines :  

- opérations de gestion sédimentaire sur le Rhône ; 
- remobilisation de sédiments contaminés en lien avec le trafic fluvial sur la Deûle ; 
- variations diurnes des concentrations en lien avec les réactions de photoréduction sur la 

Deûle et le Gier ; 
- crues et périodes d’étiage sur le Gier et le bassin versant du lac Rapel ; 
- stratification et mélange vertical des eaux en contexte lacustre sur le lac Rapel. 

 Conclusion sur les limites de quantification de l’échantillonnage 1.2.4.
passif en rapport avec l’échantillonnage ponctuel 

Les différentes applications des DGT en milieu contrastés menées durant cette thèse ont permis de 
souligner leur avantage pour améliorer les limites de quantification des métaux (Tableau 23 et 
Annexe 4). En effet, bien que les conditions d’exposition (durée et température notamment) aient 
une influence sur les limites de quantification des concentrations labiles en métaux, ces LQ sont 
inférieures à celles de l’échantillonnage ponctuel pour tous les métaux sauf Hg. Ainsi, pour des temps 
d’exposition compris entre 45 h et 19 jours et pour des températures comprises entre 2.4 et 23.1°C, 
les DGT permettent une meilleure quantification de Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, As, Cd et Pb via un 
abaissement des LQ d’un facteur 2 à 500. Pour Hg, les limites de quantification sont en général 
similaires via les deux techniques d’échantillonnage voire supérieures pour les DGT dans le cas de 
temps de déploiements faibles (48 h), lors de leur exposition sur le bassin versant du lac Rapel par 
exemple. Cette différence entre le mercure et les autres métaux repose sur le fait que deux 
techniques d’analyse distinctes sont utilisées pour mesurer le mercure dans les échantillons 
ponctuels (CV-AFS) et dans les phases réceptrices 3M des DGT (DMA) alors que les métaux sont 
mesurés par une technique unique (ICP-MS). La technique utilisée pour mesurer le mercure dans les 
phases réceptrices DGT est une technique moins sensible. En effet, les limites de quantification sont 
plus élevées (0.25 ng.L-1 par CV-AFS pour les échantillons ponctuels et 0.03 ng pour les phases 
réceptrices DGT ou 1 ng.L-1 pour les échantillons ponctuels par DMA). Les DGT n’ont pas permis 
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d’améliorer la limite de quantification du mercure sur le bassin versant du Lac Rapel mais nous 
avions choisi cette durée d’exposition au préalable en considérant les données qui étaient à notre 
disposition sur la forte contamination en mercure de ce bassin versant (Pizarro et al. 2010b). En effet, 
les données préalablement publiées sont très importantes sur les milieux que l’on souhaite étudier 
puisqu’elles nous permettent de déterminer la stratégie d’échantillonnage à adopter. Néanmoins, 
ces informations ne sont pas toujours fiables et les contraintes de terrain ne permettent pas toujours 
de réaliser la stratégie d’échantillonnage qui devait être mise en place. Plus le temps d’exposition des 
DGT sera long et plus il permettra d’améliorer les limites de quantification. Cependant, un temps 
d’exposition trop important peut mener à une sous-estimation des concentrations en raison d’une 
saturation de la phase réceptrice ou de la formation d’une épaisse couche de diffusion limite, faisant 
obstacle à la diffusion des contaminants dans le gel diffusif de la DGT (Zhang et Davison 1995, Díez et 
Giaggio 2018). Ainsi, le choix du temps d’exposition des DGT nécessite un compromis entre 
l’amélioration des performances de mesures, notamment de la LQ, et les contraintes de terrain. Sur 
la plupart des sites français, un temps d’exposition compris entre 7 et 14 jours semble cependant 
approprié. 
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 Conclusion sur la labilité des métaux étudiés 1.2.5.

Les différentes applications des DGT en milieu contrastés (rivières : Rhône, Deûle, Gier et 7 rivières 
sur le bassin versant du Lac Rapel ; lac Rapel) menées durant cette thèse ont permis de mettre en 
évidence les différences de labilité des contaminants puisque les concentrations labiles mesurées par 
DGT représentent une fraction plus ou moins importante des concentrations dissoutes (Figure 66). 
Cette différence entre la fraction dissoute et la fraction labile mesurée par DGT est souvent avancée 
comme un inconvénient de ces échantillonneurs passifs pour leur transfert vers les opérationnels 
notamment dans le cadre réglementaire DCE. En effet, les NQE actuelles, exprimées en 
concentrations dissoutes ne semblent pas être transposables « telles quelles » pour une surveillance 
par DGT, notamment pour les métaux peu labiles. Les conditions de labilité diffèrent parfois selon les 
conditions physico-chimiques ou redox du milieu aquatique étudié. Cependant, pour certains 
métaux, le pourcentage de labilité est quasiment identique pour l’ensemble des données acquises. 
En effet, avec un coefficient de corrélation supérieur à 0.5 (concentrations labiles en fonction des 
concentrations dissoutes), le cobalt, le manganèse, le nickel et le zinc semblent avoir un pourcentage 
de labilité relativement constant et respectivement égal en moyenne à 38, 52, 103, 106 %. Ainsi, les 
concentrations labiles et dissoutes sont similaires pour le nickel et le zinc pour l’ensemble des 
systèmes étudiés dans cette thèse. Pour ces métaux, l’application de facteurs permettant de calculer 
la concentration de ces métaux dissous en fonction de la concentration de ces métaux labiles et 
inversement peut ainsi être envisagée. Pour le cadmium et le plomb, le coefficient de corrélation est 
également supérieur à 0.5 mais le faible nombre de données collectées (n = 7 et 9/26, 
respectivement), dû aux faibles concentrations de ces métaux souvent inférieures aux LQ, et le faible 
nombre de sites étudiés (n = 5/15) ne permettent pas de conclure et de généraliser sur la labilité de 
ces contaminants dans les eaux douces de surface. Pour les autres contaminants (Cr, Fe, Cu, As et 
Hg), le pourcentage de labilité dépend des conditions du milieu. Il est également important de 
souligner que les différences entre les concentrations labiles et concentrations dissoutes peuvent 
également être expliquées par des variabilités temporelles des concentrations puisque les mesures 
de concentration dissoutes sont des mesures ponctuelles et non des mesures intégratives. En effet, 
les concentrations dissoutes sont obtenues à partir d’une moyenne des concentrations dissoutes 
retrouvées dans les échantillons ponctuels prélevés, à minima, lors de l’exposition et lors du retrait 
des DGT, en fonction de la stratégie d’échantillonnage mise en place répondant à l’objectif spécifique 
de l’étude menée. 
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Figure 66 : Concentrations labiles mesurées par DGT en fonction des concentrations dissoutes pour les campagnes terrain 
de cette thèse, regroupées par métal 
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2. Perspectives 

2.1. Questions scientifiques en suspens 

Les échantillonneurs passifs de type DGT pour la mesure des métaux labiles ont été conçus il y a 
25 ans (Davison et Zhang 1994) ; ils ont été développés pour de plus en plus d’éléments et de 
molécules organiques au fur et à mesure des années (Garmo et al. 2003). A ce jour, DGT Research 
commercialise des DGT pour :  

- les métaux cationiques : Al, Ca, Cd, Co, Cu, Fe, Hg, MeHg, Mg, Mn, Ni, Pb, U, Zn ; 
- les terres-rares : La, Ce, Pra, Nd, Sm, Eu, Gd, Tb, Dy, Ho, Er, Tm, Yb, Lu ; 
- les métaux neutres, anioniques et les oxyanions : As, Cr, Mo+VI, NO3

-, PO4
2-, Se+IV, Sb+V, S2-, Tc, 

V+V, W+VI ; 
- les substances organiques : antibiotiques et autres substances pharmaceutiques ; 
- bisphénols ; 
- produits ménagers et produits d’hygiène ; 
- drogues illicites ; 
- pesticides et herbicides. 

De multiples applications de ces échantillonneurs passifs sont recensées dans la littérature pour de 
nombreux métaux et mettent largement en évidence les avantages des DGT. Les études menées en 
laboratoire sur la caractérisation des propriétés de cet outil reposent sur la détermination des 
rendements d’extraction, des coefficients de diffusions et s’appliquent à déterminer un domaine 
d’application en termes de pH et de force ionique (Gorny et al. 2015). Néanmoins, en milieu 
fortement contaminé, Zhang et al. (2014) ont mis en évidence une des limites de cet échantillonneur 
passif, c’est-à-dire l’existence de réactions de compétition pour l’adsorption des contaminants sur la 
phase réceptrice (notamment entre K+, Ca2+, Mg2+ et NH4

+ sur la phase réceptrice Amberlite). A ce 
jour, cette limite est peu étudiée et peu prise en compte dans les études de terrain.  

En outre, peu d’études portent sur la spéciation des métaux avec une seule DGT ; la plupart d’entre 
elles utilisant 2 DGT distinctes pour étudier diverses formes chimique d’un métal (Bennett et al. 
2011, Rolisola et al. 2014, Gorny et al. 2015). Cependant, les études de spéciation utilisant deux DGT 
distinctes impliquent également en laboratoire deux « traitements » différents, voire deux 
techniques analytiques différentes. En comparaison, une unique DGT équipée d’une phase réceptrice 
Chelex permet suite à un unique traitement de mesurer la concentration de dizaines de métaux dans 
les milieux aquatiques. Ainsi, les techniques de spéciation semblent peu adaptées pour un transfert 
de l’outil vers les « opérationnels » pour des études de routine par manque de praticité.  

Très peu d’études s’intéressent aux mécanismes physico-chimiques d’adsorption des métaux sur les 
phases réceptrices. Cependant, bien que les phases réceptrices soient sélectionnées pour leur 
spécificité d’adsorption des métaux d’intérêt, cette forte affinité peut présenter des soucis lors de 
l’extraction. En effet, la forte affinité des métaux pour les phases réceptrices nécessite l’utilisation 
d’extractants forts qui engendrent, dans le cas de l’arsenic par exemple, une perte d’information sur 
la spéciation des espèces fixées lors de leur désorption. 

En outre, d’autres propriétés propres à la phase réceptrice et à son extraction engendrent des 
difficultés d’analyse, comme par exemple pour le mercure dont l’analyse par double dilution 
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isotopique semble être aléatoirement perturbée. Ces perturbations n’étant pas retrouvées pour les 
analyses du mercure et du méthylmercure dans les eaux par double dilution isotopique, celles-ci 
semblent dues soit à la nature de l’extractant employé, soit à la nature de la phase réceptrice en elle-
même. 

Si l’on souhaite étudier la spéciation des métaux par échantillonnage passif, il semble donc 
nécessaire de mieux comprendre le processus d’adsorption de ces derniers sur les phases réceptrices 
ce qui permettrait par la suite d’adapter les méthodes d’extraction en fonction des mécanismes mis 
en jeu. Ces connaissances complémentaires peuvent par exemple être obtenues par des techniques 
d’analyse permettant de mettre en évidence les environnements et d’identifier les liaisons chimiques 
comme la spectroscopie de photoélectrons X (XPS), la résonance magnétique nucléaire (RMN) ou la 
spectroscopie Raman. 

2.2. Vers un outil encore plus opérationnel 

Depuis une petite dizaine d’années, de nombreuses études visent à évaluer l’applicabilité des 
échantillonneurs passifs dans le contexte règlementaire de la directive cadre sur l’eau (Mazzella et al. 
2011, Gonzales et al. 2013, Bernard 2018) et des projets sont encore en cours sur cette thématique 
(RSP : Réseau de Surveillance Prospective – Aquaref) (Mathon et al. 2017). Néanmoins, le cap du 
transfert des compétences de l’échantillonnage passif dans les milieux aquatiques n’a pas été franchi 
à grande échelle à ce jour, même si des formations « pilotes » sont mises en place dans le cadre du 
projet RSP et que quelques applications ont vu le jour comme c’est le cas dans les DROM par 
l’Ifremer en raison de contraintes techniques liées à la conservation des échantillons lors du 
rapatriement en métropole pour analyse, ou au Royaume-Uni où les échantillonneurs passifs sont 
utilisés dans les programmes de surveillance au niveau national. Les conclusions des études 
permettant d’évaluer la capacité des échantillonneurs passifs dans le contexte de la DCE sont la 
plupart du temps similaires dans leur globalité. Elles pointent du doigt les avantages des 
échantillonneurs passifs en termes de conservation des échantillons, abaissement des limites de 
quantification et meilleure représentativité temporelle par rapport aux prélèvements ponctuels. De 
plus, les problèmes de contamination des échantillons sont plus rares via l’utilisation 
d’échantillonneurs passifs plutôt qu’avec les prélèvements ponctuels. Néanmoins, le gain de 
représentativité temporelle implique 2 déplacements sur le terrain au lieu d’un pour un prélèvement 
ponctuel habituellement réalisé 4 à 12 fois par an indépendamment des conditions 
environnementales dans le cadre de la DCE. En outre, la mise en place d’une surveillance des milieux 
aquatiques via l’échantillonnage passif impose de mettre en œuvre d’importantes actions de 
formation (actuellement en test dans le cadre du projet RSP) à destinations de différents publics :  

- les responsables des programmes de surveillance vis-à-vis des stratégies à mettre en place 
sur les différents sites (types d’échantillonneur, stratégie d’échantillonnage) en fonction de la 
problématique posée leur permettant de développer des capacités d’expertise et de conseil 
dans le domaine afin de garantir l’efficacité de la mise en œuvre des échantillonneurs 
passifs ; 

- les agents préleveurs vis-à-vis du conditionnement spécifique des échantillonneurs passifs, 
des techniques d’exposition à mettre en œuvre et des mesures annexes à réaliser en 
parallèle de l’exposition comme la température dans le cas d’exposition de DGT ;  
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- les laboratoires d’analyse vis-à-vis des techniques de traitement d’échantillons après 
exposition et avant analyse puis de leur analyse ; 

- les personnes en charge de l’interprétation des données vis-à-vis des calculs à mettre en 
œuvre pour déterminer les concentrations dans le milieu aquatique à partir des masses de 
contaminants accumulées dans l’échantillonneur. 

De plus, plus spécifiquement dans le cas des DGT, des réticences sont émises quant à la fraction 
labile échantillonnée par l’outil, différente du dissous total échantillonné via le prélèvement 
ponctuel. Néanmoins, cette différence peut également être abordée comme avantageuse puisque la 
fraction labile est souvent associée à la fraction biodisponible et susceptible d’être bioaccumulée par 
les organismes. Ainsi, dans le but de caractériser l’exposition des milieux aquatiques aux 
contaminants chimiques, cette fraction peut s’avérer plus pertinente que la fraction dissoute totale 
dont une partie ne sera pas biodisponible. Cependant, un changement de fraction d’intérêt dans 
l’évaluation de l’état des milieux aquatiques impose également une révision des normes de qualité 
environnementale qui sont actuellement exprimées pour la fraction totale dissoute et non pour la 
fraction labile.  

Aussi, la surveillance des 8 métaux pris en compte dans l’évaluation de l’état des eaux dans le cadre 
de la DCE implique l’utilisation de 3 outils différents d’échantillonnage passif puisque le mercure et 
l’arsenic ne sont pas échantillonnés à l’aide de la DGT Chelex (permettant la mesure de Cd, Cr, Cu, Ni, 
Pb et Zn). Pour leur transfert vers les opérationnels, par exemple dans le cadre réglementaire de la 
surveillance des eaux de surface (DCE), ces 3 types de DGT (DGT-CH pour Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn ; 
DGT-FH pour As et DGT-3M pour Hg) sont disponibles commercialement chez DGT Research. DGT 
Research propose également une phase réceptrice combinant une phase réceptrice Chelex et une 
phase réceptrice Metsorb® (dioxyde de titane) permettant d’échantillonner simultanément les 
espèces cationiques et anioniques soit Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn et As. Il est également possible de 
confectionner ces DGT au laboratoire mais le « cross-linker » breveté par DGT Research et nécessaire 
à la confection devra tout de même être commandé chez DGT Research. De plus, la confection de ces 
échantillonneurs passifs au laboratoire nécessite de disposer d’équipements de pointe et répondant 
à des normes de propreté afin de limiter les contaminations des DGT avant leur exposition (salle 
blanche et hotte à flux laminaire dédiées par exemple). Dans les deux cas, des contrôles qualité 
devront être mis en place pour garantir la qualité des données obtenues grâce aux échantillonneurs 
passifs : blancs, triplicats, etc. Ces contrôles qualité peuvent également constituer un frein à la 
transférabilité de ces outils puisqu’ils engendrent des coûts supplémentaires bien que ces contrôles 
qualités soient également nécessaires dans le cadre d’autres techniques d’échantillonnage comme 
l’échantillonnage ponctuel.  

Le calcul des concentrations dans le milieu aquatique à partir des masses de métaux accumulés dans 
l’échantillonneur implique en outre l’acquisition préalable de données de calibration en laboratoire. 
En effet, dans le cas des DGT, ce calcul implique de connaître les coefficients de diffusion des métaux 
d’intérêt dans le gel diffusif employé. Ces coefficients de diffusion sont donnés dans la littérature ou 
déterminés en laboratoire puisqu’ils sont dépendants des techniques de confection et des produits 
utilisés. Il est ainsi conseillé de réévaluer ces coefficients de diffusion en laboratoire avant utilisation 
des DGT in-situ. En routine, la détermination de ces coefficients de diffusion pourrait être réalisée 
par l’équipe recherche et développement d’un laboratoire d’analyse plutôt qu’uniquement par des 
laboratoires de recherche comme c’est le cas actuellement. 
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L’utilisation des échantillonneurs passifs n’étant ni recommandée, ni obligatoire dans le cadre 
réglementaire et leur vulgarisation n’étant pas largement développée, leur transfert vers les 
opérationnels semble encore difficile à l’heure actuelle sans déployer vastement et à destination de 
larges publics des actions de formation et de vulgarisation de ces outils dont les intérêts ne font plus 
doute au sein de la communauté scientifique et dont les applications se multiplient dans divers 
contextes et pour diverses échelles spatiales et temporelles comme démontré durant cette thèse. 
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1. Annexe 1 : Récapitulatif des limites de quantification et des 
incertitudes analytiques pour l’ensemble des paramètres étudiés 

Tableau 24 : Récapitulatif des limites de quantification et des incertitudes analytiques pour l’ensemble des paramètres 
étudiés. Les limites de quantification dans l’eau de rivière pour les DGT sont calculées avec un volume d’HNO3 1 M de 

2.5 mL pour l’élution, d’un volume de résine de 0.15 mL, d’un facteur d’élution de 0.8, d’une épaisseur de gel de 0.8 mm, 
une épaisseur de filtre de 0.13 mm, d’une surface d’exposition de 3.12 cm², d’un temps d’exposition de 14 jours et d’une 

température d’exposition de 20°C. 

Élément Matrice 
Méthode 
d’analyse 

Limite de 
quantification 

Incertitude 
analytique 

Hg DGT SAA 
0.03 ng 

0.17 ng.L-1 (rivière) 
29 % 

Hg Eau de rivière CV-AFS 0.25 ng.L-1 8.8 % 
Hg MES DMA 0.01 mg.kg-1 29 % 

CH3Hg+ Eau de rivière GC-ICP-MS 0.05 ng.L-1 - 

As DGT ICP-MS 
0.18 μg.L-1 (éluat) 
3.1 ng.L-1 (rivière) 

11 % 

AsIII DGT HPLC-ICP-MS 
0.5 μg.L-1 (éluat) 
19 ng.L-1 (rivière) 

- 

AsV DGT HPLC-ICP-MS 
0.5 μg.L-1 (éluat) 
23 ng.L-1 (rivière) 

- 

As Eau de rivière ICP-MS 0.02 μg.L-1 17 % 
AsIII Eau de rivière HPLC-ICP-MS 0.5 μg.L-1 - 
AsV Eau de rivière HPLC-ICP-MS 0.5 μg.L-1 - 
As MES ICP-MS 8.0 mg.kg-1 32 % 

Cr DGT ICP-MS 
0.18 μg.L-1 (éluat) 
3.2 ng.L-1 (rivière) 

7 % 

Cr Eau de rivière ICP-MS 0.01 μg.L-1 13 % 
Cr MES ICP-MS 4.0 mg.kg-1 32 % 

Mn DGT ICP-MS 
0.18 μg.L-1 (éluat) 
2.8 ng.L-1 (rivière) 

9 % 

Mn Eau de rivière ICP-MS 0.05 μg.L-1 14 % 
Mn MES ICP-MS 4.0 mg.kg-1 23 % 

Fe DGT ICP-MS 
1.8 μg.L-1 (éluat) 
27 ng.L-1 (rivière) 

12 % 

Fe Eau de rivière ICP-MS 0.5 μg.L-1 16 % 
Fe MES ICP-MS 80 mg.kg-1 23 % 

Co DGT ICP-MS 
0.07 μg.L-1 (éluat) 
1.1 ng.L-1 (rivière) 

8 % 

Co Eau de rivière ICP-MS 0.01 μg.L-1 12 % 
Co MES ICP-MS 2.0 mg.kg-1 32 % 

Ni DGT ICP-MS 
0.18 μg.L-1 (éluat) 
2.8 ng.L-1 (rivière) 

9 % 

Ni Eau de rivière ICP-MS 0.05 μg.L-1 15 % 
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Ni MES ICP-MS 4.0 mg.kg-1 26 % 

Cu DGT ICP-MS 
0.18 μg.L-1 (éluat) 
2.6 ng.L-1 (rivière) 

15 % 

Cu Eau de rivière ICP-MS 0.05 μg.L-1 13 % 
Cu MES ICP-MS 4.0 mg.kg-1 24 % 

Zn DGT ICP-MS 
1.8 μg.L-1 (éluat)  
27 ng.L-1 (rivière) 

17 % 

Zn Eau de rivière ICP-MS 0.1 μg.L-1 20 % 
Zn MES ICP-MS 80 mg.kg-1 25 % 

Cd DGT ICP-MS 
0.04 μg.L-1 (éluat) 

0.54 ng.L-1 (rivière) 
8 % 

Cd Eau de rivière ICP-MS 0.01 μg.L-1 18 % 
Cd MES ICP-MS 0.40 mg.kg-1 31 % 

Pb DGT ICP-MS 
0.07 μg.L-1 (éluat) 

0.81 ng.L-1 (rivière) 
8 % 

Pb Eau de rivière ICP-MS 0.01 μg.L-1 16 % 
Pb MES ICP-MS 2.0 mg.kg-1 27 % 
Cl- Eau de rivière CI 1.0 mg.L-1 6 % 

SO4
2- Eau de rivière CI 1.0 mg.L-1 6 % 

NO2
- Eau de rivière CI 0.050 mg.L-1 7 % 

NO3
- Eau de rivière CI 1.0 mg.L-1 6 % 

PO4
3- Eau de rivière CI 0.10 mg.L-1 6 % 

Mg2+ Eau de rivière CI 1.0 mg.L-1 8 % 
Na+ Eau de rivière CI 1.0 mg.L-1 7 % 
K+ Eau de rivière CI 1.0 mg.L-1 8 % 

Ca2+ Eau de rivière CI 4 mg.L-1 7 % 
NH4

+ Eau de rivière CI 0.020 mg.L-1 10 % 

COD Eau de rivière 
Spectrométrie 

infrarouge 
0.2 mg.L-1 12 % 

 



Annexes 

286 

2. Annexe 2 : Calcul des masses de Hg2+ et de CH3Hg+ piégées sur la 
phase réceptrice 

Dans le cas de la double dilution isotopique, le calcul des quantités de Hg2+ et de CH3Hg+ est plus 
complexe que lors de la dilution isotopique simple puisqu’il est nécessaire de prendre en compte 
l’interconversion entre les deux espèces (i.e. la méthylation de Hg2+ en CH3Hg+ et la déméthylation de 
CH3Hg+ en Hg2+) via l’estimation des constantes de méthylation α et de déméthylation β (Équation 
16). 

 Équation 16 

De plus, le standard d’Hg2+ enrichi avec l’isotope 199 (sp1) contient une faible quantité de CH3Hg+ et 
également une faible quantité des autres isotopes du mercure qu’il convient de corriger. Il en est de 
même pour le standard de CH3Hg+ enrichi avec l’isotope 201 (sp2). 

Dans les équations ci-dessous, « s » représente l’échantillon et « m » le mélange, c’est-à-dire 
l’échantillon auquel ont été ajoutés les 2 standards enrichis en mercure inorganique (199Hg2+) et 
organique (201CH3Hg+). 

Ainsi, le nombre de moles de l’isotope 199 du mercure inorganique dans le mélange est représenté 

par la quantité naturelle de l’isotope 199 du mercure inorganique apportée par l’échantillon ( ), 

le standard d’Hg2+ enrichi avec l’isotope 199  et le standard de CH3Hg+ enrichi avec l’isotope 

201  à laquelle on retranche la quantité de ces espèces qui se sont méthylées (i.e. que l’on 
multiplie par . Il est ensuite nécessaire d’y ajouter la quantité de méthylmercure s’étant 

déméthylée : la quantité de l’isotope 199 du méthylmercure apportée par l’échantillon , le 

standard d’Hg2+ enrichi avec l’isotope 199  et le standard de CH3Hg+ enrichi avec l’isotope 

201 . Ceci peut-être résumé par l’équation ci-dessous dans laquelle les paramètres 

inconnus sont indiqués en rouge : 

 
Équation 17 

Les informations indiquées en vert sont déduites des certificats de chacun des standards (standard 
d’Hg2+ enrichi avec l’isotope 199 et standard de CH3Hg+ enrichi avec l’isotope 201). Les informations 
en bleu sont obtenues via l’analyse des échantillons par DID-GC-ICP-MS. 

Cette équation peut être déclinée pour les autres isotopes du mercure inorganique ainsi que pour 
chacun des isotopes du méthylmercure : 

 
Équation 18 
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Équation 19 

 
Équation 20 

 
Équation 21 

 
Équation 22 

Ainsi, à partir de ces équations, il est possible d’en déduire les relations suivantes concernant les 
ratios isotopiques qui sont les informations obtenues via l’analyse des échantillons par DDI-GC-ICP-
MS :  

 

Équation 23 

 Équation 24 

 Équation 25 

 Équation 26 

La suite du raisonnement sera explicitée à partir de l’Équation 23, avec  représentant 
l’abondance (%) isotopique de l’isotope 199 dans l’échantillon qui est connue puisqu’elle correspond 
à l’abondance naturelle de l’isotopique 199 du mercure. Cette abondance permet d’exprimer les 
termes  (avec X le numéro de la solution de dopage, i.e. 1 ou 2 ; Y l’isotope considéré, i.e. 199, 
201 ou 202 et Z l’espèce considérée, i.e. Hg2+ ou CH3Hg+), jusqu’alors inconnus, en fonction de celle –
ci (correspondant à l’abondance naturelle qui est connue dans le cas de l’échantillon ou à 
l’abondance donnée par les certificats d’analyse dans le cas des solutions de dopage) et de la 
quantité de l’espèce considérée (i.e. Hg2+ ou CH3Hg+).  
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3. Annexe 3 : Codification des DGT 

. Les DGT sont codifiées selon le modèle suivant : XXX-DGT-YY-AAMMDD-AAMMDD-Z :  

- XXX correspond au code du site  
o POU = Pougny 
o SEY = Seyssel 
o JON = Jons 
o Etc… 

- YY correspond au type de DGT  
o CH = Chelex 100 
o FH = Ferrihydrite 
o 3M = 3-mercaptopropyl functionalized silica gel avec gel diffusif agarose 
o 3M* = 3-mercaptopropyl functionalized silica gel avec gel diffusif polyacrylamide 
o AAMMDD correspond à la date de déploiement : 12/03/2017 = 170312 

- AAMMDD correspond à la date de retrait sous la même forme que la date de déploiement 
- Z correspond au numéro du réplicat ; dans un triplicat, ce numéro sera donc 1, 2 ou 3. 
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