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Introduction générale

La publication de I'ouvrage Silent Spring de Rachel Carson dés les années 1960 a permis une
prise de conscience, au sens large, de la société et de la communauté scientifique de I'impact
de certains composés chimiques sur I'environnement. De plus, les avancées technologiques
des méthodes d’analyses ont permis lidentification de ces composés a des niveaux
auparavant indétectables. Ainsi, des impacts sur I'environnement et sur le biote dues aux
pollutions par des composés organiques persistants ont trés vite été observés. En 2004, 152
pays signent la convention de Stockholm visant I'interdiction de 12 Polluants Organiques
Persistants (POP) considérés comme trés dangereux pour l'environnement, dont les
Polychlorobiphényles (PCB). Ces molécules exclusivement synthétisées par I’'Homme sont
composées de deux cycles phénoliques comportant de 1 a 10 atomes de chlore. Ainsi, sont
recensés théoriquement 209 congénéres mais seulement 130 ont été synthétisés pour les
différents mélanges commercialisés a travers le monde. Ces composés sont produits
massivement des 1929 par Monsanto® aux Etats-Unis sous le nom d’Aroclor et par Prodelec®
en France sous le nom de Pyraléne. De par leurs propriétés remarquables et leur colt de
production relativement peu élevé, les PCB sont alors utilisés dans de nombreux secteurs
industriels, majoritairement en tant qu’isolants diélectriques et fluides caloporteurs dans les
transformateurs électriques, mais aussi comme fluides hydrauliques, ou dans les vernis,
peintures et plastiques. Certains travaux font méme mention de leur utilisation pour la
conception de mastics pour empreintes dentaires, de « chewing-gum » et de vernis a ongles
(Amiard, Meunier, et Babut 2016).

Les premiers effets toxiques des PCB sur ’'homme sont recensés trés tot, notamment chez les
travailleurs de I'industrie régulierement exposés a ces composés, puis, suite a plusieurs cas de
contamination alimentaire. L'accident de Kyushu (Japon, 1968) et I'empoisonnement de
masse qui s’en est suivi est 'exemple le plus dramatique. Suite a une fuite de liquide contenant
des PCB dans le circuit de production d’huile de riz, plus de 14000 personnes seront
empoisonnées par la consommation de cette huile. Les symptémes incluront des
développements de chloracné, des pigmentations de la peau et des muqueuses, des maux de
tétes et des toux violentes. Malgré les répercussions de cet accident au niveau mondial,
I’histoire se répétera a nouveau a Taiwan lorsqu’un cas similaire se produit, quelques années
plus tard en 1979. Cependant, ces signaux d’alertes conduiront les nombreux pays
synthétisant des PCB a stopper leur production dans les années 1970 - 1980. La Suéde, la
Norvege et le Japon seront les premiers a bannir ces composés en 1971 - 1972 suivis par les
Etats-Unis en 1977. La France sera parmi l’'un des derniers états membres de I'OCDE a interdire
toute fabrication en 1987 (Amiard, Meunier, et Babut, 2016) tandis que la production se
poursuivra en Russie jusqu’en 1993 (AMAP report 2000).

Depuis la prise de conscience de la nocivité des PCB, de nombreuses études portant sur leurs
effets toxiques ont été mises en ceuvre. Des expériences sur des cultures cellulaires et des
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animaux ont permis de mettre en évidence les mécanismes d’actions des PCB comme
inducteurs d’effets neurotoxiques, neurocomportementaux, mais encore comme promoteurs
de stress oxydant et de cancérogénése (Kodavanti et Tilson 1997; Hennig et al. 2002; Winneke,
Walkowiak, et Lilienthal 2002). La toxicité des PCB est dépendante de leur nombre d’atomes
de chlore ainsi que de leur configuration. Les PCB « Dioxin-Like » (PCB-DL) se distinguent des
PCB « Non Dioxin-Like » (PCB-NDL) car ils ont une configuration planaire qui leur donne des
propriétés similaires aux molécules de dioxines. lls ont donc la capacité de se fixer au méme
récepteur cellulaire (récepteur Ah) que celles-ci. Ce récepteur étant impliqué dans le
développement de cellules cancéreuses, les PCB-DL sont considérés comme particulierement
toxiques (Giesy et Kannan 1998). Les études relatives a la toxicité des PCB et a leur implication
dans le processus de cancérogénese ont poussé I'lARC (International Agency for Research on
Cancer) a classer les PCB comme « cancérogenes certains » (groupe 1) en 2016 (IARC 2016)
alors que ces molécules étaient auparavant uniquement classées comme « cancérogenes
probables » (groupe 2).

Si les effets d’expositions répétées a des fortes doses de PCB sont relativement bien identifiés,
les conséquences d’une exposition chronique a de faibles doses sont aujourd’hui le centre
d’intérét principal des toxicologues qui pointent du doigt les déréglements hormonaux
engendrés par les PCB pour la faune ainsi que chez I’'Homme. Les études épidémiologiques
permettant de mettre en évidence les effets d’'une telle exposition sur 'Homme et sa
descendance nécessitent de longues années de suivi et doivent étre confirmées avant qu’il ne
soit possible de tirer des conclusions claires. Cependant, les premiers résultats suggerent des
effets déléteres comme la modification du sex-ratio chez la descendance de meéres exposées
aux PCB (Hertz-Picciotto et al. 2008) et I'augmentation de la prévalence de dommages
cognitifs et comportementaux (Lai et al. 2002), notamment chez les jeunes enfants
(Naffrechoux 2015). Récemment, des travaux synthétisant les résultats de sept études
menées en Europe pendant 15 ans ont pu montrer une relation de cause a effet entre
I’exposition aux PCB de méres et un faible poids de naissances des nouveaux nés (Govarts et
al. 2018).

La contamination aux PCB de la population résulte principalement de I'exposition a des
aliments contaminés tandis que I'exposition par voie respiratoire et cutanée est considérée
comme relativement faible (hors cas particuliers). Ainsi, la contamination aux PCB de
I’environnement peut se traduire par une contamination importante de nombreuses espéces
animales fortement bioaccumulatrices (poissons, gibiers) potentiellement consommées par
I'Homme (Anses 2011; Amiard, Meunier, et Babut 2016).

Les problématiques sanitaires liées a la contamination des milieux par les PCB sont renforcées
par les propriétés particulieres de ces composés (persistance dans I'environnement,
volatilité), favorables a une contamination globale et durable. Leur long temps de demi-vie (3
a 500 jours dans I'air, 3 a 38 ans dans les sols et 60 jours a 27 ans dans I'eau (Sinkkonen et
Paasivirta 2000)) selon le congénére de PCB et leur forte rémanence expliquent la présence
ubiquitaire de ces composés dans |’environnement aujourd’hui encore, malgré plus de 30

-10-



Introduction générale

années d’interdiction. Dans les sols et les sédiments, trés peu de processus de dégradations
ont pu étre mis en évidence et seules certaines souches de bactéries et de champignons
semblent capables de dégrader les PCB en conditions anoxiques (Furukawa 1982; Ruiz-Aguilar
et al. 2002). Dans I'eau, les PCB sous forme particulaire rejoignent a terme le sédiment et
peuvent alors étre soumis aux processus de dégradation susnommeés. Les PCB dissous peuvent
étre accumulés par les organismes aquatiques mais ce phénomeéne reste minoritaire face au
potentiel de volatilisation des PCB qui peuvent ainsi passer de |'état dissous dans I'eau a I'état
gazeux dans le compartiment atmosphérique. C’'est d’ailleurs dans I'air que la dégradation des
PCB est la plus efficace, les PCB étant susceptibles d’étre photolysés et de subir une
déchloration progressive de leurs cycles phénoliques (Totten, Eisenreich, et Brunciak 2002).
Malgré cela, le temps de demi-vie des PCB dans I'atmosphere reste élevé, atteignant jusqu’a
500 jours pour les congénéres les plus chlorés (Sinkkonen et Paasivirta 2000) impliquant des
transferts des PCB par voie atmosphérique sur de longues distances.

Les propriétés physico-chimiques des PCB (constante de Henry = 10 — 100 Pa.m3.mol! (Sander
2015)) leur conferent le statut de COSV (Composés Organiques Semi-Volatils). Par
conséquent, ils peuvent étre volatilisés depuis les sols et les masses d’eau contaminées puis
étre transportés sur de longues distances dans I'atmosphére (Wania 2003; Gouin et al. 2004).
Si la durée de transfert est insuffisante pour leur photolyse, ils peuvent alors étre lessivés par
les précipitations (pluie et neige) ou se redéposer sur les surfaces continentales. Ainsi, les PCB
sont retrouvés dans tous les compartiments environnementaux, y compris dans des sites
éloignés de toutes sources de contamination directe. lls ont été récemment détectés a I'état
de traces aux plus hautes latitudes, notamment au Svalbard (Arctique) (Kallenborn et al. 2010)
et en Antarctique (Fuoco et al. 1996; Goerke et al. 2004; Hao et al. 2019).

Malgré leur faible solubilité dans l'eau (0,005 mg.L't a 0,2 mgl! pour les
décachlorobiphényles et les monochlorobiphényles respectivement (Li et al. 2003)), les PCB
sont susceptibles d’étre adsorbés sur les particules en suspension dans 'eau, a fortiori si
celles-ci sont principalement composées de matiére organique (coefficient de partition
matiere organique/eau log Kom = 3.1 — 6.7 (Chiou, Porter, et Schmedding 1983)). Ainsi, dans
les écosystemes marins et lacustres les PCB peuvent étre retrouvés en quantités importantes
(plusieurs centaines de ng.g!) dans les matiéres en suspension ainsi que dans les sédiments.
Cependant, la problématique de la contamination aux PCB des écosystemes aquatiques
résulte surtout du fait que les PCB dissous dans I’eau sont bio-disponibles. Par conséquent,
ces PCB peuvent étre accumulés dans les graisses des organismes aquatiques par le
mécanisme de bioconcentration (accumulation dans I'organisme des PCB dissous dans I'eau)
et/ou de bioamplification (accumulation dans I'organisme des PCB contenus dans les proies).
Ainsi avec un coefficient de partage Octanol-Eau tres élevé (log Kow = 4.3-8.3), une faible
guantité de PCB bio-disponibles dans I’eau est suffisante pour que les quantités accumulées
dans les organismes aquatiques se révélent problématiques.

Les PCB sont aujourd’hui considérés comme des « legacy contaminants », des contaminants
hérités d’une génération antérieure dont les effets sont toujours d’actualité. Malgré
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I'interdiction de I'usage des PCB et les efforts de décontamination des zones polluées, de
nombreux écosystémes aquatiques restent aujourd’hui dans une situation préoccupante avec
des concentrations en PCB importantes, soulevant ainsi de nombreuses problématiques. Les
PCB sont ubiquitaires dans I'environnement et mobilisent les scientifiques qui ménent de
nombreux travaux de recherches sur leurs sources, devenir et impacts dans les différents
compartiments environnementaux. Si la contamination des écosystemes terrestres mérite
également d’étre étudiée en profondeur, ce travail de these se concentrera sur les
écosystémes aquatiques et particulierement sur les écosystemes lacustres avec comme
principaux éléments de contexte :

- La pollution des écosystémes lacustres et les conséquences sur la gestion des lacs en
terme d’utilisation de I'eau pour les activités piscicoles et de loisirs ainsi que pour
I’approvisionnement en eau potable ;

- L’accumulation des PCB dans les graisses des organismes aquatiques et les potentiels
impacts sur la faune aquatique ;

- L’accumulation des PCB dans les espéces piscicoles et le transfert de ces substances
vers 'Homme engendrant ainsi un risque d’ordre sanitaire.

Les nombreux services rendus par les écosystemes lacustres et les conséquences écologiques
et sanitaires de la pollution aux PCB méritent que nous nous intéressions de plus prés a la
dynamique des PCB tant au niveau des compartiments biotiques qu’abiotiques qui composent
ces écosystemes. La compréhension des mécanismes impliqués dans cette dynamique
permettra une meilleure appréhension du devenir des PCB (et plus largement des Polluants
Organiques Persistants) dans ces milieux aquatiques.

Ce travail a permis dans un premier temps d’identifier les flux principaux dirigeant la
dynamique des PCB dans les lacs périalpins.

Aprés une étude approfondie de la littérature dans le premier chapitre, le second chapitre
présente le bilan de masse des PCB dans I'écosystéme du lac du Bourget effectué pour la
période 2013-2018. Une approche de terrain permettant I'évaluation de la contamination des
différents compartiments du lac a été privilégiée. La modélisation des échanges aux interfaces
a complémenté cette approche. Les résultats ont été discutés en considérant I'impact
potentiel des facteurs environnementaux tels que le changement climatique ou la
modification de I'état trophique de I’écosystéeme. Le bilan de masse a permis d’apporter de
nouvelles connaissances au regard de I'’écodynamique des PCB dans les lacs périalpins. La
volatilisation des PCB a été identifiée comme un des flux majoritaires responsable de la
décontamination de la colonne d’eau. La modélisation de ce flux est dépendante de nombreux
parametres, sources d’incertitudes rendant |’évaluation de la volatilisation des PCB difficile.
Ce constat a justifié le second volet de cette thése qui a consisté a évaluer les modeles ou
mesures pertinents pour une détermination fiable de la volatilisation des PCB a l'interface
air/eau. De nouveau, une approche de terrain permettant d’obtenir les données nécessaires
pour modéliser les flux de PCB a l'interface air/ eau a été mise en place. Parallelement, une
chambre a flux s’appuyant sur les méthodes d’échantillonnage passif a été développée au
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laboratoire puis expérimentée sur le lac du Bourget afin de permettre la mesure directe du
flux de volatilisation de PCB a l'interface. Les résultats obtenus a I'aide de la modélisation et
de la chambre a flux ont été comparés et discutés dans le but d’identifier les avantages et
inconvénients des différentes approches. Ces travaux ont permis de mettre en relief les
différentes approches existantes avec I'approche de mesure directe via la chambre a flux pour
d’estimer les flux de PCB a l'interface air/eau. Une sélection de méthodes pertinentes pour
I’évaluation du flux de volatilisation de contaminants a l'interface air/eau des lacs périalpins
est proposée.

Les problémes sanitaires et environnementaux liés a la contamination du lac du Bourget par
les PCB ainsi que les manques de connaissances concernant les processus de contamination
de la faune piscicole des grands lacs périalpins ont justifié le troisieme volet de cette thése.
Celui-ci a permis de caractériser les facteurs environnementaux, trophiques et
physiologiques responsables de la contamination aux PCB de la faune piscicole dans les lacs
périalpins. Les concentrations en PCB dans le muscle ont été mesurées pour deux espéces de
poissons emblématiques du lac du Bourget: les corégones et les ombles chevaliers.
Parallelement, les caractéristiques physiologiques et trophiques ont été déterminées et ont
servies a I'élaboration de modeles permettant de caractériser leurs impacts respectifs sur la
contamination des poissons. Les campagnes d’échantillonnages pluriannuelles ont permis
I'identification de la fluctuation saisonniére des niveaux de contamination chez le corégone,
influencée par les facteurs énergétiques et trophiques des poissons. Enfin, les données de
concentration en PCB de l'omble chevalier, espéce soumise a des restrictions de
consommation en vigueur dans le lac du Bourget, ont été exploitées pour étudier I’évolution
temporelle de la contamination de I'espece.
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Chapitre 1: Dynamique environnementales des PCB en milieu lacustre

A. Les flux gouvernant la dynamique des PCB dans les écosystemes
lacustres

Toutes les masses d’eau du globe sont aujourd’hui concernées par la pollution aux PCB a divers
degrés. Dans les années 1980, il était estimé que 3500 tonnes de PCB (Tanabe 1985) étaient
disséminées dans les eaux superficielles (fleuves et lacs) a I’échelle mondiale. Méme si la
contamination est globalement moins importante aujourd’hui (Amiard, Meunier, et Babut
2016), certaines masses d’eaux dont des lacs demeurent dans une situation préoccupante.

I.  Sources de contamination des écosystemes lacustres

Les sources responsables de la contamination des lacs aux PCB sont d’origines variées. Ces
sources peuvent étre unique ou mixtes, directes ou indirectes et ponctuelles ou bien diffuses.

Il a été démontré que les lacs de haute altitude sont uniquement contaminés par voie
atmosphérique (Nellier et al. 2015b; Meijer et al. 2006) puisque dans ces milieux isolés,
aucune source directe de pollution ne peut étre suspectée. Les PCB peuvent atteindre les
milieux éloignés des activités anthropiques tels que les sites de haute altitude suite a un
transport atmosphérique longue distance (en anglais : Longe Range Atmospheric Transport
(LRAT)) (Figure 1). Ce phénomene est rendu possible par la faible dégradation des PCB dans le
compartiment atmosphérique. Ainsi, la volatilisation des PCB depuis une source primaire peut
étre suivie d’'une succession de déposition et de re-volatilisation de ces PCB alors
principalement sous forme gazeuse. Ce phénomene est régulierement appelé « Grasshopper
effect » (Gouin et al. 2004) (Figure 1). Ce phénomeéne peut se poursuivre jusqu’a permettre la
déposition des PCB dans les milieux de hautes latitudes et de hautes altitudes. Ces milieux
étant exposés a des températures froides, ils limitent le processus de volatilisation et sont
généralement considérés comme des puits a PCB (Wania 2003; Gouin et al. 2004).
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Figure 1 : Les différents mécanismes de transports des POP dans I'atmosphére (d’aprés Wania et Mackay
(1996)).

Il a été mis en évidence qu’une grande majorité des PCB étaient retrouvés sous forme gazeuse
dans I'atmosphére (~ 95 %), trés peu de ces composés étant lié aux particules (Simcik et al.
1998; Tasdemir et al. 2004). Ceci peut étre expliqué par la caractére semi-volatil des PCB qui
se traduit par des pressions de vapeurs élevées (i.e., 1.29.10* — 3.35.10 Pa, (Falconer et
Bidleman 1994)).

L'incorporation des PCB gazeux dans le lac se fait par absorption due a un gradient
thermodynamique favorable a la dissolution dans I’eau du lac de ces composés. Ce mécanisme
sera détaillé dans la partie B de ce chapitre.

Les précipitations sous forme de pluie ou de neige permettent (i) le lessivage des particules
atmosphériques sur lesquelles sont adsorbées les molécules de PCB et (ii) la dissolution de
PCB gazeux dans les gouttelettes d’eau, conduisant aux dépo6ts humides. Ce lessivage permet
I'incorporation directe de PCB dans le lac (Murphy et Rzeszutko 1977; Castro-Jiménez et al.
2008), mais aussi, dans le cas de précipitations sous forme de neige, a I'accumulation de PCB
dans le manteau neigeux du bassin versant provoquant ainsi un apport indirect de PCB lors de
la fonte des neiges (Meyer et Wania 2008). Le dépot sec se caractérise par une simple
déposition des PCB particulaires a la surface par I'effet de gravité. Ces dépots sont susceptibles
d’entrainer des apports directs de PCB au lac s’ils sont localisés sur la surface du lac tandis
gu’ils constituent une source indirecte de contamination lorsqu’ils concernent le bassin
versant puisqu’ils sont susceptibles d’étre incorporés au lac par lessivage des sols. Tous les
congéneres de PCB ne sont pas soumis de maniéere similaire au transport atmosphérique dans
la mesure ou ce type de phénomeéne est dépendant de la volatilité du composé (i.e. sa pression
de vapeur saturante) et de son affinité pour les particules composant I'aérosol atmosphérique
caractérisée par son coefficient de partage octanol/air (Koa). De ce fait, il a été montré que les
PCB a faible poids moléculaire étaient retrouvés en quantité plus importante que les PCB a
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haut poids moléculaires dans les milieux soumis a la contamination aux PCB par voie
atmosphérique (Wania 2003).

A l'inverse des cas particuliers des lacs d’altitudes et des lacs éloignés de toute source directe
de PCB, de nombreux lacs (notamment les grands lacs américains) sont soumis a une pollution
aux PCB multi-sources (Jeremiason, Hornbuckle, et Eisenreich 1994; Guo et al. 2017;). S'ils
sont également susceptibles d’étre impactés par un apport atmosphérique de PCB, leur
proximité avec les espaces urbains et industriels les exposent aussi a des apports directs de
PCB par ruissellement d’eaux contaminées. Certains effluents (d’origines domestique et
industrielle) peuvent étre captés et traités en stations de traitements des eaux usées.
Cependant, les rejets de stations de traitements des eaux usées contiennent des PCB qui n’ont
pas été éliminés et peuvent ainsi contribuer a I'apport de ces polluants au lac (Morris et Lester
1994; Yao et al. 2014; Urbaniak et Kiedrzyiska 2015). Les effluents domestiques sont
susceptibles de contenir des PCB provenant notamment des excrétions humaines liées a
I'ingestion d’aliments contaminés en PCB (Agence de I’'eau RMC 2008) alors que les effluents
industriels peuvent contenir des PCB d’origines tres variées (Amiard, Meunier, et Babut 2016).
Ainsi, il est tres difficile de retracer les sources responsables de la contamination aux PCB
lorsque les effluents ont atteint les lacs ou les riviéres. De plus, I'origine de la contamination
aux PCB est en partie due a l'utilisation d’installations et de matériaux contenant de faibles
guantités de PCB ce qui rend leur identification peu aisée (INERIS 2011). Cependant, dans
certains cas les « points chauds » responsables d’une contamination ponctuelle sont bien
identifiés et des mesures appropriées peuvent ainsi étre prises.

L’érosion des sols contaminés est un phénomene particulierement préoccupant lorsque des
« points chauds » tels que les anciens sites de production de PCB, les sites de stockage de
matériel contenant des PCB ou les décharges sont concernés (Carcich et Tofflemire 1982;
Binelli, Ricciardi, et Provini 2004). La mise en place de zones de décantation peut réduire
I’apport de PCB aux lacs par la mise en suspension des sédiments des cours d’eau contaminés
(Brunet 2007). Que ce soit par un apport ponctuel ou diffus, les PCB mobilisés par le
phénoméne d’érosion peuvent étre liés aux particules en suspension puis dans une moindre
mesure, étre dissous dans I’eau. Ainsi, tous les types de PCB sont concernés par le transfert
depuis la source vers le lac y compris les PCB a haut poids moléculaire ayant une forte affinité
pour la matiere organique (i.e. coefficient eau/matiére organique : Kom élevé).

Il.  Les PCB dans les écosystémes lacustres

Les sources de PCB se situant majoritairement dans les régions du monde les plus
anthropisées, ce sont les régions de hautes latitudes et d’altitudes extrémes qui présentent
les niveaux de contaminations aux PCB les plus faibles puisque ces sites sont exclusivement
contaminés par les PCB via les dépots atmosphériques (Carrera et al. 2002; Nellier et al. 2015).
Ainsi, les sites les plus éloignés des sources de PCB sont habituellement les moins impactés et
peuvent étre considérés comme des sites représentatifs du « bruit de fond anthropique ». En
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Antarctique, la présence de PCB a été reportée dans |'atmosphere (Tanabe, Hidaka, et
Tatsukawa 1983), les sédiments lacustres et marins, et dans les sols (Fuoco et al. 1996) mais
aussi dans le biote (Goerke et al. 2004). Le méme constat peut étre dressé pour I’Arctique bien
gue la contamination semble lentement décliner (Rigét et al. 2010; Hung et al. 2016). Ces
faibles niveaux de contaminations sont similaires en Himalaya (Galassi, Valsecchi, et Tartari
1997; Sharma et al. 2015).

Les lacs d’altitudes sont également impactés par le dép6t atmosphérique des PCB et les
mesures dans |'eau révelent des niveaux de concentrations faibles de I'ordre de dizaines de
picogrammes par litres dans différents lacs européens tels que le lac Redo (Espagne) (Grimalt
et al. 2001; Fernadndez, Carrera, et Grimalt 2005), le lac L’Adové (Slovaquie) (Fernandez,
Carrera, et Grimalt 2005), le lac de la Muzelle et le lac de Plan-Vianney (France) (Nellier et al.
2015b) ainsi que dans 18 autres lacs d’altitudes européens (Grimalt et al. 2001).

Sous nos latitudes et a altitude moindre, les services rendus par les lacs sont particulierement
nombreux. En tant que sources d’approvisionnement en eau potable et ressources pour la
péche, ces écosystémes lacustres font I'objet de suivis réguliers de la qualité de I'eau. Pour
cette raison, de nombreuses études visant a déterminer le degré de contamination en PCB de
ces écosystemes ont été menées. Dans cette optique, les grands lacs américains ont fait I'objet
de nombreuses études des les années 1970 suite a une forte contamination par les PCB
d’origine industrielle. A cette époque, les premiéres mesures ont montré des concentrations
dans I'eau trés élevées, de I'ordre de 1 & 100 ng $209PCB.L? dans le lac Michigan et le lac
Supérieur (Hornbuckle et al. 2006). Avec l'interdiction de la production des PCB en 1979 aux
Etats-Unis, les apports aux lacs ont été significativement réduits (Hornbuckle et al. 2006).
Toutefois, le niveau de contamination semble atteindre un plateau qui ne permet pas de
satisfaire les niveaux de contamination recommandés par I’'US-EPA permettant la protection
de la faune aquatique (i.e. 170 pg 3209PCB.L1) (Agency for Toxic Substances and Disease
Registry 2000). Alors que Liu et al. (2016) fait état de concentrations de PCB dissous dans I’eau
satisfaisants pour les lacs Ontario et Erie (34 pg 329PCB.L! et 31 pg 329PCB.LY,
respectivement), d’autres études ont récemment relevé des concentrations comprises entre
100 et 1000 pg.L* (selon le nombre de congénéres considérés) pour les lacs précités ainsi que
pour les lacs Michigan, Supérieur et Huron (Streets et al. 2006; Ueno et al. 2008; Oliveira et al.
2011; Venier et al. 2014).

En Europe, certains lacs périalpins francais, italiens et franco-suisses ont également subi
d’importantes pollutions aux PCB a partir des années 1950. De la méme maniéere que pour les
grands lacs américains, les concentrations sont aujourd’hui sur le déclin (Provini et al. 1995;
Loizeau et al. 2016). Cependant, si peu de mesures de concentrations de PCB dissous dans
'eau ont été réalisées, les fortes teneurs dans les sédiments et dans les organismes
aquatiques du lac Léman (Thomas, Vernet, et Frank 1983; Loizeau et al. 2016), du lac Majeur
(Binelli, Ricciardi, et Provini 2004; Guzzella, Roscioli, et Binelli 2008), du lac Lugano (Guzzella
et al. 2018) et du lac de Come (Bettinetti et al. 2016) montrent que ces écosystemes
nécessitent toujours une surveillance vigilante.
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La mesure de concentrations de PCB dans une matrice (i.e. sédiment, eau) est un indicateur
utile, permettant d’avoir une idée globale de I'état de pollution de I'écosystéeme étudié.
Cependant, la dynamique des PCB dans I'ensemble de I'écosystéme lacustre est complexe et
les mesures de concentrations dans un seul compartiment ne sauraient étre suffisantes pour
connaitre le devenir (et prévoir I'impact) de ces polluants dans les différents compartiments
biotiques et abiotiques de I'écosysteme. Afin d’appréhender la dynamique des PCB et leur
devenir dans le milieu lacustre, la mesure des niveaux de contaminations dans les différents
compartiments et la réalisation d’un bilan de masse permettent d’identifier les stocks et les
flux majoritaires entre ces compartiments.

lll. Les bilans de masse PCB

Les bilans de masse de PCB dans les écosystémes lacustres permettent d’identifier les
principaux mécanismes régissant les flux de PCB (flux entrants et flux sortants) pour prédire
I’évolution de la contamination. Si la caractérisation et la quantification des apports directs de
PCB sont relativement aisées a mettre en place a I'aide de prélevements différenciés sur le
terrain : dépdts atmosphériques, apports des affluents et des rejets en zone urbaine, les
mécanismes régissant le transfert de PCB aux interfaces entre les différents compartiments
(air — eau - sédiment) sont complexes et nécessitent |'utilisation de modeles basés sur la
théorie thermodynamique des échanges.

La réalisation de bilans de masse requiert de nombreuses données expérimentales
permettant une estimation précise des flux. De par cette nécessité, un nombre limité d’études
de bilan de masse de PCB dans les écosystémes lacustres ont été réalisés. Parmi les travaux
réalisés dans les grands lacs américains, des études poussées ont été réalisées pour le lac
Michigan dans le cadre du « Lake Michigan Mass Balance Project » (Rossmann 2006). Dans les
années 1970, les apports de PCB au lac étaient majoritairement controlés par les dépots
atmosphériques des PCB présents en forte concentration dans I'air de I'agglomération de
Chicago (Rossmann 2006). Un flux d’apports atmosphériques d’environ 4500 kg 3209PCB.an"!
a pu étre estimé. L’échange des PCB gazeux a 'interface air/eau étaient également en faveur
d’une absorption des PCB par la colonne d’eau a hauteur de 530 kg 3209PCB.an'. La majorité
des PCB (3000 kg $209PCB.an?) quittaient le lac par enfouissement naturel dans les sédiments
profonds ( > 4 cm de profondeur) (Guo et al. 2017a). D’aprés le bilan de masse de
1994 effectué par Rossmann (2006), les dépots atmosphériques ne contribuaient plus que
pour 1007 kg 209PCB.an"! mais étaient toujours trois fois plus élevés que les apports des
affluents (379 kg 2209PCB.an!). En revanche les échanges gazeux a l'interface air/eau mettait
en évidence une forte volatilisation des PCB dissous dans I'eau (5390 kg 209PCB.an!). Cet
important flux de volatilisation de PCB a probablement été déclenché par la baisse de la
concentration en PCB dans l'atmosphere (Rossmann 2006) provoquant des conditions
thermodynamiques favorables. Le deuxieme flux responsable de la décontamination du lac
était I'enfouissement dans les sédiments (984 kg.an'). Enfin, d’aprés le dernier bilan de masse
réalisé par Guo et al. (2017), les apports atmosphériques étaient équivalents aux apports des
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affluents (162 kg.an! et 166 kg.an, respectivement). La volatilisation restait le flux
majoritaire pour la décontamination du lac avec 1110 kg.an! tandis que I'enfouissement dans
les sédiments représentait un flux sortant de 406 kg.an. Les processus internes au lac
(phénomeéne de sédimentation des PCB liés aux matieres particulaires, resuspension des PCB
et diffusion des PCB depuis le sédiment) étaient a I’équilibre, quelle que soit la période (i.e.
1970, 1994 et 2017). Ces travaux menés sur une longue période mettent en lumiere
I’évolution des flux majoritaires controlant la dynamique des PCB dans cet écosystéme
lacustre, gouvernés par la concentration des PCB dans I'atmosphére. Dans ce cas d’étude, la
baisse de la concentration en PCB dans I'air a drastiquement modifié la dynamique des PCB
dans I’ensemble de I'écosysteme.

Le bilan de masse des PCB réalisé par Jeremiason, Hornbuckle, et Eisenreich (1994) révele
également I'importance de la volatilisation des PCB dans le processus de décontamination du
lac Supérieur puisque ce flux est environ 17 fois supérieur a I'enfouissement des PCB (1900 et
110 kgZ209PCB.an, respectivement). Tout comme dans le cas du lac Michigan en 2017, les
apports au lac étaient également répartis entre dépot atmosphérique et apports par les
affluents. L’étude réalisée en 1988 sur le petit lac Siskiwit (16.8 km?) surplombant le lac
Supérieur a également démontré I'importance de la volatilisation et de I’enfouissement dans
le processus de décontamination tandis que les apports par les affluents étaient négligeables
compte tenu de la trés faible surface du bassin versant de ce lac (i.e. 35 km?) (Swackhamer,
McVeety, et Hites 1988). Ainsi, presque la totalité des PCB entrants dans le lac provenait des
dépobts atmosphériques. Un des seuls bilan de masse des PCB réalisé pour un lac de plaine a
ce jour en Europe concerne le petit lac Cumbria (1 km?) situé en Angleterre pour lequel les
apports en PCB ont été majoritairement attribués aux affluents du fait de son important ratio
« superficie du bassin versant / surface du lac » (17) tandis que la volatilisation et la sortie de
I'eau a I'exutoire contribuaient dans les mémes proportions a la décontamination du lac
(Gevao, Hamilton-Taylor, et Jones 2000).

Quelques études se sont intéressées au cas particulier des lacs d’altitude, majoritairement au
Canada avec le lac glaciaire Bow Lake (Blais et al. 2001) et en Europe de I'Ouest avec les lacs
de Plan Vianney et de la Muzelle (France) (Nellier et al. 2015a) ainsi que le lac Redo (Espagne)
(Meijer et al. 2006). De maniere générale I’entrée des PCB dans ces lacs d’altitude étaient tres
majoritairement dues aux apports atmosphériques (dépot + absorption gazeuse) tandis que
les apports par les rivieres affluentes étaient tres faibles. Les mécanismes principaux de
décontamination étaient associés a la volatilisation et a la sédimentation. L’écoulement a
I’exutoire contribuait également, mais de maniére moins importante, a la sortie des PCB des
lacs.

De par leurs dissimilitudes morphologiques et géographiques, les lacs d’altitudes et les lacs de
plaines voient leur dynamique des contaminants gouvernée par des mécanismes différents.
En effet, les lacs de hautes altitudes sont uniquement soumis aux apports de PCB provenant
du transport atmosphérique tandis que les lacs de plaines voient leur contamination provenir
de multiples sources, dont les contributions relatives peuvent étre amenées a varier dans le
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temps. De plus, les processus internes ainsi que les mécanismes de décontamination de la
colonne d’eau semblent dépendants de nombreux facteurs biotiques et abiotiques spécifiques
aux différents types de lacs (i.e. surface, profondeur, taille du bassin versant, taux de
sédimentation, état trophique du lac...)

Les études concernant la contamination et la dynamique des PCB dans les lacs périalpins
restent peu nombreuses et aucun bilan de masse n’a été réalisé a ce jour. Dans ce contexte,
ces travaux de thése ont pour vocation a dresser un bilan de masse pour apporter des
éléments de réponse a la question suivante : Quels sont les principaux flux dirigeant la
dynamique des PCB dans les lacs périalpins ?

B. La volatilisation : moteur de la décontamination naturelle des PCB
dans les lacs

La volatilisation des PCB dissous dans la colonne d’eau vers I'atmosphére est identifiée comme
un flux important de décontamination naturelle des lacs d’altitude et des lacs nords-
américains. Cependant, la contribution du flux de volatilisation a la décontamination des lacs
péri-alpins est inconnue.

De nombreuses études se sont intéressées aux échanges gazeux a l'interface air/eau de gaz a
effet de serre (i.e., CO2, CH4) ou bien de composés organiques tels que les Hydrocarbures
Aromatiques Polycycliques (HAP), les PolyBromoDiéthylEthers (PBDE), les PCB et plus
récemment les (per-) PolyFluoroAlkyles (PFAS) a la fois dans les milieux marins (Liss et Slater
1974; Liss et Merlivat 1986; Donelan et Wanninkhof 2002) et dans les réservoirs d’eau douce
(i.e. estuaires, lacs) (Baker et Eisenreich 1990; Achman, Hornbuckle, et Eisenreich 1993;
Borges et al. 2004; Ojala et al. 2011; Rantakari et al. 2015). Afin d’estimer l'intensité de ces
échanges a l'interface, 'approche par modélisation est souvent privilégiée.

I. Les flux a I'interface air /eau : La modélisation

La grande majorité des travaux s’intéressant aux échanges de composés gazeux a l'interface
air/eau cherchent a estimer (i) le sens et (ii) I'intensité du flux a I'interface. Comme expliqué
par Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden (2016), tout échange de nature physique a une
interface dépend de la différence de fugacité du composé entre les deux compartiments et de
la vitesse de transfert. Ainsi, dans le cas d’échange de molécules, le flux F,, le flux de
molécules a I'interface air /eau (mol-m2-h1) s’écrit selon I’équation 1 :

Caq
Fow = Ky (F - Cw) (1)

Avec C, la concentration du composé dans I'air (mol-m3), C,, la concentration du composé
dans I'eau (mol-m™3), H’ la constante adimensionnelle de Henry, K, le coefficient de transfert
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de masse (m-h™). Une valeur positive de F,, indique une absorption des composés par la
colonne d’eau tandis qu’une valeur négative indique une volatilisation vers I'atmosphere.

La concentration dans I'eau et dans I'air sont mesurées sur le terrain par échantillonnage actif
ou passif, la constante de Henry est disponible dans la littérature (avec une large gamme de
valeur pour un composé unique (Sander 2015)). La détermination du coefficient de transfert
de masse K,,; représente la difficulté majeure pour I'estimation du flux.

La théorie de renouvellement de surface proposé par Higbie (1935) et reprise par Danckwerts
(1951) pour estimer le K,; considere un renouvellement continu d’eau et d’air au niveau de
I'interface associé a un temps de résidence « r » pendant lequel I'’échange gazeux du composé
entre les deux compartiments est possible. Cette approche est généralement pertinente pour
I’étude de systeme soumis a de fortes turbulences (océans, grands lacs) (Liss et Johnson 2014)
permettant le renouvellement continu des deux fluides (air et eau) a l'interface.

Une autre théorie largement utilisée pour I'estimation des échanges gazeux a l'interface est
la « théorie des deux films » pensée par Whitman (1962) et reprise par Liss et Slater (1974).
L’objectif initial visait a estimer les échanges de CO; a l'interface atmosphére-océan. Cette
théorie suppose un échange instantané des molécules a l'interface, un mouvement des
molécules uniquement di a la diffusion dans les deux films (air et eau) et un mouvement
turbulent des molécules dans le compartiment atmosphérique et dans la masse d’eau plus
éloignée de l'interface (Figure 2).
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Figure 2: (a) représentation de 'interface air/eau adaptée de Harrad (2001) selon la théorie des 2 films
développée par Whitman (1962) et (b) représentation schématique du mouvement des molécules dans une
interface a « double goulot d’étranglement » d’aprés Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden (1993).

Le transfert de masse d’un composé d’'un compartiment a un autre est uniquement limité par
le phénomeéne de diffusion dans les deux films (air et eau). L’échange a l'interface est supposé
immédiat et la turbulence des fluides de part et d’autre de ces deux films est favorable au
transfert rapide des composés ou aucune résistance au mouvement des molécules n’est
imposée (Figure 2a). L'image permettant d’illustrer cette théorie est celle du « double goulot
d’étranglement » (Figure 2b) qui permet de représenter de maniere simple le mouvement des
molécules dans les compartiments atmosphériques et aquatiques et les films interfaciaux. Le
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coefficient de transfert de masse totale (Kol) est dépendant des propriétés de la molécule (i.e.
constante de Henry, poids moléculaire, hydrophobicité) et influencée par les turbulences qui
peuvent affecter I'épaisseur des deux films. Ko est donc dépendant de la conductance du
transfert de masse dans l'air (Ka en m-h™?) et dans I'eau (Kw en m-h™) comme décrit dans
I’équation 2 dans laquelle I'inverse de la conductance de transfert correspond a la résistance
au transfert de masse (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993):

1 1 1

Kol KaH' Kw

()

Dans la plupart des situations, le transfert de masse d’un composé est contrélé par une seule
des deux phases (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993). A titre d’exemples, le
coefficient de transfert de masse (Ko) de H,0 a I'interface air/eau sera uniguement controlée
par la conductance du transfert de masse dans la phase gaz (Ka). Le coefficient de transfert de
masse de O; sera uniqguement controlée par la conductance de transfert de masse dans la
phase liquide (Kw) (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993) du fait de la tres forte
volatilité de O; (i.e., H' (25°C) = 31.1 (Sander 2015)). Les constantes de Henry des PCB étant
relativement élevées (i.e., H’ (25°C) = 0.01 — 0.02 (Sander 2015)), la résistance au transfert de
masse dans la phase gazeuse est négligeable par rapport a la résistance au transfert en phase
aqueuse (i.e. Ka/ Kw < 10°3) (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 2016). Ainsi le coefficient
de transfert de masse (Koi) des PCB est uniquement contrélé par la phase aqueuse.

Il.  Les facteurs impactant le transfert de masse des PCB a I'interface air /eau

Le transfert de masse a l'interface air / eau est influencé par la turbulence de la masse d’eau
ou d’air qui modifie I'épaisseur des films interfaciaux impactant ainsi K, et Ky (Figure 2).
Plusieurs facteurs tels que le vent, les phénomenes de convection, la température, la pluie ou
encore la présence de films lipidique de surface ont pu étre identifiés comme susceptibles de
perturber le transfert de masse.

1. L’impact du vent

En soufflant sur la surface de I'étendue d’eau le vent perturbe inévitablement l'interface
air/eau. De cette maniére I'action du vent peut réduire I'épaisseur du film gazeux mais
également induire de la turbulence dans la masse d’eau (Wanninkhof 2014). Lors de vents
relativement faibles (ne provoquant pas de vagues déferlantes) le phénoméne de «micro
vagues» (i.e. microbreaking waves en anglais) a été mis en évidence a la surface de I'eau et les
turbulences associées ont été identifiées comme impactant largement le transfert a I'interface
(Figure 3) (Jessup, Zappa, et Yeh 1997; Zappa, Asher, et Jessup 2001). En effet, Zappa et al.
(2004) ont démontré que pour des vents de 4,2 a 8,3 m.s I'effet des «micro vagues» pouvait
augmenter le coefficient de transfert de masse (Ko) d’un facteur 3,4. De plus, les «micro
vagues» contribueraient directement jusqu'a 75 % au transfert de masse pour les vitesses de
vents citées ci-dessus (Zappa et al. 2004).
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Figure 3 : Représentation schématique de la formation de «micro vagues» et de I'induction de la turbulence
associée (Jessup, Zappa, et Yeh 1997).

Des vents supérieurs a 10 m.s! sont susceptibles de créer des perturbations suffisamment
importantes pour que des vagues déferlantes soient observées. Le phénoméne de
déferlement entraine I'incorporation de nombreuses bulles d’air sous la surface de I'eau. Ainsi
la surface d’échange a l'interface est considérablement augmentée permettant un transfert
plus efficace des composés dissous qu’une simple interface lisse (Liss et Johnson 2014). Les
vitesses de vents nécessaires pour que ce phénomeéne se produise sont régulierement
rencontrées a la surface des océans mais uniguement de maniéere sporadique a la surface des
lacs périalpins.

Devant I'importance grandissante de I'étude de gaz a effet de serre dans un contexte de
changement climatique, de nombreuses études se sont intéressées au CO;, dont le flux a
I'interface air/eau est uniqguement contrdolé par la phase aqueuse (i.e., H’(CO2 a 25°C) = 1.2
(Sander 2015)). D’autres auteurs ont également utilisé des traceurs radioactifs naturels tels
que le 3He ainsi qu’un traceur chimique, le SFs (Watson, Upstill-Goddard, et Liss 1991;
Nightingale et al. 2000). Les résultats de ces études ont été en grande majorité repris
récemment par les travaux de Johnson (2010) (Figure 4)
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Figure 4: Comparaison des principales observations et modélisations de 'laugmentation de la conductance de
transfert de masse dans I’eau (Kw) normalisé pour le CO2 (nombre de Schmidt = 660) en fonction de la vitesse
de vent parues dans la littérature d’aprés Johnson (2010).
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Il est important de noter que pour des vitesses de vent comprises entre 5 et 10 m.s™* qui sont
largement rencontrées dans les grandes étendues d’eau (i.e. grands lacs américains, mers et
océans), les différents modeéles s’accordent relativement bien et ne varient pas plus que d’un
facteur d’environ 2. Cependant, les modeles divergent de maniéere significatives (jusqu’a un
facteur 10) pour des vitesses de vent inférieures a 5 m.s (Figure 4). Ceci s’explique en partie
par le fait que peu de mesures soient réalisées pour ces faibles vitesses de vent et la nécessité
d’extrapolation des résultats afin de couvrir cette fourchette de valeur.

La divergence des modeles peut également partiellement s’expliquer par le type d’expérience
réalisée (i.e. évasion de SFs et 3He en conditions réelles, modélisations, mesures de coefficient
de transfert de masse de CO; en tunnel a vent, ...) pouvant mener a des résultats différents.
Néanmoins, la prédiction du coefficient de transfert de masse uniquement en fonction du vent
et de son action sur l'interface est sujette a caution puisque d’autres facteurs (convection,
pluie, films de surface, ...) sont susceptibles d’'impacter le Ky, particulierement pour les
systemes aquatiques exposés a des vitesses de vents faibles (Vachon, Prairie, et Cole 2010;
Vachon et Prairie 2013; Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 2016).

2. L’impact du phénomene de convection

Dans les masses d’eau (et particulierement les lacs) exposés a des vents faibles, le phénoméne
de convection apparait lorsque la surface de I'eau subit une perte de chaleur entrainant I'eau
plus froide et plus dense vers le fond, créant ainsi des cellules convectives. Ce phénomeéne
peut varier selon le type de lac (il est plus important pour les lacs de petite taille) et la saison
(avec un maximum en fin d’été et a 'automne) (Read et al. 2012). Eugster et al. (2003) ont pu
montrer qu’en cas de vents faibles (< 3 m.s?) la convection pénétrante, c’est-a-dire la
convection sollicitant les eaux métalimniques, entrainent les eaux plus concentrées en CO;
vers la surface et augmente ainsi d’un facteur 5 le flux de CO; vers I'atmosphére (Figure 5).
Cependant dans le cas de convection non-pénétrante, aucune augmentation de flux n’est
observée.
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Figure 5: Représentation schématique du phénomeéne de convection non-pénétrante (gauche) et pénétrante
(droite). Les lignes horizontales en pointillé représentent les limites supérieures et inférieures du métalimnion.
Le panneau central représente un profil de concentration théorique. Une convection non pénétrante ne
permet pas d’atteindre les eaux plus concentrées en profondeur a I'inverse d’une convection pénétrante
permettant le brassage, la mobilisation d’eaux riches en gaz dissous et I'augmentation du flux a I'interface
air/eau (Eugster et al. 2003)

Jurado et al. (2007) ainsi que Dueri, Castro-Jiménez, et Zaldivar (2009) ont établi que la
distribution verticale des PCB dans la colonne d’eau est hétérogéne lors de la stratification
thermique du lac, avec des concentrations plus fortes proches de la surface et a proximité du
sédiment. Ainsi, lorsque les conditions sont réunies pour que le phénomeéne de convection se
produise, il est envisageable que le transfert de masse des PCB et par conséquent le flux soient
impactés.

3. L’impact de la pluie
La pluie est également un facteur influengant le transfert de masse a l'interface puisque
I'impact de chaque goutte avec la surface du lac engendre une perturbation faisant ainsi
augmenter la turbulence et donc la vitesse de transfert de masse Kw. Plusieurs
expérimentations en laboratoire utilisant des gaz traceurs comme le SF¢ ainsi que 'O, ont pu
démontrer une forte augmentation de la vitesse de transfert de masse avec la simulation de
fortes pluies (i.e. 7—120 mm.h?) (Ho et al. 2000; Ho et al. 2004; Zappa et al. 2009). Cependant,
I'applicabilité des expérimentations menées dans des bassins artificiels sous conditions
contrblées a des lacs ou des océans est sujette a précaution. En effet, la grande majorité des
expérimentations ont été réalisées avec des taux de précipitations trés importants (> 13 mm.h-
1) qui sont rarement rencontrés dans les systémes naturels, et encore moins dans les zones
tempérées a nos latitudes. Ainsi, Il est probable que I'impact de la pluie soit bien moins
important pour des taux de précipitations plus faibles. De plus, I'impact des précipitations a
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été étudié indépendamment des autres facteurs susceptibles d’influencer la vitesse de
transfert de masse dans ces études. Ainsi, I’effet cumulatif de ces facteurs n’est pas établi (Liss
et Johnson 2014). De fortes vitesses de vent (i.e. > 11m.s!) pourraient diminuer la contribution
relative de I'effet des précipitations sur le coefficient de transfert de masse (Harrison et al.
2012).

4. L’impact des films de surface

La formation de films de surface est fréquente dans les océans et les lacs. Cette fine couche (<
1mm) présente au niveau de linterface peut étre d’origines diverses mais elle est
principalement composée de matiere organique (i.e. acide gras, lipides et protéines) (Hardy
1982). Les films de surface peuvent impacter I’échange de gaz de deux manieres (McKenna
2000). lls peuvent former une monocouche au niveau de la surface qui agit ainsi comme une
barriére physique au niveau de l'interface et peut induire une résistance pour le transfert de
masse. Ces films de surface peuvent également modifier I’hydrodynamique a la surface en
formant une couche moins sensible aux perturbations engendrées par le vent. Ainsi la
turbulence au niveau de la surface s’en trouvera diminuée. Le film de surface est
majoritairement composé de molécules hydrophobes (Hardy 1982) et les PCB peuvent avoir
tendance a s’accumuler dans celle-ci. Ainsi, le film de surface peut a la fois diminuer le
transfert en altérant ’hydrodynamique de la surface mais aussi I'augmenter en piégeant les
PCB a la surface faisant ainsi augmenter leur concentration proche de linterface et donc
favoriser leur volatilisation. Wurl, Karuppiah, et Obbard (2006) ont pu montrer que pour des
vents faibles (< 3-4 m.s?) le film de surface n’était pas dispersé et pouvait impacter le flux de
PCB a linterface air/eau. Les auteurs ont calculé le flux de PCB a l'interface selon deux
méthodes. L'une utilise le modele des deux films de Whitman original (Whitman 1962) et
I’autre un modele modifié tenant compte de la présence d’un film de surface (et donc du fait
qgue les PCB soit en plus forte concentration dans le film de surface, proche de l'interface).
Leurs résultats suggerent un flux de volatilisation jusqu’a 15 fois plus élevé pour les
congéneres les plus hydrophobes lorsque le film de surface est pris en compte dans le calcul.
Ces résultats sont toutefois discutables puisque la volatilisation depuis le film de surface a été
estimée a I'aide du modeéle de Whitman valable pour caractériser la volatilisation depuis I'eau,
ne prenant pas en compte la composition lipidique particuliere du film de surface.

IIl.  Les incertitudes liées a la modélisation des flux de PCB a I'interface air/eau

Le modele des deux films de Whitman (1962) repris par Liss et Slater (1974) est le modele le
plus largement utilisé par la communauté scientifique pour quantifier les transferts de POP a
I'interface air/eau en raison de sa simplicité d’exécution et du peu de mesures de terrain
nécessaires a sa mise en ceuvre (Achman, Hornbuckle, et Eisenreich 1993; Hornbuckle et al.
1994; Gevao, Hamilton-Taylor, et Jones 2000; Fang et al. 2012; Liu et al. 2016). Les parametres
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et constantes nécessaires disponibles dans la littérature (i.e. constantes de Henry, coefficients
de partition) imposent de ne mesurer que la température (air et eau), la vitesse du vent et la
concentration des PCB dans les compartiments air et eau. Ce modéle de Liss et Slater (1974)
est donc choisi comme référence pour I'estimation des flux a I'interface air/eau du lac du
Bourget.

L'utilisation de ce modele nécessite le coefficient de transfert de masse (Ko) et donc de
déterminer la conductance du transfert de masse dans la phase gazeuse (K,) mais surtout dans
la phase aqueuse (Kw). Comme vu précédemment (paragraphe 1, partie Il), la plupart des
données disponibles dans la littérature concernent le CO; pour lequel de nombreuses études
ont mis en relation la conductance de transfert de masse dans I'eau (Kw) en fonction de Ila
vitesse de vent. Des expérimentations concernent également d’autres molécules (i.e. CO3, SFs,
3He, 0y, CH4). Aussi, des extrapolations doivent étre faites afin d’appliquer les relations
valables pour ces molécules a tout autre type de composé (i.e. PCB) (Liu, Wang, McDonough,
Khairy, Muir, et Lohmann 2016). Les valeurs de constantes de Henry des PCB disponibles dans
la littérature peuvent varient de plusieurs ordres de grandeurs (Burkhardt et al. 1990; Sander
2015). La détermination approximative des valeurs de Ky et le choix des valeurs de constantes
de Henry utilisées pour le modele peuvent influencer de maniére significative la valeur de flux
obtenue, poussant de nombreux auteurs a remettre en question I'utilisation d’un tel modéle
pour le calcul de flux de PCB a l'interface air/eau (Bidleman et McConnell 1995; Totten et al.
2003; Sandy et al. 2012; Liu et al. 2016).

IV. Les flux a lI'interface air /eau : I'approche empirique

L'approche empirique a été utilisée a plusieurs reprises pour mesurer directement sur le site
d’étude la quantité de molécules s’échappant de la colonne d’eau sous forme gazeuse et ainsi
en déduire un flux volatilisé. Certains auteurs ont utilisé une approche micrométéorologique
qui se base sur la différence de concentration des composés d’intérét entre deux hauteurs
dans le compartiment atmosphérique ainsi que sur de nombreux autres paramétres mesurés
(i.e. vent, taux d’évaporation, température, ...) et sur des constantes (i.e. constantes de Henry,
coefficient de partition) pour estimer le flux de volatilisation a I'interface (Perlinger et al. 2005;
Rowe et Perlinger 2012; Sandy et al. 2012). La mesure du flux volatilisé a également été
effectuée a I'aide de chambres a flux (Figure 6) équipées d’un capteur mesurant directement
les gaz s’échappant a l'interface. Cette approche est possible uniguement pour I'étude du
phénoméne de volatilisation. La nécessité d’utiliser des appareils portatifs de mesure des
molécules volatilisées ne permet généralement que I'étude de gaz tels que le CO; ou le CHa,
présentant de fortes concentrations (Ojala et al. 2011; Rantakari et al. 2015). L’échange de ces
gaz a l'interface air/eau étant une composante importante de leur cycle géochimique, de
nombreuses études se sont intéressées a leur transfert dans les océans (Calleja et al. 2009)
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ainsi que dans les lacs (Sebacher, Harriss, et Bartlett 1983; Marino et Howarth 1993; Cole et
al. 2010; Ojala et al. 2011) et dans les estuaires (Borges et al. 2004).

a) CO, sensor box
Headspace Battery box
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element
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Figure 6: Schéma du systeme de mesure de la volatilisation des gaz a I'interface air/eau a I'aide d’une

chambre a flux équipée d’un capteur de mesure portatif (Project Eurorun).

L'utilisation de chambres a flux pour la mesure directe de la volatilisation de composés est
une approche intéressante puisqu’elle s’affranchit de la nécessité de modélisation de valeurs
de transfert de masses (i.e. Koi, Kw, Ka) de I'utilisation de constantes de Henry et de mesures
de concentration dans I'air et dans I'eau. De plus, La possibilité de mesures sur un temps long
permet de prendre en compte les variations potentielles de l'intensité du flux dues a des
variations de concentrations dans I'air ou dans I'eau ou a des variations de températures.
Cependant, certains inconvénients concernant cette méthode sont a prendre en
considération. La création d’'un microenvironnement sous la chambre flottante peut se révéler
problématique (i) en empéchant certains facteurs (i.e., vent, pluie) d’affecter I'interface, (ii)
en altérant le gradient de concentration des composés échangés a l'interface et (iii) en
modifiant la pression atmosphérique au-dessus de la surface de I'eau (Matthews, St.Louis, et
Hesslein 2003). De plus, les turbulences artificiellement générées par les parois ou flotteurs
de la chambre a flux peuvent accentuer le transfert de masse a l'interface et ainsi engendrer
une surestimation du flux (Vachon, Prairie, et Cole 2010).

Cependant, en suivant les recommandations de Matthews, St.Louis, et Hesslein (2003), Cole
et al. (2010) ont montré que I'estimation du transfert de masse a l'interface air/eau a 'aide
de chambre a flux pouvait étre efficace, notamment pour une estimation de la volatilisation
dans des lacs de petite taille. D’aprés Cole et al. (2010), un design optimisé du systeme de
chambre a flux (i.e. parois pénétrant la surface de I'’eau sur environ 10 cm, rapport surface
d’échantillonnage/volume important) permettrait une estimation plus précise du flux de
volatilisation a l'interface que par une estimation issue de modeéles basés sur la vitesse de
vent, dans des masses d’eau exposées a de faibles vitesses de vents.

Larsson et Okla (1987) sont les seuls a notre connaissance a avoir publié les résultats d’une
mesure de volatilisation de PCB a I'aide d’une chambre a flux. Si les résultats obtenus ont
montré la volatilisation des PCB, la transposition des résultats a des lacs naturels n’est pas
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envisageable : la chambre a flux était composée de polyéthyléne, polymére possédant une
forte affinité pour les PCB (Lohmann 2011; Estoppey et al. 2015), ce qui a pu mener a une
valeur erronée des flux mesurés. De plus, les mesures étant réalisées sur un bassin artificiel,
I'impact de facteurs tels que le vent, la présence de film de surface ou encore la convection
n’a pas pu étre évalué.

Devant I'importance du phénomene de volatilisation des PCB dans la dynamique de ces
contaminants dans les écosystemes lacustres, ce travail de thése cherchera a évaluer quels
modeéles ou mesures sont pertinents pour une détermination fiable de la volatilisation des
PCB a l'interface air/eau. Pour répondre a cette question, les mesures nécessaires a la
paramétrisation du modele de Liss et Slater (1974) seront réalisées. En paralléle, la
construction et la mise en place d’'une chambre a flux s’appuyant sur les techniques
d’échantillonnage passif permettra de mesurer in-situ la volatilisation des PCB a l'interface
air/eau dans le lac du Bourget.

L’étude des flux impliqués dans la dynamique des PCB dans |’écosystéme lacustre permet
d’identifier les mécanismes de décontamination naturels modifiant la concentration dans la
colonne d’eau. Les flux de PCB au sein des compartiments abiotiques de I'écosystéme ont un
impact direct sur la contamination du compartiment biotique dont font parties les especes
piscicoles. En effet ces espéces s’'impregnent des PCB présent dans I’eau ou par la prédation
de proies contaminées. L'étude de la contamination des espéces piscicoles est justifiée
notamment puisque :

- leur capacité a bioaccumuler les PCB a été démontrée a de nombreuses reprises (Arnot
et Gobas 2006) ;

- leur niveau de contamination est relatif a celui des compartiments dans lesquels elles
évoluent et se nourrissent. Ces compartiments (eau, sédiments) pouvant étre
contaminés de maniere hétérogenes, cela complexifie I'étude des processus de
transferts de PCB vers l'espece ;

- la consommation de ces espéces piscicoles par les Hommes souleve des problématiques
sanitaires et de santé humaine importantes.

C. Les mécanismes et les facteurs régissant I'imprégnation aux PCB
des espéces piscicoles

|. Les différents mécanismes d’accumulation des PCB

Les facteurs et mécanismes impliqués dans la contamination aux PCB des especes piscicoles
ont fait I'objet de recherches depuis plusieurs décennies. De nombreuses études menées en
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laboratoire, en mésocosmes ou in-situ ont permis d’identifier deux voies majeures
d’accumulation par les organismes vivants de composés hydrophobes tels que les PCB.

1. La bioconcentration

Le mécanisme de bioconcentration est le processus par lequel I'accumulation de
xénobiotiques dans I'organisme résulte uniquement de I'absorption des composés par voie
branchique et tégumentaire. Ce mécanisme est provoqué par la différence de fugacité des
PCB entre le milieu (i.e. I'eau) et I'organisme et résulte uniguement du phénomene de
diffusion des composés suivant un gradient thermodynamiquement favorable (Gobas et
MacKay 1987). Seuls les PCB sous forme dissoute dans I'eau, sont susceptibles d’étre
bioconcentrés dans I'organisme (ils sont dits biodisponibles). Il est possible de déterminer en
laboratoire (afin de s’assurer que I'apport de PCB par la nourriture soit écarté) un facteur de
bioconcentration (i.e., BioConcentration Factor = BCF en anglais) qui peut s’exprimer selon
I’équation 3 (Veith, DeFoe, et Bergstedt 1979) :

Co
BCF = o (3)

Avec C,, la concentration en PCB dans I'organisme (g.kg) et C,, la concentration en PCB
dissous dans I'eau (g.L?). Dans le cas de I'accumulation des PCB par les poissons, le BCF varie
en fonction de la teneur en lipides du poisson en raison du caractere lipophile des PCB (Arnot

et Gobas 2006). Plus le PCB est lipophile (i.e. Kow élevé) plus il sera accumulé dans les graisses.
De plus, plus le PCB est métabolisable par I'organisme, plus le BCF sera faible (Figure 7).

log BCF

5.6 6.1 6.6 1.1 76
log Ke
Figure 7 : BCF de C. Migratorius du lac Baikal agés de 1 a 3 ans pour les sept PCB; (i.e. PCB28, 52, 101, 118,
153, 138, 180). D’aprés Gorshkov et al. (2017).

La bioaccumulation des composés organiques lipophiles a longtemps été suspectée d’étre
uniquement due a la bioconcentration (Gobas et MacKay 1987; Gobas et Zhang 1992; Vigano,
Galassi, et Arillo 1994; Bremle, Okla, et Larsson 1995; LeBlanc 1995). Cependant, Ankley et (al.
1992) ont mis en évidence une disparité importante des niveaux d’imprégnation aux PCB de
poissons soumis a bioconcentration de ces molécules en laboratoire a ceux de poissons
capturés en milieu naturel. Le phénomene de bioconcentration ne tient en effet pas compte
de I'accumulation des PCB dans I'organisme via I'alimentation. Dans les milieux aquatiques,
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une multitude d’organismes aquatiques, incluant les espéces dont se nourrissent les poissons,
sont imprégnés de PCB (Thomann 1989). Ainsi, dans la majorité des situations, les poissons
sont également exposés aux PCB via leur nourriture et la bioconcentration ne serait étre le
seul mécanisme responsable de I'accumulation des PCB par les poissons.

2. La bioaccumulation
La bioaccumulation correspond a I'accumulation des contaminants dans I'organisme par
bioconcentration ou par ingestion de nourriture contaminée. |l est couramment admis que la
bioaccumulation n’est possible que si (i) la quantité éliminée par métabolisation ou excrétion
est inférieure a la quantité absorbée et (ii) le xénobiotique présente un Kow > 5 (Arnot et Gobas
2006).

Le facteur de bioaccumulation (ou « BioAccumulation Factor » BAF) se calcule selon I’'équation
4 .

Co
BAF = o (4)

wt

Avec C, la concentration en PCB dans I'organisme étudié (g.kg?) et C,,; la concentration totale
en PCB (g.L'!) dans I'eau.

Le BAF est couramment employé par les instances régulatrices (i.e. Agence de protection de
I’environnement des Etats-Unis (US-EPA), Commission Européenne) puisqu’il traduit
I'accumulation totale des PCB dans I'organisme indépendamment des mécanismes impliqués
(i.e. bioconcentration et bioamplification) (Walker et Gobas 1999; US Environmental
Protection Agency 2000).

Il a été démontré a de nombreuses reprises que le niveau de contamination d’un organisme
est souvent supérieur a celui des proies ingérées (Borga, Gabrielsen, et Skaare 2001; Goerke
et al. 2004; Burreau et al. 2004; 2006; Sgrmo et al. 2006), ce qui d'un point de vue
thermodynamique ne devrait pas étre le cas. En effet, une concentration plus élevée chez le
prédateur ne peut pas étre due a la diffusion de PCB depuis une proie moins contaminée. Un
mécanisme particulier permet d’expliquer 'augmentation du degré de contamination en PCB
des organismes avec |'élévation de la position qu’ils occupent dans le réseau trophique.

3. La bioamplification
Le phénomeéne de bioamplification se traduit par une augmentation de la concentration de
xénobiotique dans I'organisme de la proie au prédateur. Le facteur de bioamplification (i.e.,
BioMagnification Factor = BMF) est calculé selon I'équation 5 (Arnot et Gobas 2006) :

BMF = & (5)
Cq

Avec C, la concentration en PCB dans I'organisme étudié (g.kg™!) et C4 la concentration en PCB
de ses proies (g.kg'). Le mécanisme de bioamplification contribue a 'augmentation de la
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contamination des organismes le long de nombreux réseaux trophiques (Rasmussen et al.
1990; Borga, Gabrielsen, et Skaare 2001; Goerke et al. 2004). Le mécanisme biologique
responsable de la bioamplification a longtemps été débattu (Kelly, Gobas, et McLachlan 2004).
Une concentration de xénobiotique plus élevée chez le prédateur que chez ses proies ne peut
pas étre expliquée par un gradient de concentration favorable a la diffusion des contaminants
depuis la proie vers le prédateur. Plusieurs études (Gobas, Zhang, et Wells 1993; Gobas et al.
1999; Kelly, Gobas, et MclLachlan 2004) ont montré I'absorption rapide dans le tractus
intestinal des lipides de la proie, auxquels sont associés les contaminants, et donc une
augmentation de la concentration de xénobiotiques dans l'organisme du prédateur. La
concentration des contaminants dans le tractus intestinal devient alors supérieure a la
concentration dans les cellules épithéliales et le sang du prédateur, favorisant ainsi
I'absorption des xénobiotiques par I'organisme. L'absorption s’effectuerait par diffusion des
contaminants du tractus intestinal aux tissus du prédateur en raison d'un gradient
thermodynamique favorable (Gobas, Zhang, et Wells 1993; Gobas et al. 1999). Le transport
actif des xénobiotiques du tractus intestinal vers les tissus facilité par les micelles gastro-
intestinales, a également été avancé (Kelly, Gobas, et McLachlan 2004).

Pour mettre en évidence la bioamplification au sein d’un réseau trophique, il est possible de
calculer 'augmentation de la concentration en PCB en fonction du niveau trophique des
organismes (Borga et al. 2012; Conder et al. 2012). La bioamplification se caractérise par un
facteur d’amplification trophique (i.e. « Trophic Magnification Factor » (TMF) en anglais),
calculé selon I'équation 6 :

log[PCB] = aTP + (6)

Le coefficient « a » représente le TMF, avec TP la position trophique des différents organismes
composant le réseau et [PCB] la concentration en xénobiotique dans I'organisme. Ainsi. Si le
TMF (o) > 1, le phénomene de bioamplification du xénobiotique le long du réseau trophique
est avéré (Borga et al. 2012).

II.  Les facteurs influencant la bioaccumulation des PCB par la faune piscicole

1. Les facteurs physiologiques

a) Les lipides
Du fait de I'affinité des PCB pour les lipides, de nombreux travaux ont établi une relation
positive entre la contamination en PCB des poissons et leur teneur en lipides par exemple pour
la truite lacustre dans le lac Ontario (Rasmussen et al. 1990) ou plusieurs especes de poissons,
dont des salmonidés, dans un lac arctique canadien (Kidd et al. 1998). Cette corrélation entre
lipides et PCB a conduit a la normalisation de la concentration en PCB au taux de lipides du
poisson dans de nombreuses études (Hebert et Keenleyside 1995). Cette normalisation
permet ainsi la comparaison de la contamination des poissons, indépendamment des
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fluctuations de leur taux de lipides. Toutefois, d’autres parameétres (i.e. position trophique,
régime alimentaire) sont susceptibles de perturber cette relation, particulierement lorsque
plusieurs espéces sont considérées. Stow (1995) a ainsi démontré I'absence de relation entre
la teneur en lipides et la concentration en PCB chez cing espéeces de poissons dans le lac
Michigan. La normalisation systématique a la teneur en lipides a ainsi été remise en cause car
elle peut selon les cas ne pas étre pertinente, notamment lorsque la relation est faible (Hebert
et Keenleyside 1995).

b) La taille

L’accumulation favorisée des PCB avec la taille des poissons a été observée par plusieurs
auteurs dans les Grands lacs américains (Johnston et al. 2002; Gewurtz, Bhavsar, et Fletcher
2011) ainsi que dans un écosysteme lotique (Lopes et al. 2011). Stow (1995) a montré que cet
effet peut varier en fonction des espéces étudiées a travers I'étude de cing espéces de
poissons dans le lac Michigan. La relation entre Ia taille des poissons et la contamination en
PCB peut s’expliquer par la position trophique plus élevée chez les individus adultes associée
a un potentiel de bioamplification plus élevé (chapitre 1, Il, 2). Une faible vitesse d’élimination
et une moindre dilution des PCB par la croissance pour des individus de taille adulte ont été
observés par Olsson, Valters, et Burreau (2000) pour les perches supérieures a 20 cm,
présentant une corrélation positive taille-taux de PCB, alors que la corrélation était inexistante
pour les perches de moins de 20 cm. Les auteurs suggerent une forte élimination des PCB via
les branchies et les feces chez ces perchettes, compensant les apports de PCB par la
nourriture.

c) L'age

La taille des individus et I'age peuvent étre des caractéristiques liées chez les poissons
(Kowalski et al. 2014). Cependant, la relation entre ces deux parameétres est rarement linéaire
étant donné que la croissance des individus peut ralentir au bout de quelques années (Olsson,
Valters, et Burreau 2000). Aussi, plusieurs travaux se sont basés sur I’age des poissons plutot
gue sur la taille comme facteur d’influence de la contamination aux PCB. L’age explique
partiellement I'augmentation de la contamination en PCB des salmonidés agés de 1 a 21 ans
dans plusieurs lacs d’altitudes européens (Vives et al. 2004) ainsi que pour une espece de
corégones du lac Maggiore (ltalie) 4gés 1 et 6 ans (Volta et al. 2009). L'incidence de |'age sur
la contamination des individus a conduit Pagano et al. (2017) a normaliser les concentrations
en PCB des poissons par leur age afin de caractériser la décroissance de la contamination de
la truite lacustre dans les grands lacs américains.

d) Lesexe
Une plus forte contamination chez les males que chez les femelles a été observée pour le
saumon argenté (Madenjian et al. 2010). Toutefois aucun des parametres étudiés par
Madenjian, Ebener, et Sepulveda (2015) n’a pu permettre d’expliquer la différence de
contamination observée entre les males et les femelles chez les corégones du lac Huron
(Canada). Les auteurs suggerent que les dépenses énergétiques liées a une plus forte activité
des males que des femelles entrainent une consommation accrue de proies contaminées et
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doncune plus forte accumulation de PCB. Madenjian (2011) a mis en évidence une importante
diminution de la contamination aux PCB des femelles (80 %) chez les brochets mais une
augmentation de la contamination chez les sandres ou les truites (5.4 % - 13.5 %,
respectivement) par ponte d’ceufs contaminés en période de frai. L'ingestion accrue de proies
contaminées afin de répondre aux besoins énergétiques plus importants est également un
élément apporté par I'auteur afin d’expliquer la plus forte contamination des males (12 — 45
%).

2. L’influence des paramétres trophiques

Plusieurs études ont pu mettre en évidence une augmentation de la contamination en PCB
chez la perche (Olsson, Valters, et Burreau 2000) ainsi que chez la truite lacustre (Rasmussen
et al. 1990; Vander Zanden et Rasmussen 1996) avec I'élévation du niveau trophique des
individus au sein méme de I'espece. Cette relation a été également observée a de nombreuses
reprises a I'échelle du réseau trophique révélant I'importance du phénoméne de
bioamplification dans de nombreux écosystemes lacustres tels que le lac Ontario (Kiriluk et al.
1995), le lac Peter (Canada) (Kidd et al. 1998) ou le lac Laberge (Canada) pour d’autres
organochlorés (DDT, HCH) (Kidd et al. 1995) mais aussi dans des écosystemes lotiques (Walters
et al. 2008) ou encore en milieu marin en Antarctique (Corsolini et Sara 2017).

L’étude du phénomeéne de bioaccumulation des PCB vis-a-vis de la position trophique est
rendue possible grace a l'utilisation des outils isotopiques. Les marqueurs isotopiques sont
des outils trés prisés en écologie trophique afin de retracer les comportements trophiques des
organismes et plus particulierement des poissons (Peterson et Fry 1987). En effet, les
fractionnements isotopiques de I'azote et du carbone peuvent décrire le comportement
trophique des organismes aquatiques, tant au niveau des types de ressources alimentaires
utilisés que de leur localisation dans I’écosystéme et leur niveau trophique.

L’élimination préférentielle de I'isotope 14 de I'azote (}*N) par rapport a 'isotope 15 (*°N),
appelé fractionnement isotopique, chez tous les organismes permet de donner une indication
concernant le niveau trophique des individus a partir de leur enrichissement en °N.
L’enrichissement du *N (§ >N en %o) chez un organisme est exprimé de la maniére suivante
(équation 7):

15 . 14 .
815N(%0) — [ Norgamsme/ Norgamsme] —1+1000 7)

1stl.‘andard/14’1\’5!.‘andard

Avec Noyganisme €t **Norganisme les masses respectives des isotopes 15 et 14 de I'azote
dans I'organisme étudié, >N anaara €t **Netandaara '€ masses respectives des isotopes 15 et
14 de I'azote dans le matériel de référence (Peterson et Fry 1987) (i.e., N2 de I'atmosphere
choisi pour I’homogénéité de sa composition isotopique (Mariotti 1983)).
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La comparaison des valeurs de §°N entre différents organismes composant un réseau
trophique ont permis de mettre en évidence I'augmentation du §'°N avec les niveaux
trophiques des organismes. L'augmentation du §'°N d’une proie a son prédateur a été
démontrée comme étant en moyenne de 3,4 %o (Post 2002) (Figure 8).
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Figure 8: Schéma représentant le fractionnement de I'azote (i.e. 3,4 %0 en moyenne avec la chaine trophique
aquatique (Oceanic fisheries Program)

Le §15N n’est pas utilisable de maniére optimale en tant que tel pour comparaison avec
d’autres organismes. En effet, au sein d’'un écosystéme ou entre plusieurs écosystémes, les
ressources utilisées par un prédateur peuvent varier tout comme leurs signatures isotopiques
(Post 2002). Ainsi, la détermination de la position trophique (TP) d’un prédateur en fonction
des signatures isotopiques de ses ressources utilisées et de la proportion de |'utilisation de ces
ressources est l'approche la plus rigoureuse (Post 2002). Cette approche permet la
comparaison des positions trophiques entre différents prédateurs dont les ressources
peuvent représenter plusieurs lignes de base isotopiques qui sont alors prises en compte
(Vander Zanden, Cabana, et Rasmussen 1997; Post 2002).

L’utilisation du fractionnement isotopique du carbone (!3C/*2C) est également un outil
permettant aux écologues de déterminer la contribution relative des différentes ressources
(i.e. plantes en C3, C4 ou matiere organique détritique) (Figure 9). La méthodologie de
détermination du §13C est similaire a celle du §1°N (Peterson et Fry 1987) (équation 8) :

13¢

13 0 _ orgunisme/lzcurganisme
6°C(%o0) = | Tac 1—1%1000 (8)

standard/ 12 Cstandard

Avec®Coy ganisme €t "*Corganisme €s masses respectives des isotopes 13 et 12 du carbone
dans 'organisme étudié 3Csranaara €t *Cstandara /€5 Masses respectives des isotopes 13 et
12 du carbone dans le matériel de référence (i.e. par convention : la Belemnite de Pee Dee
(Johnson et al. 1964)). Dans les lacs, I'isotope 13 du carbone a tendance a étre assimilé de
maniere plus efficace par les producteurs primaires benthiques que les producteurs primaires
pélagiques (France 1995b). Les producteurs primaires benthiques sont alors enrichis en 13C
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d’environ 7 %o comparé aux producteurs primaires pélagiques (France 1995a). Par
conséquent, le fractionnement §3C mesuré chez les organismes est un véritable traceur
permettant d’identifier les sources de carbone utilisées, les organismes pélagiques ayant un
§13C plus négatif que les organismes benthiques (France 1995b). Enfin, le 63C des
prédateurs donne une bonne indication de I'origine des proies dont il se nourrissent puisque
le §13C est conservé dans la chaine alimentaire car, a I'inverse de 'azote, il ne subit que trés
peu de fractionnement isotopique le long de la chaine alimentaire, (i.e. 0,8%o (Peterson et Fry
1987; Kiriluk et al. 1995)).

Carbon source: CO,
813C = 7%
Fractionation Fractionation
| ~18%o0 -6%o
Ti d s
r:h':urs "~ S osiabipe _Carbon source:
(C3) e grasses Dissolved inorganic C
. (C4) in surface ocean

(8‘3(: initially = 0 %o)
(Remaining inorganic C = +1%.)

Fractionation
-22%0

Dead organic C
«22%e

Figure 9 : Valeurs du fractionnement isotopiques du carbone dans les différents compartiments
environnementaux d’apres Singleton (2016)

L'impact du type de ressources alimentaires du poisson sur sa contamination en PCB a été
étudié par identification des contenus stomacaux et utilisation des isotopes du carbone. Dans
le Rhone, Lopes et al. (2011) ont mis en évidence une corrélation positive entre la
concentration en PCB et I'utilisation de carbone détritique pour plusieurs espéces de poissons.
Ils ont observé que [l'utilisation de carbone détritique est corrélée a une plus forte
contamination du poisson que lors de l"utilisation du carbone d’origine algale. Le méme type
d’étude a été mis en ceuvre pour la truite lacustre dans les lacs nord-américains (Guildford et
al. 2008). Les auteurs ont trouvé une relation négative entre le §3C et la concentration en
PCB des poissons (i.e. r* = 0.19, p = 0.003). Ceci montre que les poissons se nourrissant
exclusivement de zooplancton dans la zone pélagique sont plus contaminés que ceux se
nourrissant en zone littorale. Les auteurs supposent une bioamplification au niveau microbien
dans le compartiment pélagique avec pour conséguence, une augmentation de la
concentration en PCB dans le zooplancton puis chez le poisson.
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La plupart des travaux relatifs aux différents facteurs physiologiques ou trophiques influant la
contamination aux PCB des poissons ont été réalisés dans les grands lacs américains, parfois
dans les lacs scandinaves ou encore en riviere. Ills ont mis en évidence I'importance des
facteurs trophiques dans la bioaccumulation des PCB par la faune piscicole. Quelques études
se sont intéressées aux lacs d’altitude, possédant des caractéristiques physico-chimiques et
biologiques bien particuliéres. Dans ces écosystemes, le phénomene de bioamplification a été
nuancé (Catalan et al. 2004) voir écarté pour expliquer la contamination en PCB des espéces
étudiées au profit du phénomene de bioconcentration (Perga et al. 2017). Ainsi, les
caractéristiques de I’écosystéme lacustre semblent avoir un impact sur la contribution relative
des facteurs et des mécanismes responsables de la bioaccumulation des PCB par le poisson.

A I'exception de deux études dans le biote du lac Majeur et du lac Lugano (ltalie) (Volta et al.
2009; Guzzella et al. 2018), la bioaccumulation des PCB par les espéces piscicoles des grands
lacs périalpins n’a pas été étudiée, alors que nombre de lacs périalpins (Lac de Come, Lac
Maggiore, Lac Léman, Lac du Bourget) sont encore contaminés par ces molécules, impactant
notamment 'activité de péche.

Ce constat a conduit a réaliser ce travail doctoral dans le but d’identifier et de caractériser les
facteurs environnementaux, trophiques et physiologiques responsables de Ia
contamination aux PCB de la faune piscicole d’un grand lac périalpin. Il est consacré a I'étude
du lac du Bourget et a deux espéces piscicoles emblématiques de cet écosysteme (le corégone
et 'omble chevalier).

D. Le lac du Bourget

Le lac du Bourget est un lac périalpin monomictique d’une longueur de 18 km et d’une largeur
maximale de 3,4 km. Avec une surface de 44,5 km? et une profondeur moyenne de 80 m
(profondeur maximale : 140 m), il représente la plus grande réserve d’eau douce de France
avec un volume de 3,6 milliards de m? d’eau. Le temps moyen de résidence des eaux calculé
sur la période 2006-2016 est d’environ 9 a 11 ans. Son bassin versant de 560 km? peuplé par
plus de 200000 habitants est fortement urbanisé et industrialisé (Jacquet et al. 2018). Les trois
principaux affluents du lac (i.e. La Leysse, Le Sierroz et Le Tillet) traversent des zones
fortement anthropisées. Ils composent, avec leurs ramifications, le bassin versant (Figure 10)
et sont donc des vecteurs de nutriments et potentiellement de xénobiotiques au lac.
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Figure 10 : Carte de localisation du lac du Bourget et zoom sur les caractéristiques de son bassin versant.

En réponse a I'’eutrophisation du lac dans les années 1970, plusieurs mesures ont été mise en
place afin de réduire les apports au lac avec l'installation de nouvelles stations d’épuration,
I'amélioration des stations déja existantes ainsi que la déviation des eaux issues des stations
de traitement du Bourget du Lac, d’Aix les Bains et de Chambéry directement vers

pgP L [BOURGET - POINT B - SUNVI HIVERNAL (JFM) PHOSPHATE ]
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Figure 11: Evolution de la concentration en phosphate (ug.L?) dans le lac du Bourget (1981 — 2016) d’aprés
(Jacquet et al.2018)

le Rhéne (Jacquet et al. 2018). Ces mesures ont permis de drastiquement diminuer les apports
en phosphore et en azote au lac permettant une amélioration considérable de la qualité des
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eaux. Le lac du Bourget est aujourd’hui sur la voie de la ré-oligotrophisation comme le laisse
paraitre la plupart des indicateurs de I"état écologique du lac qui font I'objet d’un suivi annuel
(Figure 12). Ainsi, le lac présente aujourd’hui un bon état écologique lui permettant d'étre

IBL

caractérisé de lac méso-oligotrophique (Jacquet et al. 2018).

Oxy Ptot Apport Chla Phyto Pico Transp

- -;E=

Objectif
2020
>10 mg/L <10pg/L  <30TdeP <25 pg/L <1000 pg/L >20% >&m >12 kg/ha >18/20
hivernales annuelles
Moyennes

Figure 12 : Etat et tendance des principaux indicateurs de I’état écologique du lac du Bourget d’apreés (Jacquet
et al. 2018) Oxy : concentration en oxygéne dissous au fond du lac, Ptot : concentration en phosphate total,
Chla: Concentration en chlorophylle a, phyto: abondance du phytoplancton, pico: pourcentage de
picoplancton dans la biomasse planctonique totale, transp : transparence moyenne annuelle, Cor : abondance
de la population de corégones, IBL : Indice Biologique Lacustre.

Malgré un état écologique s’améliorant, le lac fait I'objet depuis plusieurs décennies d’une
forte pollution chimique. En effet, dés les années 1930 l'industrie « Savoisienne de
Constructions Electriques » produisant des transformateurs électriques au Pyralene™ a été
responsable de la contamination du site industriel (Naffrechoux et al. 2017). Des rejets de PCB
dans la riviere du Tillet ainsi que dans les sols aux environs de I'industrie ont eu lieu durant
plusieurs années. L’érosion des sols contaminés puis le drainage des PCB par la riviere du Tillet
ont mené a la pollution globale du lac du Bourget (Figure 13).
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Lac du Bourget |

I

Figure 13 : Carte de la localisation de 'ancienne industrie « Savoisienne de Constructions Electriques » ainsi
que le tracé emprunté par la riviere du Tillet drainant les PCB jusqu’au lac du Bourget

La contamination par cette industrie a perduré jusqu’a la fin des années 1980 avant
I'interdiction totale de I'utilisation des PCB en France. Des mesures de dépollution ont par la
suite été réalisées avec notamment I'excavation des sols et sédiments pollués de la zone aval
du Tillet dans le parc de la Bognette en 2012 et 2013. De plus, la création d’une zone a faible
courant au niveau de I'embouchure du Tillet a permis la sédimentation des matieres en
suspension et a ainsi contribué a réduire I'entrée de PCB sous forme particulaire dans le lac
(Naffrechoux et al. 2017). Malgré cette amélioration, la contamination du lac reste importante
avec de fortes concentrations en PCB dans le biote et les différents compartiments abiotiques
(i.e. sédiment, eau, air) qui composent |’écosystéme (Lécrivain et al. 2018). Cette pollution a
des répercussions sur I’économie locale puisque la péche en vue de la commercialisation de
cing especes de poissons (i.e. Tanche, Breme, Gardon, Anguille et Omble Chevalier) est
interdite par arrété préfectoral depuis 2008 (Agence de I'eau RMC 2008) en raison de taux de
contamination aux PCB dépassant le seuil réglementaire de 125 ngPCB-DL.gpoids Frais - fixé par
la réglementation européenne (« Official journal of the European Union No 1881/2006 »
2006).

Comme récemment réaffirmé par Salmaso et al. (2018), au regard des nombreux services
rendus par les lacs périalpins, il est indispensable d’approfondir les connaissances vis-a-vis des
pollutions aux POP et notamment aux PCB de ces écosystemes particuliers. Le lac du Bourget
fait partie des grands lacs périalpins pour lesquels les dynamiques biotiques et abiotiques des
contaminants sont mal connues et nécessitent des études intensives (Salmaso et al. 2018).
Afin de répondre aux objectifs annoncés dans ce premier chapitre, la forte contamination en
PCB du lac du Bourget fait de cet écosysteme un cas d’étude privilégié afin de mener a bien
ce travail de thése. La situation du lac du Bourget est similaire a de nombreux autres lacs
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(notamment européens) de par sa situation géographique (i.e. altitude, type de bassin
versant), ses caractéristiques physiques (i.e. taille, profondeur, volume), ses caractéristiques
biologiques (i.e. concentration en chlorophylle a, carbone organique, diversité planctonique,
méso-oligotrophie) ainsi que par ses rivages fortement urbanisés. Les apports de PCB au lac
du Bourget sont supposés étre limités depuis I'interdiction de la production et la limitation de
I'usage de produits en contenant, et surtout, depuis la dépollution des points chauds
responsables de la contamination du lac. La contamination du lac du Bourget reste toutefois
plus élevée que dans d’autres lacs périalpins francais (lac Léman, lac d’Annecy) et permet la
mesure des faibles niveaux de concentrations (quelques centaines de pg.L!) avec moins
d’incertitudes. Enfin, sa taille moyenne (44 km?) facilite les expérimentations sur le terrain.
Ainsi, le site d’étude du lac du Bourget se révele étre le candidat idéal pour étudier les
principales dynamiques biotiques et abiotiques des PCB en milieu lacustre périalpin.
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PCB mass budget in a perialpine lake undergoing natural
decontamination in a context of global change -

Thibault Masset *, Nathalie Cottin, Christine Piot, Phillippe Fanget, Emmanuel Naffrechoux

U, Savvole Mone-Blone, [CME 72000 Chamivéng, Fraonee

A. Introduction

Le lac du Bourget a subi une contamination importante et durable en PCB, des années 1930 a
la fin des années 1980, en raison de I'utilisation de Pyralene™ par I'industrie « Savoisienne de
Constructions Electriques » située en bordure de la riviere Tillet, affluent du lac. Cette
pollution organique est négligée durant plusieurs décennies par les autorités et les
gestionnaires, probablement en raison de I'eutrophisation marquée du lac du Bourget, qui a
accaparé leur attention et sur laquelle se sont concentrés tous les efforts pour diminuer les
apports de nutriments et rétablir un niveau méso-oligotrophe, atteint depuis seulement
guelgues années. Ainsi, la pollution aux PCB du lac du Bourget n’a pas fait I'objet d’études
visant a identifier les sources de PCB et a caractériser le degré de contamination du lac avant
les années 2000.

Jung et al. (2008) ont effectué en octobre 2006 les premiers carottages de sédiments en huit
points du lac pour identifier la variabilité de contamination du lac du Bourget. L’apparition des
PCB dans le lac du Bourget a été estimée aux début des années 1940, avec une concentration
maximale de 2 mg >7PCBi.kg*OC atteinte dans les années 1970, suivie d’'une décroissance
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jusgu’a aujourd’hui. Ces résultats ont été confirmé par un nouveau carottage de 80cm au
point le plus profond du lac effectué en février 2009 (Naffrechoux et al. 2015) (Figure 14).

2, LAKE BOURGET
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Figure 14: Historique de la contamination au PCB des sédiments du lac du Bourget et profils des congénéres
de PCB observés pour la période 1870 - 2010. D’apreés Naffrechoux et al. (2015).

Le profil de PCB observé dans les sédiments dés 1946 était caractéristique des mélanges
entrants dans la composition du Pyraléne utilisé par I'industrie Aixoise de fabrication des
transformateurs électriques. La présence d’une source locale de contamination a alors été
évoqué. L'usine de la « Savoisienne de Constructions Electriques » située en bordure de
I'affluent Tillet, a été fortement soupgonnée d’étre responsable de la contamination. Les
prélevements de sédiments sur plusieurs zones littorales du lac (n = 10) réalisés plus
récemment par Lécrivain et al. (2018) ont confirmé ces résultats en mettant en évidence
I'hétérogénéité de la contamination des sédiments superficiels du lac, avec des fortes
concentrations mesurées proches de I'embouchure de I'affluent Tillet (i.e. concentration de
la $7PCBi = 58,0 ng.g poids sec) €t de plus faibles concentrations au nord du lac, atteignant 7,5

ng-g-lpoids sec.

Les valeurs élevées de concentration en PCB dans le sédiment de surface du lac et les
problématiques associées a cette contamination ont amené la communauté d'agglomération
d'Aix-les-Bains a dépolluer I'affluent Tillet en 2012-2013. En paralléle, les services de I'Etat ont
mis en demeure l'usine Alstom (propriétaire du site de la « Savoisienne de Constructions
Electriques ») a curer les réseaux d’eaux usées et a dépolluer les sols industriels contaminés.
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L’excavation des sédiments du Tillet, la réalisation de portions d’un nouveau lit pour cet
affluent dans des terres non polluées, la réalisation d’une zone de décantation des matiéres
en suspension transportées par le cours d’eau en période de crue avant 'embouchure au lac
(zone du petit port d’Aix les Bains) ont permis de réduire considérablement les apports de PCB
au lac (Naffrechoux et al. 2017).

De nombreux prélevements (i.e. sédiments, eau, poissons) réalisés dans le cadre du
programme RESTOLAC (Naffrechoux et al. 2017) entre 2014 et 2016 ont permis de dresser un
premier état des lieux des effets de la restauration du Tillet sur la contamination aux PCB des
compartiments biotiques et abiotiques du cours d’eau et du lac. Malgré une diminution
importante des apports de PCB par la riviere du Tillet, la persistance des PCB dans
I’écosystéme se traduirait vraisemblablement par une contamination durable de I’écosysteme
du lac du Bourget. Ce constat, mis en regard de nombreux cas similaires reportés pour d’autres
lacs périalpins (Binelli, Ricciardi, et Provini 2004; Bettinetti et al. 2016; Guzzella et al. 2018),
ont motivé le choix de ce site pour la réalisation d’un bilan de masse des PCB. Effectué sur la
période 2014 -2017, le bilan permet de dresser un état des lieux précis de la contamination
aux PCB et d’identifier les flux des contaminants au sein des compartiments abiotiques de
I’écosystéeme.

B. Stratégie d’étude

I.  Approche générale

L'approche utilisée pour la réalisation du bilan de masse des PCB du lac du Bourget est basée
sur une stratégie d’échantillonnage de terrain menée a travers plusieurs campagnes de
mesures ponctuelles entre 2013 et 2017. Les concentrations en 7 PCB indicateurs (i.e. PCB;)
dans les différents compartiments lacustres (i.e. sédiment, eau de surface, air, poissons) du
lac du Bourget ainsi que dans I'eau de plusieurs affluents ont été mesurées. Les flux de PCB
entrants et sortants de la colonne d’eau du lac ont été calculés en utilisant des modeles
physiques pour I'estimation des flux aux interfaces (i.e. air/eau et eau/sédiment) issus de la
littérature, en estimant les incertitudes associées.

Les informations relatives aux matériels et méthodes employés dans le cadre de cette étude
(i.e. protocoles d’échantillonnages et d’analyses des PCB, calculs de flux, ...) sont présentées
dans la publication « PCB mass budget in a perialpine lake undergoing natural
decontamination in a context of global change» (Annexe 1). Certains aspects importants de la
démarche d’échantillonnage, d’analyses et de traitement des données, peu détaillés dans la
publication, sont décrits dans les paragraphes suivants.
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Il.  Stratégie d’échantillonnage

1. Evaluation des concentrations des affluents du lac du Bourget

Trois affluents du lac du Bourget ont été pris en compte dans cette étude (Figure 15). La riviere
Leysse est le plus gros affluent du lac avec un débit moyen annuel de 6,5 m3-s! (Données
Agence de I'eau RMC, station de suivi en continu de La Motte Servolex) et constitue une source
potentielle de PCB puisqu’elle traverse l'agglomération de Chambéry, zone fortement
urbanisée et industrialisée. La riviere collecte des eaux de ruissellement des sols
imperméabilisés de zones d’activité industrielle et recoit les eaux de déversoirs d’orage,
potentiels vecteurs de PCB issus de lessivages de sols urbains pollués ou des PCB excrétés par
I'Homme. Le canal de Terre-nue drainant les eaux de la plaine de la Coua, site renaturé d’une
ancienne décharge a également été considérée comme une source potentielle de PCB au lac
malgré son faible débit moyen annuel de 0,15 m3:s"t (communication personnelle, S.Cachera).
Enfin, la riviere Tillet a fait 'objet d’un suivi régulier justifié par sa forte contamination
historique par le site industriel de la « Savoisienne de Constructions Electriques ».
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Figure 15: Principaux affluents, villes et espaces urbanisés composant le bassin versant du lac du Bourget (cf
annexe 2, figure S1).

Les concentrations de PCB dans I'eau de la riviere Leysse ainsi que celles du canal de Terre-
Nue ont été mesurées pour les années 2014 (Leysse, n = 3) et 2014 - 2015 (Terre-Nue n = 7))
par 'Agence de I'Eau Rhone Méditerranée Corse (RMC) qui réalise un suivi régulier des

contaminations sur ces deux cours d’eau.

Afin d’évaluer de maniére précise les apports de la riviere du Tillet, un préleveur automatique
(ISCO 3700, ljinus®) a été installé en aval du cours d’eau du 21 mars au 4 avril 2014 et du 14
octobre au 13 novembre 2014 permettant la collecte de deux et cing échantillons composites
hebdomadaires, respectivement. Durant les campagnes d’échantillonnages, le débit de la
riviere a été estimé a partir de la variation de la hauteur d’eau mesurée a l'aide d’un
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limnimeétre et variait de 0.096 m3.s! en période séche a 0.550 m3.s! en période pluvieuse.
Cela a permis de réaliser un préléevement intégré des matiéres en suspension (MES) sur ces
deux périodes et la détermination de leurs concentrations dans I'eau en période « seéche » (n
= 3) et « pluvieuse » (n = 4). La faible quantité de MES récoltée pour ces deux périodes
d’échantillonnage ne permettant pas la détermination des concentrations en PCB dans ces
échantillons, une trappe a sédiment a été mise en place parallélement et sur le méme site que
le préleveur automatique pour recueillir des quantités plus importantes de particules
sédimentées et effectuer les mesures de concentrations en PCB. Afin d’établir une évaluation
exhaustive des apports de PCB au lac par la riviere du Tillet, trois échantillons de 60 L d’eau
ont été collectés en avril et mai 2017 pour la détermination de la concentration en PCB dissous
dans 'eau.

2. Echantillonnage de I'eau du lac du Bourget et mesure des concentrations en

PCB
L'eau du lac du Bourget a été prélevée ponctuellement a cing reprises au printemps et en
automne entre mai 2013 et mars 2016 a une profondeur d’environ 5 métres au point situé a
la profondeur maximale du lac (Point B, figure S3 annexe 2). Pour chaque campagne, 30L ont
été pompés et directement transférés dans des bidons en acier inoxydable préalablement
nettoyés. Les bidons ont ensuite été stockés a température ambiante 2 heures au maximum
pour permettre le transport jusqu’au laboratoire ou ils ont été immédiatement filtrés. Une
premiére filtration sur filtres en fibres de verre (porosité = 0,7um, Whatmann®) a été réalisée
pour collecter les MES puis une deuxieme filtration sur filtres de silice greffés par des fonctions
de type C18 (Empore®) a permis de déterminer les concentrations de PCB en phase dissoute.

3. Echantillonnage des dépdts atmosphériques

Les dépoOts atmosphériques ont été collectés a 100 m de la rive du lac du Bourget a Aix les
Bains (coordonnées GPS: 45°69’30"'N, 5°89°00"’E), sur un site exposé aux vents dominants du
lac (i.e. vents du nord). L’échantillonnage a été réalisé a 'aide d’un dispositif de type jauge
Owen en acier inoxydable (surface de collecte = 0,5 m?) concue au laboratoire (Photo 1a).
L'extrémité de la jauge était équipée d’une mousse en polyuréthane (PUF) (diametre =20 mm,
L =100 mm, Ecomesure®). Les composés d’intérét ayant une forte affinité pour la PUF, ils sont
fortement retenus sur ce matériau et les dépo6ts atmosphériques secs et humides en PCB sont
collectés sur un méme échantillon. De juin 2013 a avril 2016, seize échantillons ont été
collectés et analysés pour la détermination de la masse de PCB. Par conséquent, le flux de
dépot atmosphérique total (i.e. sec + humide) des PCB a la surface du lac du Bourget a pu étre
calculé.

4. Détermination de la concentration de PCB dans I'air
Les PCB gazeux dans I'air ont été échantillonné a I'aide d’un capteur passif (i.e. « Passive Air
Sampler » ou PAS) classiquement utilisé pour déterminer les concentrations de POP sous
forme gazeuse dans I'atmospheére (Pozo et al. 2004; Harner et al. 2004; Herkert et al. 2018;
Melymuk et al. 2014; Chaemfa et al. 2008). Le systeme est constitué d’un disque de mousse
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en polyuréthane (diametre = 140 mm, épaisseur = 13 mm, Ecomesure®) disposé entre 2
coupoles en acier inoxydable permettant la circulation de I'air (Photo 1b). Le dispositif a été
placé sur le méme site que la jauge Owen permettant la collecte des dépo6ts atmosphériques.
Au total, neuf échantillons de la fraction gazeuse ont pu étre analysés entre mars 2014 et
juillet 2016.

b)

" ,j( A'Q...A-_ ,rl:‘ft.h At O N =~ . - 2 v = "
Photo 1: Dispositifs de prélevements atmosphériques (a) jauge Owen collectant les dépots (sec et humide)
atmosphériques et (b) PAS — PUF permettant la mesure des PCB gazeux.

L'exposition a I'air atmosphérique de l'adsorbant en mousse de polyurethane (PUF =
PolyUrethane Foam) permet dans un premier temps une accumulation linéaire des composés
sur le support suivie d’'une phase de transition lors de laquelle le taux d’accumulation des
composés diminue, aboutissant a un équilibre thermodynamique des fugacités entre le
support et le milieu (i.e. phase stationnaire ou d’équilibre) (Figure 16).
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Figure 16: Cinétique générale d’adsorption de composés sur I’échantillonneur passif (PUF) dans I’air. D’apreés
Shoeib et Harner (2002).
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La durée d’exposition nécessaire avant d’atteindre la phase stationnaire dépend de
I'adsorbant utilisé ainsi que des composés étudiés. Du fait de sa forte affinité pour les
composés apolaires, la PUF est couramment utilisée pour I'adsorption de composés tels que
les PCB dans I'atmosphere (Pozo et al. 2004; Harner et al. 2004; Chaemfa et al. 2008; Melymuk
et al. 2014; Herkert et al. 2018). La durée d’exposition a I'air du disque PUF utilisé nécessaire
pour atteindre la phase stationnaire est d’environ 140 jours pour le PCB 18 et atteint 12800
jours pour le PCB 156 d’apres Shoeib et Harner (2002). Plusieurs approches peuvent étre
utilisées afin d’estimer les concentrations dans I’air des composés étudiés a partir de la masse
de ces composés adsorbés sur la PUF. Une premiére approche a été utilisé pour cette étude
tandis qu’une seconde approche sera détaillée dans le chapitre suivant (chapitre 3, I.3).

L’échantillonnage a été réalisé en phase linéaire d’adsorption des PUF puisque les campagnes
de mesures n’ont pas excédé 60 jours. Le calcul des concentrations dans I'air s’effectue grace
a I'équation 9 (Shoeib et Harner 2002):

mg
a= Rt

C

(9)

Avec C, la concentration dans I'air du PCB (pg.m3), m, la masse de PCB mesurée dans la PUF
(pg), R, le taux d’échantillonnage du PCB (m3.j!) et t le temps d’exposition du support pour
I’échantillonnage (j).

Le taux d’échantillonnage (Ry) supposé constant dépend notamment de I'affinité du composé
pour le support adsorbant (i.e. son coefficient de partition entre le support et le milieu), la
température (Shoeib et Harner 2002) ou de la vitesse du vent (Tuduri, Harner, et Hung 2006).
Shoeib et Harner (2002) et Chaemfa et al. (2008) ont évalué des R, moyen pour le type de
dispositif utilisé ici (PAS —PUF), lorsque celui-ci est exposé en milieu extérieur et donc exposé
a des variations de températures et de vitesse de vent. Les R, calculés pour chacun des 7 PCB;
par Chaemfa et al. (2008) ont été utilisé pour le calcul des concentrations en PCB; dans I'air
(Tableau 1).

PCB Rs (m3.j)
PCB 28 3,2
PCB 52 3,2
PCB 101 5,2
PCB118 6,3
PCB 138 5,0
PCB 153 5,9
PCB 180 7,2

Tableau 1 : Taux d’échantillonnage moyens déterminés pour les PAS-PUF par Chaemfa et al. (2008)
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5. Echantillonnage des MES sédimentant dans le lac du Bourget

Afin de déterminer le flux de sédimentation des PCB dans la colonne d’eau, une trappe
séquentielle (TECHNICAP® PPS6, Photo 2) a été déployée dans le lac de juillet 2016 a juillet
2017 a une profondeur de 40 métres et a environ 200 metres de la berge (coordonnées GPS :
45°41'31"N - 5°53'09"E, Figure 17) sur le site A. Parallelement, deux tubes PVC (diameétre = 15
cm, L = 80cm) permettant la collecte des MES sédimentant ont été installées dans le lac
pendant un mois a deux périodes : en juillet 2016 et octobre 2016. Un a été placé sur le méme
site que la trappe séquentielle (site A) a une profondeur de 20 metres et 'autre a également
été disposée a une profondeur de 20 meétres mais au sud du lac (coordonnées GPS:
45°39’53"”N - 5°53’12"°E) sur le site B. Au total, 5 échantillons ont été obtenus pour la
détermination de la concentration en PCB dans la fraction particulaire sédimentant. Apres
collecte, les échantillons ont été conservés au congélateur a -16°C jusqu’a analyse.

Photo 2: Trappe a sédiment TECHNICAP® PPS6 permettant I’échantillonnage des MES sédimentant dans le lac.
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Figure 17 : Localisation des deux sites de prélevements des trappes a sédiments.

6. Echantillonnage du sédiment du lac du Bourget
Neuf carottages (n = 4 en mai 2013 et n = 5 en mai 2015) ont été effectués a I'aide d’un
carottier gravitaire (UWITEC®) sur cinq sites le long d’un transect Nord — Sud (Figure S3 Annexe
2). Le premier centimétre de chaque carotte a été extrait puis analysé et représente la matiére
sédimentée durant les 2,5 derniéres années étant donné que le taux d’accumulation pour le
lac du Bourget, supposé constant pour ces derniéres décennies, a été estimé a 0,37 cm.an™
(Jenny 2013).

Ill.  Analyses PCB par GC - PDID

Tous les échantillons ont été analysés par chromatographie gazeuse (GC Clarus 580, Perkin
Elmer équipée d’une colonne capillaire non-polaire Optima® HS-5-MS (30m x 0.25mm) de
Macherey-Nagel® couplée a un détecteur d’ionisation a décharge pulsée (PDID). Le gaz dopant
utilisé dans le détecteur pour permettre une bonne détection des molécules chlorées tels que
les PCB est un mélange labile Hélium-3% de Xénon. Ce type de détecteur fourni des résultats
similaires en terme de sensibilité que les détecteurs utilisant le radionucléide ®3Ni comme
source d’électron (Vici® Valco). Ce détecteur a été mis en service au laboratoire en 2014 en
remplacement de [l'utilisation de la spectrométrie de masse utilisée jusqu’alors afin
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d’augmenter le niveau de sensibilité et d’étudier les PCB dans des matrices aqueuses ou
atmosphérigues notamment.

Le principe de fonctionnement de ce détecteur repose sur I'excitation d’un gaz (Hélium) par
une électrode de masse produisant un flux de photon dans la zone de décharge. Les photons
vont alors ioniser le gaz dopant (produisant ainsi un fond continu d’électrons. Les composés
halogénés introduits dans le détecteur en sortie de colonne capillaire vont étre également
ionisés par le flux de photons et capturer les électrons libres faisant ainsi diminuer le signal du
détecteur. Cette diminution de signal est alors associée a la détection du composé (Vici®
Valco) (Figure 18).
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Figure 18: Schéma du fonctionnement général du détecteur d’ionisation a décharge pulsée. Adapté de (Vici
Valco)

Ce type de détecteur ne permettant pas d’éviter le phénomeéne de co-élution puisque
I'identification se fait a l'aide des temps de rétention des pics observés, une étude
comparative pour I'analyse d’échantillons environnementaux a été réalisée au laboratoire
entre les deux techniques : GC —PDID et GC — MS en mode SIR (i.e. Single lon Recording) en
2014. Les concentrations obtenues pour les 7 PCB; par les deux techniques ne présentaient
pas de différences significatives. Ainsi, les risques de co-élution des 7 PCB; avec d’autres
composés dans les échantillons environnementaux analysés par GC-PDID a pu étre écartée et
cette technique d’analyse a été utilisée pour I'analyse des PCB dans tous les échantillons.

Les limites de détection (LD) du détecteur PDID correspondent a la valeur moyenne du bruit
de fond lors de l'injection de solvant (Heptane) (Tableau 2).
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PCB LD (ng.m"?)
PCB 28 0,06
PCB 52 0,19
PCB 101 0,01
PCB118 0,03
PCB 138 0,13
PCB 153 0,03
PCB 180 0,03
PCB 30 0,07
PCB 65 0,05
PCB 107 0,06
PCB 166 0,15

Tableau 2 : Limites de détection analytique des 7 PCB; et des 4 PRC (en italique) utilisés dans cette étude.

Les limites de quantifications déterminées a partir des blancs de terrain (moyenne + écart-
type) étaient tres variables, particulierement pour les PCB les plus volatils. Ainsi, un blanc de
terrain a été réalisé pour chaque échantillon. Un protocole de traitement (extraction,
purification) similaire a ensuite été appliqué. L'échantillon et le blanc de terrain ont été
analysés lors de la méme séquence. La masse de composés du blanc de terrain a ensuite été
soustraite a celles de I’échantillon.

IV.  Calcul des flux de PCB

Les flux de PCB (Figure 19) pris en compte ont pu étre calculés directement ou estimés par des
modéles de transferts aux interfaces. Les flux a I'interface air/eau ont été estimés a I'aide du
modeéle de Liss et Slater (1974) basé sur la théorie des deux films. Les flux a l'interface
eau/sédiment ont été estimés a l'aide d’'un modele de diffusion (Eek, Cornelissen, et
Breedveld 2010; Fernandez et al. 2014). Les calculs détaillés sont présentés dans la partie
matériel et méthodes de la publication «PCB mass budget in a perialpine lake undergoing
natural decontamination in a context of global change » (Annexe 1).
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Figure 19 : Schéma représentatif des différents flux de PCB estimés pour établir le bilan de masse de
I’écosystéme du lac du Bourget.

C. Résultats

. Les flux entrants

1. Par lariviére du Tillet

A partir des prélevements de la fraction particulaire dans I’'eau de la riviere Tillet effectués a
I'aide d’une trappe a sédiments le flux moyen des 7 PCB; (i.e. 27PCB;) particulaires entrant
dans le lac vaut 23,3 + 3,3 mg 27PCB;;j ! et 145,6 + 85,7 mg 27PCBy-j* pour les périodes séches
et pluvieuses, respectivement. Les mesures ponctuelles des PCB dissous dans I'eau et les
débits mesurés ont permis d’estimer un flux moyen de 14,7 + 1,9 mg 7PCBj1 et 61,4 + 8,1
mg 27PCBi-j! pour ces mémes périodes. Ces résultats suggérent une contribution importante
des PCB dissous dans l'eau (i.e. 64,4 % et 42,2 % en période seche et pluvieuse,
respectivement) a la quantité totale de PCB entrant dans le lac malgré la forte affinité des PCB
pour la matiére organique. De maniére générale, les flux plus importants mesurés en période
pluvieuse peuvent s’expliquer par (i) un débit plus important lié aux précipitations, (ii)
I’érosion prononcée des berges de la riviére, ou (iii) une remise en suspension importante des
sédiments contaminés dans le lit amont (non dépollué) de la riviére. Les flux entrants estimés
pour les deux régimes hydrauliques (i.e. 42 jours pluvieux et 243 jours sec) conduisent a
évaluer le flux annuel moyen total (i.e. dissous + particulaire) a 21 + 6 gZ7PCBi-antde la riviére
Tillet au lac du Bourget.
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2. Par le canal de Terre-Nue et la riviére de la Leysse :
Les concentrations des 7 PCB; dans I'eau du canal de Terre-Nue (fraction particulaire +
dissoute) mesurées par I’Agence de I'Eau RMC sont de 6,5 ngZ7PCB;-L! et 4,3 ngZ7PCB;-L ! en
2014 et 2015 respectivement. Avec un débit moyen de 0,15 m3.s?, le flux annuel moyen de
PCB du canal de Terre-Nue au lac atteint 24 + 5 g37PCB;-an™.

Le suivi des concentrations dans I’eau de la Leysse par I’Agence de I'Eau a été stoppé fin 2014.
La concentration dans I'eau pour la période 2015 — 2017 a donc été estimée par la moyenne
des concentrations sur la période 2011 - 2014. En effet, les concentrations sont stables sur
cette période et aucun événement majeur impactant la riviere n’a été relevé depuis 2014.
Pour les valeurs inférieures aux limites de détection du laboratoire d’analyse, la valeur LQ/2
(i.e. Limite de Quantification divisée par 2) a été attribuée selon les recommandations de I'US-
EPA (EPA, 2000). La concentration moyenne de la somme des 7PCB; (forme particulaire +
dissoute) pour la période 2015 -2017 est ainsi évaluée a 3,5 + 0,5 ngZ7PCB;-L%, avec un débit
moyen de la Leysse de 6,5 m3s™! (données CISALB). Ainsi, la forte concentration dans I'eau et
le débit important de la Leysse a permis d’estimer un flux annuel de PCB au lac par cet affluent
de 724 + 100 g37PCB;-an™.

La Leysse serait donc responsable de la majorité des apports au lac du Bourget. Toutefois, les
valeurs de concentrations en PCB dans la Leysse sont a interpréter avec précaution. En effet,
les limites de quantification fournies par I’Agence de I'Eau pour les PCB individuels sont
élevées (i.e. entre 0,3 et 1,2 ngPCB-L™). Ainsi, le nombre relativement important de valeurs en
deca de ces limites de quantification, remplacées par LQ/2 a pu mener a une surestimation de
la concentration en PCB et donc a une surestimation du flux. Cependant, les concentrations
en PCB mesurées annuellement par I’Agence de I'Eau dans les sédiments de la Leysse
atteignent 15,9 + 10,4 ng>7PCBi-gms ' en moyenne de 2013 4 2017 (n =5, LQ = 0,5 ng-gms pour
chacun des 7 PCB)). Jung et al. (2008) a mesuré une concentration de 79 ng-gms* pour la
somme de 14 PCB dans les sédiments superficiels du panache de la Leysse en 2006.
L’hypothése d’une contribution majeure de la Leysse aux apports en PCB au lac du Bourget
est donc renforcée.

Au total, les apports annuels de PCB au lac par ces trois affluents valent 769 + 100 g27PCB;-an”
!, Les concentrations relevées dans les trois affluents (Tableau 3) sont supérieures a celles
mesurées dans le fleuve saint Laurent (213PCB = 1,33 ng.L'!) (Quémerais, Lemieux, et Lum
1994), mais du méme ordre de grandeur que celles des cing affluents du lac Michigan (285PCB
=1,52-22,4ng.L'!) (Guo et al. 2017).
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5 Période de ;
Compartiment n Moyenne * écart-type
mesure
Eau, affluent (ng.L?)
Canal de Terre-Nue 2 2014-2015 53%1.0
Riviére de la Leysse 4 2010-2014 3.5+0.5
Riviere du Tillet (fraction dissoute) 3 2017 1.8+0.2
Eau, Lac (dissous) (pg.L?) 5 2015-2016 384 +170
Eau, Lac (total) (pg.L?) 3 2015-2016 518 + 96
Air, ph ( 3) 9 2014-2016 47118 (ét)
ir, phase gazeuse (pg.m- - )
P & Pg 106 % 70 (hiver)
Sédiment, Lac (0 — 1cm) (ng.8ms™)
Zone | 2 2013-2015 47 £43
Zonel ll 1 2015 52
Zone lll 2 2013-2015 59 + 64
Zone IV 3 2013-2016 121 +15
Zone V 3 2013-2016 61+82
3 X 258 + 90 (omble)
Chaire de poisson (ng.ger?) 248 2013-2017 )
47 + 26 (corégone)
; . 18 + 4 (été)
Température de I'eau (°C) 24 2015-2016 .
8.1+ 2.3 (hiver)
. 2.1+0.3 (été)
Vitesse du vent (m.s%) 24 2015-2016 )
2.4 £ 0.4 (hiver)

Tableau 3: Concentration des 7PCBi et principaux parametres météorologiques de I’écosystéme du lac du
Bourget utilisés dans les calculs de flux.

3. Par dépbts atmosphériques
L’échantillonnage par jauge Owen des dépo6ts atmosphériques totaux a permis de collecter

seize échantillons de juin 2013 a avril 2016. A partir des mesures en PCB dans ces dépots
atmosphériques totaux, un flux moyen de PCB sur la période d’échantillonnage de 1,4 £ 0,7
ng>7PCBi:m2-j! a été estimé. Aucune variabilité annuelle ou saisonniére n’a pu étre observée
malgré une forte variabilité du profil des congénéres (Figure 20). L'apport moyen annuel des
dépdts atmosphériques correspond a 23 + 12 g57PCBi-an’! pour la période 2013 — 2016.
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Figure 20 : Profil des 7PCBi dans les échantillonneurs de la jauge Owen (dépots atmosphériques) pour la
période juin 2013 — avril 2016. Les barres d’erreurs représentent I'écart-type (n = 16).

1. Les flux de PCB internes au lac

1. La sédimentation des PCB dans la colonne d’eau
Les flux de sédimentation en PCB dans I'’eau du lac ont été mesurés grace aux prélevements

par trappes a sédiment. Sur le premier site «A», deux échantillons d’un pas de temps mensuel
ont été réalisés en juillet et octobre 2016. Sur le second site «B», un échantillon annuel de
juillet 2016 a juillet 2017 et deux échantillons mensuels en juillet et octobre 2016 ont été
obtenus. Pour I'échantillon collecté annuellement sur le site A, la masse séche de sédiments
collectée était de 1400 grammes. La vitesse de dépdt en ce point (i.e. 0,14 g-cm2-an) a alors
pu étre déduite (la surface de collecte de la trappe était de 0,5 m?). La concentration moyenne
en PCB dans les MES sédimentées des cing échantillons est de 56 + 39 ngZ7PCBi-gms* (Tableau

4).

sit Juillet 2016 - Juillet Octobre
Juillet 2017 2017 2017
Concentration MES | A 74,3 139,0 70,9
(ngZ7PCBi*gms?) B n.d 23,1 11,3

Tableau 4 : Tableau récapitulatif des concentrations en 7 PCB; des MES prélevées sur deux sites du lac du

Bourget.
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Cette concentration a ensuite été considérée comme représentative de la concentration
moyenne des PCB dans les MES pour I'’ensemble du lac. Du fait de leur forte affinité pour la
matiere organique, les PCB a hauts poids moléculaires représentaient une grande majorité
des PCB totaux (i.e. PCB 153, 138, 180 > 70% X7PCB;) excepté pour le prélevement d’octobre
2017 pour le site B ou le PCB 28 représentait 45 % du profil (Figure 21). Pour I'ensemble du
lac, un flux annuel de PCB; par sédimentation a pu étre estimé a 1721 + 1214 g57PCB;-an™.

100
) .
80
— 70
g mPCB180
@ 60 PCB138
4
N 50 mPCB153
3 mPCB118
= 40
i PCB101
.
30 m PCB52
20 W PCB28
) . -
, B
Site A 07/17 Site B 07/17 site A 10/17 site B 10/17 site A 07/16 -
07/17

Figure 21 : Profil des 7PCBi dans les cing échantillons de MES sédimentés sur les sites A et B.

2. Resuspension des PCB depuis le sédiment superficiel :
Neuf carottes de sédiment ayant été réalisées en différents points du lac, le flux de
resuspension des PCB depuis le sédiment vers la colonne d’eau a pu étre estimé pour 5 zones
du lac (I = V) de méme superficie (i.e. 8,8.10° m?) couvrant la totalité (i.e. 4,4.10” m?) du lac
(Matériel et Méthodes, Annexe 1). Ce découpage a été réalisé pour prendre en compte la
variabilité de la concentration en PCB mesurée dans les neuf échantillons (Tableau 5).

Site de prélevement
1 2 3 4 5
Concentration 2013 17.3 n.d 14,0 1128 4,9
sédiment
(ngZ7PCBygm:?) 2015 78,4 52,1 104,7 112,7 1557

Tableau 5: Concentration de la somme des 7 PCBi du sédiment de surface (0 — 1 cm) mesuré en 2013 et 2015
sur les 5 sites représentant un transect nord - sud.
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Les congénéres contribuant majoritairement a la resuspension depuis le sédiment sont les
PCB a hauts poids moléculaires (i.e. PCB 153, 138, 180 > 75% des PCB totaux). Les flux de
resuspension déterminés pour chaque zone ont été additionnés. Le flux annuel moyen de
resuspension des PCB; depuis le sédiment superficiel pour I'ensemble du lac a pu étre estimé
a 793 -2426 g>7PCBi-an’! (Tableau 6).

Zone (8,8.10° m?)
| 1 1] \Y \'
Flux de resuspension 2013 83,3 n.d 67,4 543,5 23,6
(gZ7PCBi.an) 2015 | 377,7 251,0 504,4 5429 750,2

Tableau 6 : flux de resuspension depuis le sédiment de la somme des 7 PCB; calculé pour les cing zones du lac
pour les années 2013 et 2015.

3. Flux diffusif de PCB a l'interface eau/sédiment :
Le flux diffusif de PCB a I'interface eau/sédiment a été estimé a I’aide d’un modéle de diffusion
(Eek, Cornelissen, et Breedveld 2010; Fernandez et al. 2014) pour les zones | a V (Annexe 2).
Le gradient de concentration entre I’eau porale et '’eau était favorable a une adsorption des
composés dissous sur le sédiment pour tous les congénéres de PCB excepté pour le PCB 28
qui diffuse du sédiment a I'eau interstitielle dans les zones Il, IV and V (Figure 22).

o
o

o
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o
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I II W zone |l
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-1.2

PCB28 PCB52 PCB101 PCB118 PCB 153 PCB 138 PCB 180
Figure 22 : Flux des 7 PCB; a I'interface eau / sédiment estimé pour les zones | - V a I'aide d’'un modéle de
diffusion. Un flux négatif représente une adsorption des PCB depuis I’eau vers le sédiment.

flux (pg.m?an?)
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Les profils de PCB sont similaires pour les cing zones étudiées avec les PCB 101 et 138
majoritaires (i.e. 20 et 25% respectivement). Les flux annuels moyen de PCB; sont du méme
ordre de grandeur pour les zones |, Il, lll et V, avec des valeurs comprises entre 3,2 et 4
ngZ7PCBi:-m?-ant. Un flux plus faible (i.e. 1,7 pg>7PCBi:-m2-an’!) est obtenu pour la zone IV
puisque les concentrations élevées mesurées dans le sédiment de cette zone proche de
I’embouchure du Tillet ont limité I'adsorption des PCB sur le sédiment superficiel. En
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moyenne, le flux annuel de PCB; estimé a l'interface eau/sédiment était de -143 + 62
gr7PCBi-an’?.

L'incertitude des flux a I'interface eau/sédiment est estimée par une analyse de propagation
d’erreur avec le logiciel R a laide du package « propagate » (https://cran.r-
project.org/web/packages/propagate/propagate.pdf) . Celle-ci inclue les incertitudes respectives
des concentrations en PCB dans le sédiment et I'eau (Cs, Cw, respectivement), la fraction de
matiére organique du sédiment (fom), I'épaisseur du film a I'interface eau/sédiment (6bl) et
le coefficient de partition octanol-eau des PCB (Kow). Elle révele une incertitude totale de 76 a

100 % pour les flux estimés pour les différentes zones du lac, excepté pour la zone IV ou cette
incertitude s’éleve a 191 % (Tableau 7).

Zone | I 1l v Vv

Incertitude estimée par
75,6 83,9 86,2 191,1 100,0

propagation d’erreur

Tableau 7 : Incertitudes (%) du flux de la somme des 7PCB; a I'interface eau/sédiment pour les cing zones du
lac calculées par propagation d’erreur.

Afin d’identifier les parametres responsables de ces incertitudes élevées, les contributions
relatives des incertitudes de chaque parameétre ont été investiguées. Les résultats ont montré
que l'incertitude du flux est majoritairement liée a celle de Cw (45%) puis de 6bl (16%) et Kow
(14%) dans le cas d’une adsorption des PCB sur le sédiment. Dans le cas d’une diffusion des
PCB du sédiment vers I'eau, l'incertitude est alors liée a Cs (41%) puis en moindre mesure a
Kow (26%), Cw (15%) et &bl (14%). Il est donc crucial de mesurer avec précision les
concentrations dans les différents compartiment étudiés (i.e. eau et sédiments) et le choix des
constantes bl et Kow améliore significativement la précision du modele .

Les flux de sédimentation, de diffusion a l'interface eau/sédiment et le flux de resuspension
du sédiment ont été additionnés : un flux moyen d’échanges a l'interface eau/sédiment est
estimé égal a 70 + 1334 g>7PCB;-anL. Il est alors possible de considérer que les flux de PCB liés
aux processus internes du lac sont a I’équilibre (I'incertitude comprenant la valeur 0). Ces flux
internes ne sont donc pas pris en compte pour établir le bilan net de masse des PCB présenté
paragraphe IV.
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IIl.  Les flux sortants

1. Par volatilisation a l'interface air/eau
Un flux moyen de volatilisation égal a 53,6 ngZ7PCB;-m?-j* est obtenu par utilisation du modéle
des deux films (Liss et Slater 1974), avec une volatilisation plus élevée pour la période estivale
(Figure 23). Le profil des PCB volatilisés comporte majoritairement les PCB 28, 52 et 153
(Figure S5, Annexe 2).

Jan.Fev  Marfer Maiduin  Juidou  Sepct Nowiec

10
20
-30
bl

Bl

ElE

Flux de volatilisation {gZ7PCELmois')

Figure 23 : Variabilité saisonniére de la volatilisation a I’échelle du lac de la somme des 7PCBi; calculé
bimensuellement pour la période 2015 - 2016.

Cependant, I'étude des profils pour les différentes périodes n’a pas permis de mettre en
évidence de différence significative. Il est possible d’expliquer les flux plus importants en
période estivale principalement par une augmentation de la température de I'eau a cette
période (i.e. moyenne été = 18,0 °C et moyenne hiver = 8,1 °C, Tableau 3) et secondairement
par une concentration de PCB dans Iair plus faible (i.e. été = 35,0 pgZ7PCBi-m™ et hiver = 127,3
pg>7PCBi:-m=3). Pour la période 2015-2016, le flux de volatilisation annuel moyen équivaut a
861 + 473 gy7PCBi-an’™.

L'influence des différents parametres du modéle de Liss et Slater (1974) peut varier en
fonction du type de flux (i.e. absorption ou volatilisation comme récemment démontré dans
les travaux de Liu et al. (2016). Dans les récents travaux de Liu et al. (2016), il a été démontré
qgue dans le cas d’un flux de volatilisation de PCB, les parametres du modeéle ayant un impact
le plus important sur le flux estimé était la concentration dans I'eau (Cw) et le coefficient de
transfert de masse totale (Kol).

Afin d’identifier la contribution relative des différents parameétres du modéle ainsi que les
effets de leurs incertitudes sur le calcul du flux, une analyse de propagation d’erreur a été
réalisée. L'incertitude totale du flux de volatilisation a pu étre estimé a 55 %. Ce résultat est
similaire a celui calculé pour le flux de volatilisation des PCB dans les lacs Ontario et Erie par
Liu et al. (2016). Nos résultats corroborent ceux de Liu et al. (2016) puisque la contribution
relative des incertitudes de la concentration dans I'eau et du Ko étaient de 86 % et 13 %
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respectivement. Ce résultat peut s’expliquer par le fait que ces deux parametres sont
également ceux qui sont susceptibles de controler le flux de volatilisation.

Liu et al. (2016) ont montré que l'incertitude relative de la constante de Henry était plus
importante en cas d’absorption plutot que de volatilisation des PCB. Le flux calculé dans cette
étude étant favorable a une volatilisation des PCB, il était attendue que l'incertitude de la
constante de henry impacte faiblement le flux de volatilisation. Toutefois, une simulation du
flux de volatilisation avec tous les parameétres fixés en utilisant les valeurs minimales puis
maximales de constantes de Henry retenues (Tableau S3, Annexe 2) a été effectuée. Une
variabilité d’un facteur 2,1 (i.e. flux de volatilisation : - 465 et - 971 g2 7PCB;an™!) a été observée
entre les flux calculés avec ces deux valeurs de constantes de Henry et soulignent I'importance
du choix de la constante de Henry utilisée pour le calcul de flux.

2. Par enfouissement dans le sédiment profond
Le flux d’enfouissement des PCB dans le sédiment profond a été calculé pour la zone
d’accumulation du lac du Bourget estimée a 11 km? (Matériel et Méthodes, Annexe 1). Ce flux
a été obtenu a partir des concentrations moyennes dans le sédiment superficiel et du taux de
sédimentation estimé pour le point le plus profond du lac (Matériel et Méthodes, Annexe 1).
Ainsi, un flux moyen annuel de 3408 + 2404 g>7PCB;-an’! incorporant le sédiment profond a
été calculé. Ce flux élevé peut étre expliqué par un important taux de sédimentation (i.e. 0,37
cm.an (Jenny 2013)) dans le lac du Bourget résultant d’une forte déposition de matiére
particulaire associée a une remobilisation probablement conséquente des sédiments situés

hors zone d’accumulation.

3. Autres flux sortants
Pour I'exutoire du lac, le canal de Savieres, la concentration moyenne en PCB (dissous +
particulaire) de 518 + 96 pg27PCB;-L'! (Tableau 3) mesurée dans I'eau du lac et un débit de
13,4 m3-s? correspondent a un flux annuel au niveau de I'exutoire de 220 + 41 g37PCB;-an!
(Figure 24).

Avec une concentration moyenne de 258 + 90 ngZ7PCBi-gpoids frais - €t 47 + 26 ngZ7PCBi-gpoids
frais - pour les ombles chevaliers et les corégones respectivement, la quantité de PCB extraite
du lac par la péche amateur et professionnelle de ces deux espéces piscicoles (4 et 95 tonnes
d’individus par an respectivement (Cachera 2017)) correspond a 5 + 1 gZ7PCBi-an en
moyenne pour la période 2015-2016. Les autres especes de poissons (i.e. gardons, perches,
brochets, ...) représentent des tonnages plus faibles (i.e. perches = 3t, brochets = 1,6t, gardons
< 1t (Jacquet et al. 2018)) pour une imprégnation PCB comparable et donc un flux de PCB
associé négligeable.
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Figure 24: Bilan des masses des flux annuels de la somme des 7 PCB; pour le lac du Bourget (2013 — 2017). Les

zones bleues et vertes représentent I'eau et le sédiment, respectivement.

IV.  Flux net et stocks de PCB dans le lac du Bourget
Le flux net de PCB représente la différence entre les flux entrants et les flux sortants de la
colonne d’eau et du sédiment superficiel (0-4 cm). Avec une valeur de - 3701 + 2452
g¥7PCBi-ant en moyenne pour la période 2013-2017, I'enfouissement des PCB dans les
sédiments profonds et la volatilisation a la surface du lac contribuent majoritairement a la
diminution de la contamination de I’écosysteme lacustre.

La colonne d’eau et le sédiment superficiel du lac restent toutefois contaminés avec un stock
de 1865 * 353 gZ7PCB; (sous forme dissoute et particulaire) dans la colonne d’eau et 181 + 60
kg>7PCB; dans le sédiment superficiel. Cette quantité de PCB est en grande partie
biodisponible et potentiellement bioaccumulable par les organismes aquatiques. Les PCB
stockés dans le sédiment sont bioaccumulable par la faune benthique et peuvent étre
transférés au sein du réseau trophique du lac. Le temps de résidence des PCB dans I'eau du
lac a été estimé a 231 £ 72 jours. Ce temps de résidence est similaire a celui des PCB dans le
lac Michigan (Guo et al. 2017) pour lequel les flux majoritaires impliqués dans la dynamique
des PCB (i.e. enfouissement dans le sédiment et volatilisation) sont sensiblement les mémes
gue dans cette étude. Le temps de résidence moyen des PCB dans le sédiment superficiel est
de 36 + 20 ans. Une diminution de ce stock est attendue du fait de la déposition de matiere
sédimentaire de moins en moins contaminée sur la surface du sédiment (Naffrechoux et al.
2015).
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V. Les flux contrdlant la dynamique des PCB dans le lac du Bourget

1. Les affluents, sources majoritaires de PCB au lac du Bourget

Le bilan de masse des PCB réalisé pour le lac du Bourget (Figure 24) a permis de mettre en
évidence I'importance des apports via les affluents dans le processus de contamination du lac
du Bourget alors que les apports via la déposition atmosphérique se sont révélés étre bien
plus faibles. Ceci contraste avec les résultats obtenus dans les grands lacs américains,
notamment pour le lac Michigan et le lac Supérieur pour lesquels, les apports atmosphériques
étaient supérieurs aux apports par les affluents (Rossmann 2006; Jeremiason, Hornbuckle, et
Eisenreich 1994). Plusieurs possibilités peuvent étre évoquées afin d’expliquer ceci :

- Lasurface du bassin versant du lac du Bourget est importante par rapport a la surface
du lac avec un ratio surface du bassin versant/surface du lac de 13. A I'inverse, ce ratio
est beaucoup plus faible, de I'ordre de 0,6 a 1,5 pour les grands lacs américains
(Corcoran et al. 2018). Proportionnellement a la taille du lac, les apports par les
affluents (dont la concentration est proche des affluents des grands lacs (Guo et al.
2017)) sont donc plus importants pour le lac du Bourget. Les travaux de Gevao,
Hamilton-Taylor, et Jones (2000) réalisés pour le petit lac rural de Cumbria (Angleterre)
possédant un ratio de 17 ont également conclu a une forte contribution des apports
par les affluents comparés aux apports atmosphériques.

- Laconfiguration du lac du Bourget (i.e. ratio élevé de surface du bassin versant/surface
du lac) est favorable a une plus faible contribution des apports atmosphériques de PCB
par déposition d’autant plus que les concentrations dans I'air sont faibles a proximité
du lac du Bourget (i.e. 30 — 160 pgZ7PCBi.m?3) par rapport aux grands lacs (i.e. 145 -
2600 pgz7PCBi.m3) (Miller et al. 2001).

Cependant, les derniers travaux menés pour les grands lacs américains (Liu et al. 2016; Guo et
al. 2017) montrent une baisse des concentrations en PCB dans I’air menant a une baisse de la
contribution des apports de PCB atmosphériques qui semblent aujourd’hui approcher la
contribution des affluents.

La dépollution du Tillet, source historique de la contamination en PCB du lac du Bourget,
réalisée en 2012-2013 a drastiquement réduit les apports en PCB (de 1500 gZ7PCBj-an! avant
2012 (Naffrechoux et al. 2017) a 21 gZ7PCBi-an™! pour la période 2014 — 2017). Actuellement,
la Leysse est le plus gros contributeur de PCB au lac via les affluents.

2. L’enfouissement des PCB dans le sédiment profond et la volatilisation : les

mécanismes principaux de décontamination naturelle
L'enfouissement des PCB dans le sédiment représente la perte majoritaire en PCB de la
colonne d’eau (i.e. 76%). Cette valeur est supérieure a celle évaluée par (Guo et al. 2017) pour
le lac Michigan (i.e. 27%). Dans les deux lacs, les concentrations moyennes en PCB dans les
sédiments sont proches (i.e. 51,5 ngZ7PCBj-gms et 56,0 ngZ85PCB;-gms pour le lac Michigan et
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le lac du Bourget, respectivement) mais les taux de sédimentation different fortement entre
ces deux lac (0,070 pour le lac du Bourget et 0,034 g.cm2.an™! pour le lac Michigan). Le taux
de sédimentation élevé du lac du Bourget peut s’expliquer en partie par le fait que la
production primaire est encore importante, malgré une diminution constante du taux de
sédimentation depuis le pic d’eutrophisation du lac dans les années 1970 (Jacquet et al. 2018).
Les concentrations en Chlorophylle a et en phosphore total sont en moyenne de 3,3 mg-m-3
et de 9 pg-L dans le lac du Bourget (Jacquet et al. 2018) mais seulement de 0,75 mg-m3et 7
pg-Lt dans le lac Michigan (Pauer et al. 2011; Fahnenstiel et al. 2016). L’accumulation des PCB
dans la biomasse planctonique suivi de la sénescence puis décantation dans la colonne d’eau
est un processus avancé pour expliquer la diminution de la concentration en PCB dissous dans
I'eau en période de bloom planctonique (Nizzetto et al. 2012), communément dénommé
« pompe biologique ». Ce processus serait donc responsable des flux plus important de PCB
depuis la colonne d’eau vers le sédiment dans le lac du Bourget. A cela peut s’ajouter
I’adsorption des congénéres de PCB les plus hydrophobes (log Kom = 3.1 — 6.7) a la surface des
particules apportées a la colonne d’eau par les affluents (Chiou, Porter, et Schmedding 1983).

Ainsi, il est probable que l'effet de la pompe biologique couplée a la forte déposition
particulaire de la colonne d’eau vers le sédiment soit responsable de la forte quantité de PCB
sédimentée puis remobilisée vers le sédiment profond du lac du Bourget.

Si la réoligotrophisation du lac se poursuit, il est probable que la réduction de la production
primaire observée aujourd’hui (Jacquet et al. 2018) réduise le flux de PCB vers le sédiment.
Cependant, dans un contexte de changement climatique, il est plausible que I'augmentation
des températures moyennes de I'eau de surface du lac du Bourget (de 13°C en 1984 a 15,5°C
en 2017 (Jacquet et al. 2018)) se poursuive voire s’intensifie ce qui contribuerait
probablement a une meilleure production primaire du lac, comme observé dans des lacs nord-
américains (Park et al. 2004), et donc a une intensification (ou un maintien) de la « pompe
biologique a PCB ». Cet effet pourrait toutefois étre limité dans les lacs méso-oligotrophes
(Tadonléké 2010).

Le flux de volatilisation des PCB en surface du lac du Bourget vaut 53,6 + 30 ngZ7PCB;-m2:j?
pour la période 2015 -2016. Il est donc largement supérieur aux flux estimés pour les lacs
Ontario et Erie (2,9 et 9 ngZ29PCBi-m2j! respectivement (Liu et al. 2016)), proche du flux
récemment estimé pour le lac Michigan (52 + 22 ngZ85PCB-m%j?) (Guo et al. 2017) mais
inférieur a celui du lac Cumbria (192 ngZ24PCB-m%:j?) (Gevao, Hamilton-Taylor, et Jones
2000). La concentration des PCB dans I'eau peut influencer fortement ce mécanisme de
volatilisation (Chapitre 1). Les concentrations dans I’eau des lacs Ontario et Erie sont faibles
(33,9 and 29,1 pgZ29PCB-L!, respectivement) (Liu et al. 2016) comparées a celles du lac
Michigan (190-300 pg>85PCB-L!) (Guo et al. 2017), du lac du Bourget (384 + 170 pg>7PCB;-L°
1) et du lac Cumbria (2000 pg24PCB-L!) (Gevao, Hamilton-Taylor, et Jones 1998) et expliquent
donc les différences des flux de volatilisation. Les ratios surface/volume du lac du Michigan et
du lac Bourget sont similaires (i.e. 11,8 et 12,8, respectivement). Puisque les flux de
volatilisation sont également comparables, il est possible d’en déduire que les flux de
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volatilisation ont contribué de maniere équivalente a la décontamination naturelle de la
colonne d’eau dans les deux écosystemes.

La température de I'eau est un second facteur susceptible d’impacter le flux de volatilisation.
L'augmentation de température est thermodynamiquement favorable a une plus forte
volatilisation des PCB via une augmentation de la constante de Henry H des PCB (Hornbuckle
et al. 1995). Plusieurs études ont aussi relié I'intensité du phénomeéne de volatilisation aux
processus saisonniers dépendant de la température de I'eau, tels que la stratification
thermique (Jurado et al. 2007; Dueri, Castro-Jiménez, et Zaldivar 2009) et I'abondance
planctonique (Dachs et al. 1999; Jeremiason et al. 1999). Meijer et al. (2009) ont pu montrer
gu’une augmentation de température pouvait mener a une modification de la répartition des
PCB entre la phase dissoute et la phase particulaire et a une augmentation du flux de PCB de
la colonne d’eau vers le sédiment. De plus, le phénoméne de « pompe biologique »,
dépendant également de la température de |'eau, modifierait la concentration des PCB dans
I’épilimnion et donc le flux de volatilisation (Dachs et al. 1999; Jeremiason et al. 1999; Nizzetto
et al. 2012). Toutefois, les températures moyennes annuelles a la surface de I'eau sont
significativement différentes entre le lac du Bourget et le lac Michigan (i.e. 15,5°C et 10°C,
respectivement) (NOAA 2016; Jacquet et al. 2018). Ces différences de températures n’ont pas
permis d’observer une différence d’intensité du flux de volatilisation.

L’élévation de la température de I'eau du lac liée aux changements climatiques pourrait donc
modifier la contribution des flux de volatilisation et de sédimentation au bilan de masse des
PCB. Cependant, les impacts engendrés par une augmentation de température sur ces flux
sont multiples, rendant difficile une quelconque prévision.

D. Conclusion

Le bilan de masse obtenu au cours de ce travail a permis de mettre en évidence les flux
principaux impliqués dans la dynamique des PCB dans le lac du Bourget et d’identifier leurs
contributions relatives. Les apports de PCB au lac étaient majoritairement liés aux affluents
(i.e. 97 %) tandis que la contribution des apports atmosphériques (i.e. 3 %) étaient largement
minoritaires. Les mécanismes responsables de la décontamination naturelle du lac ont pu étre
identifiés. L'enfouissement des PCB dans le sédiment profond s’est révélé étre le phénoméne
responsable de la majorité des flux sortant du lac (i.e. 76%) tandis que la volatilisation
contribuait a hauteur de 19 %.

L'estimation des différents flux impliqués dans la dynamique des PCB au sein du lac du Bourget
a révélé lI'importance cruciale de la précision des mesures des concentrations dans les
différents compartiments étudiés (i.e. sédiment, eau, air). Le manque de précision dans la
mesure de ces concentrations est responsable d’'une partie importante de l'incertitude des
flux calculés par la suite. A titre d’exemple, des imprécisions dans les concentrations de PCB
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dans le sédiment peuvent se répercuter sur les calculs de flux de diffusion a linterface
eau/sédiment et sur le flux d’enfouissement des PCB dans le sédiment profond. De la méme
maniére, la mesure des concentrations de PCB réellement dissous dans |'’eau est nécessaire
pour modéliser le flux de volatilisation puisqu’uniquement les PCB présents sous cette forme
sont susceptibles d’étre volatilisés. Il a été démontré qu’environ 35% des molécules de PCB
associées a la matiere colloidale n’étaient pas retenues par les étapes de préfiltrations
conventionnelles généralement utilisées avant détermination de la phase dissoute (Baker,
Capel, et Eisenreich 1986). La mauvaise filtration des PCB sous forme colloidale peut mener a
surestimer la fraction de PCB réellement dissoute et par conséquence a une surestimation du
flux de volatilisation. Les résultats obtenus dans le cadre de cette étude ainsi que les
incertitudes liées au techniques de filtration des PCB dans la phase aqueuse ont permis
d’orienter les choix de techniques de préléevements de PCB dans |'eau vers l'utilisation
d’échantillonneurs passifs pour la suite du travail de théese.

Les résultats obtenus pour le lac du Bourget ont permis pour la premiere fois, a notre
connaissance, d’établir un bilan de masse des PCB pour un lac périalpin. Les résultats obtenus
ont été comparés a ceux obtenus pour d’autres écosystemes lacustres. La comparaison avec
le lac Michigan pour lequel de nombreuses études ont été menées depuis 1970 (Miller et al.
2001; Rossmann 2006; Guo et al. 2017) a permis de mettre en évidence des similitudes quant
aux processus majoritairement responsables de la décontamination naturelle du lac (i.e.
enfouissement dans les sédiments et volatilisation). Cependant, les apports de PCB par
déposition atmosphérique sont aujourd’hui plus faibles pour le lac du Bourget (i.e. 3%) que
pour le lac Michigan (i.e. 20%).

L'immense majorité des apports de PCB par les affluents (i.e. 97%) au lac du Bourget montre
la nécessité d’un suivi rigoureux des trois affluents étudiés et de la poursuite des efforts visant
a diminuer ces apports. Cela est particulierement important pour la riviére de la Leysse pour
laguelle aucun suivi strict n’est effectué et aucunes mesures de dépollutions ne sont prises
bien qu’elle semble contribuer aux apports de PCB au lac a hauteur de 91%.

De nombreux autres lacs périalpins (i.e. lac de Co6me, lac Lugano, lac Majeur, lac Léman, ...)
font aujourd’hui face a des problématiques semblables a celles du lac du Bourget, c’est-a-dire
a une contamination globale par les Polluants Organiques Persistants dont les PCB (Binelli,
Ricciardi, et Provini 2004; Bettinetti et al. 2016; Loizeau et al. 2016; Guzzella et al. 2018). Ces
lacs sont pour la plupart situés en zones montagneuses fortement urbanisées et
industrialisées et la majorité de la contamination est susceptible de provenir de ces sources
directes. Considérés comme des grands lacs, ces lacs partagent également de nombreuses
caractéristiques communes (physiques, biogéochimiques, limnologiques) (Salmaso et al.
2018). Ainsi, il semble que la dynamique des PCB valable pour le lac du Bourget puisse étre,
au moins en partie, applicable a d’autres lacs périalpins pour des composés possédant des
caractéristiques et des sources similaires aux PCB.
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Le bouleversement climatique actuel et son potentiel impact sur I’écosysteme du Bourget a
été évoqué au cours de ce travail. Les prévisions concernant I'augmentation des températures
de I'eau des lacs alpins sont particulierement alarmantes puisque plusieurs études s’accordent
sur le fait que ces régions sont d’ores et déja impactées (O’Reilly et al. 2015) ou seront
particulierement touchées par ces changements (i.e. augmentation de la température de
I’épilimnion des lacs de 10°C sur le siecle prochain (Thompson, Kamenik, et Schmidt 2005)).
L'augmentation des températures peuvent avoir un impact significatif sur les dynamiques des
flux de matieres (i.e. CO,, carbone organique) au sein d’un I’écosystéme (Tranvik et al. 2009;
M. Perga et al. 2016; Kiuru 2019). Les flux de POP étant intrinsequement liés aux flux de
matiéres (du fait de leur affinité pour la matiére organique ou par I'effet de la pompe
biologique par exemple), il est trés probable que les bouleversements climatiques qui
impacteront les régions alpines auront également un impact fort sur la dynamique des PCB
dans les écosystemes lacustres périalpins.
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A. Introduction

Le bilan de masse PCB du lac du Bourget présenté dans le chapitre 2 a permis d’identifier les
flux majoritaires de ces xénobiotiques. L’enfouissement des PCB dans le sédiment profond
représente la perte majoritaire de PCB de la colonne d’eau, mais le phénoméne de
volatilisation contribuerait également au processus de décontamination naturelle du lac. Le
choix de modéliser le flux volatilisé a été motivé par l'utilisation quasi-universelle de cette
estimation dans la littérature scientifique internationale et la facilité de sa mise en ceuvre.
Toutefois, malgré le soin apporté a I'obtention des données expérimentales nécessaires aux
estimations de flux, le calcul de propagation d’erreur a fourni une incertitude de I'ordre de
50%. De plus, cette incertitude ne tient pas compte de la paramétrisation du modele en lui-
méme, qui peut étre remis en question (chapitre 1,lll). Les approximations des valeurs de
coefficient de transfert de masse (Kol) du modeéle de Liss et Slater (1974) pourraient s’ajouter
et augmenter l'incertitude du flux de volatilisation. Ce chapitre de these discute la pertinence
de [l'utilisation de ce modele, et propose une alternative expérimentale pour une
détermination plus fiable du flux de volatilisation des PCB & linterface air/eau d’un
écosysteme lacustre.

B. Stratégie d’'étude

Le modele basé sur la théorie des deux films (Liss et Slater 1974) a été choisi comme référence,
pour comparaison avec les méthodes de mesures directes des flux de polluants a l'interface
air/ eau effectuées a I'aide d’une chambre a flux.

L'étude de la littérature (Chapitre 1,IV) a permis de montrer que la mesure de flux de
volatilisation a l'interface air / eau au moyen d’une chambre a flux est une approche
pertinente seulement si le dispositif concu répond au mieux aux besoins et aux
caractéristiques de I'étude menée.

La premiére partie de ce travail a donc consister a concevoir une chambre a flux répondant
aux exigences de la mesure de la volatilisation des PCB a I'interface air/eau du lac du Bourget.
Par la suite, la mise en place du dispositif a permis d’obtenir des résultats aprés 12 mois
d’utilisation sur le lac du Bourget, de calculer un flux de volatilisation des PCB depuis la surface
du lac et d’en étudier les fluctuations saisonnieres. Les données nécessaires au calcul de la
conductance de transfert de masse des PCB dans I'eau (Kw) ont été collectées sur le terrain
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parallelement a I’exposition de la chambre a flux. Ces valeurs expérimentales de Ky obtenues
ont été comparées avec les données de la littérature obtenues par des méthodes variées.

C. Résultats

Chambre a flux : design, mise en service et premiers résultats

1. Conception du systéeme de mesure : la chambre a flux

a) Un dispositif d’échantillonnage « passif »
La grande majorité des études utilisent les chambres a flux pour I'échantillonnage de
composés gazeux (i.e., CO;, CHs4) dont les concentrations sont importantes et ont donc recours
aux techniques de prélevement actif sur de courtes durées d’échantillonnage (Eugster et al.
2003; Vachon, Prairie, et Cole 2010; Ojala et al. 2011; Rantakari et al. 2015).

Les faibles concentrations de PCB présents dans les écosystémes aquatiques (i.e., de I'ordre
de quelques centaines de pg.L?), ainsi que I"absence d’appareils de mesures portatifs, ne
permettent pas la quantification in-situ des composés.

Pour contourner ce probleme, I'échantillonnage passif des PCB volatilisés par la surface d’eau
sous la chambre a été réalisé a I'aide de disques de mousse en polyuréthane (nommés par la
suite disques « PUF »), identiques a ceux utilisés pour I'échantillonnage des PCB dans l'air
ambiant (Shoeib et Harner 2002; Pozo et al. 2004; Tuduri, Harner, et Hung 2006; Chaemfa et
al. 2008). La mousse de polyuréthane présente une forte affinité pour les PCB (i.e., coefficient
de partition (log Kpur-air) = 1.71 — 3.67 (Shoeib et Harner 2002)), justifiant son utilisation pour
I’échantillonnage passif des PCB gazeux dans l'air. L'accumulation continue des PCB sur
I’adsorbant doit aboutir a une masse de composés suffisante pour une quantification en
laboratoire aprés désorption du support en polyuréthane. Cette méthodologie permet
d’intégrer les variations temporelles du flux sur la période considérée, donnant une valeur
plus représentative de la réalité environnementale que celle obtenue sur une durée courte
(i.e., quelgues minutes a quelques heures) dans le cas de I’échantillonnage actif. Enfin, la mise
en ceuvre est simple et ne requiert aucune source d’énergie pour fonctionner, avantage
primordial pour une mesure de longue durée en un point éloigné de la rive du lac.

Un disque de PUF placé dans I'enceinte de la chambre sur un support positionné a 30 cm au-

dessus de la surface de I'eau, permet d’éviter la submersion et la perte de I'échantillon lors
de conditions agitées a la surface du lac (Photo 3).
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Photo 3: disque « PUF » sur son support dans I’enceinte de la chambre.

La diffusivité élevée des PCB dans lair (i.e., 0.042 — 0.058 cm?.s* (Hornbuckle et al. 1994))
favorisent le transfert continu des PCB volatilisés a I'interface air-eau et leur adsorption par le
disque « PUF ». La masse d’adsorbant du disque (i.e., 4,7 g) représente un nombre de sites de
sorption des PCB trés largement supérieur a celui requis pour atteindre I'équilibre
thermodynamique d’adsorption. Le dispositif fonctionne donc « hors-équilibre » et assure
I'adsorption permanente et continue des PCB volatilisés par le m2 de surface d’eau sous
I’enceinte. Les transferts des PCB de I'eau vers I'air ne sont donc pas perturbés puisque le
gradient thermodynamique de fugacité entre les deux compartiments (i.e., film liquide et film
gazeux de part et d’autre de I'interface lac-atmosphére) est supposé quasi-identique a celui
qui existe hors de I'enceinte.

En premiére hypothése, le flux sous I’enceinte peut étre considéré identique a celui existant
a la surface du lac. En effet, méme si la concentration en PCB dans la phase gazeuse sous la
chambre est inférieure a celle de I'air atmosphérique en raison de I'adsorption continue sur
le disque PUF, la concentration des PCB dans I'air a une influence limitée sur I'intensité du flux
(Liu et al. 2016).

b) Préleveurs et capteurs associés au dispositif
En paralléle de la mesure de flux, il est nécessaire de calculer la conductance de transfert de
masse Ky de chacun des 7 PCBi. A cette fin, il est nécessaire de déterminer la vitesse de vent,
la température de l'eau et la température de l'air. Un anémomeétre (PCE-WL 1, PCE
Instrument®) a été placé sur la chambre et des capteurs de température (lbutton®) ont été
positionnés a I'extérieur de la chambre, dans I’air et dans I'eau, ainsi que dans I’enceinte de la
chambre flottante afin d’évaluer I'impact de I'armature en inox sur la température intérieure
de I'air. Le calcul des valeurs de Ky utilise les concentrations des PCB gazeux dans |'air et des
PCB dissous dans |'eau. Les faibles concentrations de ces molécules (dans I'air comme dans
I’eau) imposent 'utilisation d’un échantillonnage passif de longue durée. Un PAS-PUF déployé
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sur la chambre permet la mesure de la concentration dans I'air. Le choix de I'adsorbant pour
I’échantillonnage passif des PCB dans I’eau est détaillé au paragraphe 1.2.a).

c) Descriptif technique

La chambre a flux est composé d’une enceinte hermétique hexagonale en acier inoxydable
(Photo 4 et Figure 25). Le choix de ce matériau a été motivé par sa faible affinité pour les PCB
et sa bonne résistance aux UV et contrairement aux matiéres plastiques ayant la capacité de
fixer ces composés et qui pourraient perturber I'échantillonnage des PCB. Le diamétre de
I'enceinte de 113 cm offre ainsi une large surface d’échantillonnage. Afin d’assurer la
flottaison du dispositif, six tubes PVC remplis avec de la mousse extensible en polyuréthane
ont constitué I'armature du dispositif et ont été solidement fixés a 54 cm de I'enceinte afin de
limiter leur impact sur la volatilisation des PCB.

—

Photo 4: Le dispositif d’échantillonnage « chambre a flux » arrimée au flotteur sur le lac du Bourget.
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Figure 25 : Maquette 3D de la chambre a flux composée d’une enceinte fixée aux flotteurs par une armature.

Ces derniers ont été placés de maniére a ce que les rebords de la chambre pénétrent la surface
de I'eau sur 10 cm. Cet enfoncement a été choisi afin de limiter la création de turbulences
artificielles provoquées par les mouvements de la chambre sur la surface de I'eau. En effet,
les turbulences induites par les rebords ou les flotteurs trop proches de la surface des
chambres a flux peuvent favoriser le transfert de masse des composés a l'interface (Kremer
et al. 2003). Cet effet est d’autant plus important que le diamétre de la chambre est faible
(Kremer et al. 2003). Ceci a justifié le choix d’un diametre relativement important pour
I’enceinte de la chambre a flux (i.e., 1m?) comparé aux chambres a flux utilisées dans de
nombreux autres travaux dont la surface couverte avoisine d’avantage 0.1 - 0.5 m? (Vachon,
Prairie, et Cole 2010; Ojala et al. 2011). Ce diametre important a également favorisé
I’adsorption d’une plus forte quantité d’analytes. Afin de permettre un équilibrage permanent
entre la pression atmosphérique (Pex) et la pression d’air intérieur a I'enceinte (Pint), une
tubulure de cuivre de 4 m de long (pour un volume interne d’environ 1,3 L), équipé a son
extrémité extérieure d’un tampon de mousse de polyuréthane (PUF) (diamétre =20 mm, L =
100 mm, Ecomesure®) a permis I'adsorption des PCB contenus dans I'air extérieur pénétrant
I’enceinte de la chambre.

La chambre a flux et ses différents échantillonneurs passifs ont été amarré dans le lac du
Bourget (coordonnées GPS : 45°69°39” N, 5°88’34’’E) sur une bouée de rive (Figure 26). La
localisation du dispositif est présentée sur la Figure 27.
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Figure 26: Schéma de la « chambre a flux » et son systéme de fixation avec les capteurs et échantillonneurs

Lac du Bourget

Figure 27 : Localisation de la chambre a flux sur le lac du Bourget
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2. Meéthodes d’échantillonnage dans l'eau

a) Choix de I’échantillonneur passif dans |'eau
Les types d’échantillonneurs passifs utilisés pour I’échantillonnage des PCB sous forme
gazeuse dans l'air sont relativement restreints du fait de I'utilisation quasi exclusive des PAS-
PUF, a I'exception des recherches effectuées pour I'échantillonnage a I'aide des feuilles de
polyéthylene faible densité (i.e. LDPE) (Khairy et Lohmann 2014; Liu et al. 2016). A I'inverse,
de nombreux types de matériaux et protocoles d’échantillonnages ont été proposés pour la
mesure des PCB dissous dans I'eau (Vrana et al. 2005). Certaines de ces solutions ont fait
I'objet d’inter-comparaisons pour les PCB et les avantages et inconvénients ont été discutés
dans les travaux de Allan et al. (2009). Si plusieurs solutions sont envisageables pour
I’échantillonnage des PCB, les fonctionnements des échantillonneurs sont dépendants de
plusieurs parameétres. Ainsi, le choix de I’échantillonneur se fait en fonction du milieu
d’utilisation (i.e. agité ou calme) du fait de la résistance/fragilité de certains échantillonneurs.
Le temps de I'expérimentation a également un impact sur le choix de I’échantillonneur
puisqu’un échantillonnage intégré dans le temps nécessite d’opérer en phase linéaire
d’adsorption des composés, c’est-a-dire bien avant que I'équilibre thermodynamique soit
atteint entre le milieu et 'adsorbant (Chapitre 2).

b) Utilisation de la PUF comme échantillonneur passif pour les PCB dissous dans I'eau

Peu de travaux ont étudié la possibilité de ['utilisation de disques de PUF pour
I’échantillonnage de composés hydrophobes dans I'eau mis a part en tant qu’adsorbant dans
des préleveurs actifs (lwata et al. 1993; Petrick et al. 1996; Sobek, Gustafsson, et Axelman
2003) ou comme échantillonneurs passifs pour le bisphénol A (Dou et al. 2016) et le
phénanthréene (Han et al. 2015). Ce matériau présente toutefois une surface spécifique plus
élevée que les feuilles de polyethyléne et une résistance mécanique importante, laissant
entrevoir une utilisation possible pour nos expérimentations en lac.
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Lac du Bourget

e SN

Figure 28 : Localisation du site en aval de la riviere du Tillet pour la mise en place de la calibration de la PUF
comme échantillonneur passif des PCB dans I'eau.

Afin de tester la possibilité et la pertinence de [l'utilisation des disques PUF pour
I’échantillonnage passif des PCB dissous dans |'eau, une premiere expérience a été mise en
place afin (i) d’étudier la cinétique d’adsorption des PCB sur ce matériau et (ii) de déterminer
le coefficient de partage (Kpur-cau) des PCB entre disque PUF et solvant aqueux. Pour cela, un
dispositif élaboré spécifiquement est composé de 10 emplacements permettant la fixation de
10 disques PUF (H=13 mm, @ =30 mm V = 8.5 cm?). Il a été immergé pendant 21 jours dans
I’eau d’un site fortement contaminé en PCB (le port a barques, a I’'embouchure de la riviere
du Tillet (Savoie, France - Figure 28).

1 X x 'R

Photo 5: Dispositif d’échantillonnage pour la détermination de la cinétique d’adsorption des PUF dans I'eau.

Les disques PUF sont fixés au dispositif avec des aimants, permettant un retrait aisé sous |'eau
depuis le bord (Photo 5). Les disques PUF ont été collectées régulierement de 0 a 21 jours,
puis traités au laboratoire. Aprés ringage a I'eau UHQ pour I'élimination des particules et
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essorage mécanique pour éliminer la majorité de I'eau interstitielle, I'extraction et le dosage
des PCB ont été effectués selon le protocole décrit en annexe 1. Brievement, les PUF ont été
extraites par un mélange acétone/dichlorométhane (50:50 ; v/v) par une ASE 200 (Accelerated
Solvent Extractor) (Dionex®). Les extraits ont ensuite été reconcentrés sous flux d’azote puis
purifiés par extraction sur phase solide sur colonne de silice. Les échantillons ont été repris
dans une solution d’heptane puis analysés par GC-PDID. Les résultats sont présentés sur la
Figure 29. Il est possible d’observer une cinétique d’adsorption linéaire de 0 a 21 jours pour
les 7 congéneéeres de PCB..
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Figure 29 : Cinétique d’adsorption des 7PCB; sur disques de PUF dans I'eau.

Deux prélévements d’eau du port (volume prélevé = 2 x 30 L) ont été réalisés pendant
I’expérimentation pour déterminer la concentration des PCBi dissous, en vue du calcul du taux
d’échantillonnage des PCBi par les disques PUF (équation 10) :

R, == (10)

Avec R; le taux d’échantillonnage du disque PUF (L.j1.gPUF?), a le coefficient de I’équation
de la droite de cinétique d’adsorption (Figure 29) et c,, la concentration du PCB dissous dans
I'eau (ng.L?).
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Les taux d’échantillonnages calculés pour chaque congénére de PCB; sont présentés dans le
Tableau 8.

Rs(L.j1.gPUF1) | PCB28 PCB52 PCB101 PCB118 PCB153 PCB138 PCB180 7 PCBi

moyenne 7,6 5,9 n.d 1,8 13,8 12,4 17,2 6,6
écart-type 9,2 2,9 n.d 1,2 4,3 3,5 51 3,0

n.d = La concentration dans I'eau du PCB 101 n’a pas pu étre déterminée (< LOQ).

Tableau 8: Taux d’échantillonnage moyen (Rs) des disques PUF dans I’eau.

Les taux d’échantillonnages des PCB a haut poids moléculaire (138, 153, 180) sont plus
importants que ceux des PCB a faible poids moléculaire (28 et 52). Ceci peut s’expliquer par
un caractére hydrophobe augmentant avec le degré de chloration des congéneres (i.e. log Kow
PCB 28 =5.67 et log Kow PCB 180 = 7.36 (Hawker et Connell 1988)). Des taux d’échantillonnages
croissants en fonction de I’hydrophobicité des PCB ont également été observés pour d’autres
adsorbant tels que le LDPE (Liu et al. 2016) et le silicone (Smedes et al. 2009).

Une seconde expérimentation a été réalisée jusqu’a atteindre la phase stationnaire de
cinétique d’adsorption pour déterminer le coefficient de partage (Kpureau) de chaque
congénere indicateur entre la mousse polyuréthane et le solvant agueux. Malheureusement,
plusieurs événements météorologiques intenses (i.e. fortes pluies, orages) ont entrainé un
dépot important sur les PUF de particules du cours d’eau, fortement contaminées aux PCB,
qui ont perturbé I’échantillonnage.

La tendance des disques de PUF a retenir les particules en suspension dans I’eau ainsi que la
difficulté d’élimination de ces particules malgré les nombreux lavages sont de nature a
compromettre une mesure des PCB uniquement dissous dans |'eau. Le manque
d’informations concernant les caractéristiques de ce matériau pour I’échantillonnage des PCB
dans 'eau (i.e., Kpur-eau) malgré les tentatives de calibrations effectuées au cours de cette
expérimentation n‘ont pas permis de retenir ce matériau pour la détermination des PCB
dissous dans I’eau pour la suite de ce travail. Les résultats obtenus montrent toutefois que les
PCB dissous dans I’eau ont une forte affinité pour les PUF. Les propriétés des PUF rendent ce
matériau intéressant qui s’avérerait étre un échantillonneur passif efficace si son utilisation
est limitée a des masses d’eau trés peu concentrées en particules.

Les feuilles de silicones et de polyéthyléne a faible densité (i.e., LDPE) sont utilisés pour
I’échantillonnage de plusieurs types de POP en milieux aquatiques (Rusina et al. 2009; Smedes
et al. 2009; Estoppey et al. 2014; 2015; Liu et al. 2016) et ont été choisis comme adsorbants
alternatifs a I'utilisation des disques de PUF. Le choix s’est porté sur du Silicone AlteSil®, 0.5
mm, Altec UK et du LDPE (Raja®) en raison de la forte affinité de ces adsorbants pour les PCB,
de leur facilité d’utilisation et de leur faible codt.

-86-



Chapitre 3 : Décontamination naturelle du lac du Bourget par volatilisation

3. Détermination des concentrations de PCB dans I'air et dans l'eau

a) Utilisation des composés références de performance (PRC) pour le calcul des taux
d’échantillonnages dans l'air et dans I'eau

i.  Principes et théorie

Dans la premiére partie de ce travail de thése, les taux d’échantillonnages (Rs) utilisés pour la
détermination des concentrations de PCB dans I'air a partir des PAS-PUF provenaient de
données disponibles dans la littérature (Chaemfa et al. 2008). Les taux d’échantillonnages
étant dépendant de nombreux facteurs, ils sont donc site-dépendants. L'adsorption des PCB
est influencée par les perturbations du milieu comme le vent dans I'air ou le courant dans
I'eau, par la température, ou encore par le développement de biofilm sur I'échantillonneur
dans I’eau (Huckins et al. 2005). Pour cette raison, |'utilisation de Rs de la littérature peuvent
donc étre inadaptés (Tuduri, Harner, et Hung 2006; Hazrati et Harrad 2007). La détermination
des Rs, basée sur l'utilisation de composés de références (i.e., Performance Reference
Compounds (PRC) en anglais), a été utilisée pour minimiser les incertitudes de calculs a partir
de nos échantillonnages passifs des PCB dans I'air et dans I'eau. Les PRC permettent en effet
de prendre en compte I'impact des facteurs d’influence sur le taux d’échantillonnage des PCB
et ainsi une détermination précise des Rs.

Les PRC doivent présenter les mémes caractéristiques physico-chimiques que les composés a
doser, de fagon a ce que la désorption des PRC suive la méme cinétique que I'adsorption des
composés d’intérét (processus d’échange isotrope) (Greenwood, Mills, et Vrana 2007) (Figure
30).

<

>
&

0 10 20 30 0 50 60
TIME (d)

Figure 30: Principe de I’échange isotrope de composés d’aprés Huckins et al. (2005). Cs représente la
concentration des composés dans I’échantillonneur passif.
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ii.  Utilisation des PRC :

Les PRC sont donc choisis en fonction de leurs caractéristiques physico-chimiques communes
aux PCB. lls doivent notamment couvrir une échelle d’hydrophobicité équivalente a celle des
congéneres étudiés. De plus, ils ne doivent pas étre détectables dans le milieu échantillonné.
D’apres les données de la littérature, les congénéres PCB 30, 65, 107, 166 (Cluzeau Info Labo®)
remplissent ces criteres (i.e. ils n’entrent pas dans la composition des mélanges d’Aroclor® ou
bien de Pyraléne®, mélanges commerciaux utilisés en France, et possédent des
caractéristiques physico-chimiques comparables aux 7 PCB;). Ces molécules constituent donc
d’excellents PRC dans notre cas.

Pour les feuilles de LDPE et de silicone (H = 4.5 cm et L = 8 cm), le protocole de dopage a été
proposé par Smedes et Booij (2012). Brievement, une quantité appropriée de PRC (i.e. 100
ng/feuille) est introduite dans une solution de méthanol au contact du nombre de feuilles de
LDPE ou de silicone choisi, au sein d’un récipient de verre. Le mélange est placé sur une plaque
agitatrice et un volume d’eau UHQ est ajouté chaque jour pour augmenter le rapport
H,O/MeOH jusqu’au 8°™ jour, avant arrét du protocole de dopage (Tableau 9). Les feuilles
sont alors séchées avec du papier absorbant puis enveloppées dans de I'aluminium et
stockées au congélateur a -16°C avant utilisation.

Jour % H,0/MeOH
1 0/100
10/90
20/80
30/70
40/60
50/50
Fin du
dopage

A W N

Tableau 9: Proportion du mélange H20/MeOH (v : v) au cours du processus de dopage des PUF et des feuilles
de silicone et de LDPE.

Le dopage des disques PUF peut étre effectué par injection d’une solution de PRC directement
dans la mousse (Moeckel et al. 2009) ou bien en imbibant la PUF dans une solution de pentane
contenant les PRC jusqu’a évaporation compléte du solvant (Huckins et al. 2005). Ces
méthodes peuvent toutefois mener a une répartition hétérogéne des PRC au sein du matériau
(Huckins et al. 2005).

Dans le cadre de cette étude, le dopage des disques PUF a été expérimenté en suivant le
méme protocole que pour les LDPE et les silicones. Le séchage a été assuré par pressage
mécanique des mousses puis par le passage d’un flux d’azote a travers les mousses disposées
dans un récipient de verre pendant 1h. Les tests de reproductibilité du dopage des disques
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PUF ayant été concluants (i.e. CV = 7%) : le protocole a été validé et employé par la suite pour
le dopage des PUF.

La quantification des PRC par GC — PDID dans un échantillon contenant les quatre PRC ainsi
que les sept PCB; a permis de vérifier I'absence de co-élution des différents congéneres de
PCB.

b) Calcul des taux d’échantillonnages et des concentrations

i. Dans/lair
Le calcul des Rs est effectué selon I’équation 11 (Pozo et al. 2004):

K 1
K'pyp—qir Vpur(1—exp —t}T;;iL—T‘Df”m
—alr
R, = (11)
t

Avec R, le taux d’échantillonnage (m3. j2), K'pyr_qir le coefficient de partage des PCB entre
la PUF et I'air (sans dimension), Vpyr le volume de la PUF (m3), K, la conductance de transfert
de masse du PCB dans l'air (m.j 1), Dy yim I'épaisseur effective de la PUF (m) calculé a partir de

Vpur

~ —avec Apyr 'aire externe de la PUF (m?) et t le temps d’exposition de la PUF (j).
PUF

K’ pyr—air correspond au coefficient de partage entre la PUF et I'air multipliée par la densité
de la PUF (équation 12):

!
K pyr-air = Kpur-air PPur (12)

Avec Kpyr_qir , le coefficient de partage des PCB entre la PUF et I'air (m3.g?) et ppyr la densité
de la PUF (g.m™3).

Le Kpyp—_qir @ été déterminé expérimentalement pour les PCB par Shoeib et Harner (2002) et
dépend du coefficient de partage octanol/air (K,,) selon I’équation 13:

10g Kpyr_air = 0.6366 logK,, —3.1774 (13)

Avec K, le coefficient de partage octanol/air du PCB (m3.g1).

Enfin, K, peut-étre déterminé a partir de la dépuration des PRC lors de I’exposition de
I’échantillonneur selon I'’équation 14 (Pozo et al. 2004) :
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K, =— (lnﬂ) (Dfilm KPUF—air) (14)

my t

Avec m et m, les masses de PRC (ng) respectivement dans la PUF exposée a I'air et dans un
blanc (PUF non-exposée).

ii. Dansleau
Le R (L.j ) peut étre déduit des PRC a I'aide de I’équation 15 (Smedes et Booij 2012):

Ry= - 00— (15)

Avec m et m, les masses de PRC (ng) dans la feuille de LDPE / silicone apres exposition et dans
le blanc non-exposé, respectivement. K, est le coefficient de partage du PCB entre
I’échantillonneur (i.e. LDPE ou silicone) et I'eau (L.kg?) et m,, la masse de I'échantillonneur

(kg).

Les valeurs de K,, pour le silicone et pour le LDPE pour les PCB considérés dans cette étude
ont été obtenus a partir des travaux de Smedes et al. (2009).

Les disques PUF (dans I'air) ainsi que les feuilles de silicones et LDPE (dans I'eau) ont été
exposés pour une durée maximale de 65 jours. Les cinétiques pour les disques PUF ont été
déterminées par Shoeib et Harner (2002) et les temps a I'équilibre ont été déterminés pour
de nombreux congénéeres de PCB. Ces temps sont supérieurs a 65 jours pour tous les
congéneres, y compris pour les PCB les plus légers pour lesquels I'équilibre est plus
rapidement atteint (i.e., tosxequi (PCB 28) = 270 j). Pour le PCB 28, les temps a I’équilibre dans
I’eau ont été estimés a 621 et 122 jours pour les silicones et les LDPE, respectivement (Smedes
et Booij 2012). Ainsi, I'hypothése de travail en phase linéaire dans I’air et dans I’eau pour les
différentes campagnes d’échantillonnage semble valide.

Dans ce cas particulier, le calcul des concentrations C, (ng.m?3) ou C,, (ng.L'!) pour les
différents matériaux adsorbants (PUF, silicone ou LDPE) est similaire et donné par I’équation
16 (Smedes et Booij 2012):

N¢
Ret

c,ouC, = (16)

Avec N; la masse de PCB dans I'adsorbant (ng), t le temps d’exposition (j) et R le taux
d’échantillonnage (L.j* pour les silicones/LDPE) et (m3.J"! pour les PUF).

-90-



Chapitre 3 : Décontamination naturelle du lac du Bourget par volatilisation

c) Période d’échantillonnage et concentrations dans Iair et 'eau

i. Période d’échantillonnage
Une campagne de mesure de 12 mois, avec remplacements des échantillonneurs toutes les 7-
8 semaines environ (selon les conditions météorologiques) a débuté en mars 2018 et s’est
achevée en mars 2019. Les aléas météorologiques et I'endommagement de certains appareils
de mesure ont provoqué I'absence de données exploitables pour certaines périodes (Tableau
10).

28/03- 07/06- 20/07- 06/09- 10/10- 20/11- 16/01-
06/06 18 11/07 18 05/09 18 09/10 18 19/11 18 15/01 19 20/03 19

Campagne 1 2 3 4 5 6 7
PAS-PUF v
PUF chambre a flux v v v v Vv Vv Vv
LDPE X X \' v v v v
Silicone X v Vv Vv X X X
Température air v Vv Vv Vv Vv Vv Vv
Température eau v Vv X X Vv Vv X
T érat

empérature y y v v v N v
chambre
Vitesse de vent X X Vv X X Vv Vv

Tableau 10: Récapitulatif des échantillons collectés et des mesures effectués pour les différentes campagnes
d’échantillonnages. (V) = échantillon ou mesure exploitable, (X) = échantillon perdu/endommagé ou mesure
inexploitable.

ii. Résultats

Les données de vitesses de vent obtenues a l'aide de I'anémomeétre placé sur la chambre a
flux ont pu étre récoltées au cours de trois campagnes (i.e. campagnes 3, 6 et 7, Tableau 10).
En paralléle, les données de vitesses de vent de la station de météo-France la plus proche (i.e.,
distante de 6 km) ont été collectées. Un comparatif montre des incohérences dans les
résultats fournis par 'anémometre placé sur la chambre. Ce constat nous a amené a utiliser
les données de Météo-France pour la suite de ce travail. La vitesse de vent moyenne mesurée
sur la période d’échantillonnage est de 2.67 m.s™.

Les concentrations dans I’eau ont été déterminées a I'aide des échantillonneurs passifs (LDPE
+ silicone) exposés en paralléle.

L'utilisation des feuilles de silicone n’a pas été concluante du fait des problémes rencontrés
pour la détermination des taux d’échantillonnages (i.e. désorption des PRC extrémement
faible, développement de biofilm). Les résultats obtenus a I'aide de ce type d’adsorbant ne
sont pas présentés. Les taux d’échantillonnages des feuilles de LDPE ont pu étre exploités pour
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cing échantillons sur sept. Les valeurs moyennes pour chaque PRC sont données dans le
Tableau 11.

Rs(L.jL.LDPE?) | pPcB30 PCB 65 PCB 107 PCB 166
moyenne 4.4 9.8 15.7 37.8
Ecart-type 0.8 6.3 12.1 27.6

Tableau 11 : Taux d’échantillonnages pour les feuilles de LDPE calculés a partir des PRC

Concernant les deux échantillons pour lesquels les taux d’échantillonnages n’ont pas pu étre
déterminés, le taux d’échantillonnage moyen a été appliqué. Des triplicats ont été réalisés
pour deux campagnes et les résultats sont présentés dans le Tableau 12.

Les concentrations dans I'eau ont été déterminées a partir des LDPE ont été comparées a des
mesures de concentration effectuées sur préléevements ponctuels de 30 L d’eau réalisés lors
de chaque campagne de terrain (i.e. filtration sur filtre C18) (Tableau 12).

Campagne 1 2 3 4 5 6 7
Succes analyse PCB n.c X v X X v v
Données PRC exploitables n.c n.c v n.c n.c v v
LDPE C,, 7PCB; (ng.L?) n.c n.c 0,25 n.c n.c 026+ 0,10+
0,05 0,01
C18 C,, 7PCB; (ng.L?) 0,39 n.c 0.17 0,22 + n.c 0.38 0.23
0,11

Tableau 12: Tableau récapitulatif des données exploitables pour la détermination des concentrations de PCB
dans I'eau. Les valeurs de concentrations « C18 » ont été déterminées par filtration de 30 L d’eau sur filtres
SPE C18. n.c = non concerné.

Les concentrations dans l'eau déterminées dans le lac du Bourget sont légerement
supérieures que celles du lac Ontario et du lac Huron (Canada) également mesurées a l'aide
d’échantillonneurs passifs basés sur l'utilisation de LDPE (1,5 — 105 pgZ29PCB.L?) (Liu et al.
2016) mais du méme ordre de grandeur que celles déterminées par Venier et al. (2014) (267
— 623 pgz209PCB.L  dans ces mémes lacs. Elles sont également du méme ordre de grandeurs
(i.e. quelques centaines de pg.L) que dans d’autres grands lacs américains tels que le lac
Supérieur et le lac Michigan (Streets et al. 2006; Venier et al. 2014).

Les taux de désorption des PRC des PAS-PUF étaient tres faibles, voire inexistants, pour
certains échantillons. Les taux d’échantillonnages pour lesquels les données PRC étaient
exploitables ont été appliqués aux autres échantillons, en fonction de la saison pendant
laquelle ils ont été exposés (i.e. période estivale ou période hivernale) (Tableau 13).
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Rs (m3.j}) PCB 30 PCB 65 PCB 107 PCB 166
été 6,7 4,9 30,6 39,6
hiver 5,2 5,3 18,6 12,7

Tableau 13: Taux d’échantillonnages pour les PUF obtenus a partir des PRC

Les concentrations dans l'air a partir des PAS-PUF sont ainsi présentés pour les sept
échantillons analysés (). Les valeurs sont comprises entre 19 et 68 pgZ7PCB;.m3 sans tendance
saisonniere visible. Ces valeurs sont légerement inférieures a celles mesurées par (Margais
2017) dans I'air du lac du Bourget au port d’Aix les Bains en 2015 (69.7 pg>7PCB; .m™ au
printemps et 200,0 pgZ7PCB; .m™ en hiver). Cette différence pourrait s’expliquer par une
diminution de la contamination atmosphériqgue en 3-4 ans. Les concentrations
atmosphériques de PCB sur le lac du Bourget sont similaires a plusieurs sites considérés
comme fonds urbains (Shahpoury et al. 2014; Lee et Jones 1999) notamment a celles
mesurées sur les berges du lac Majeur également contaminé par les PCB (Italie) (21 — 72
pgZ7PCBi.m3 pour 'année 2006) (Javier Castro-Jiménez et al. 2009).

Les premiers résultats de cette approche de terrain ont démontré la faisabilité de la mise en
place d’une chambre a flux sur le lac du Bourget. Avec une durée de prélevement étendue sur
12 mois, la chambre a flux et les échantillonneurs associés ont fournis des données intégrées
sur I'année prenant en compte les fluctuations des concentrations dans I'air et dans I’eau. Les
échantillonneurs passifs se sont révélés étre des outils simples et relativement fiables pour la
détermination des concentrations dans I'air et dans I'eau.

Les échantillonneurs passifs placés sous la chambre a flux ont pu étre valorisés afin de
déterminer les flux de PCB a I'interface air/eau pour une année compléte.

Il.  Flux de PCB mesurés avec la chambre a flux : variabilité saisonniére et impacts

des facteurs environnementaux
Les échantillons collectés au cours d’'une année de mesure de la volatilisation des PCB a la
surface du lac du Bourget ont permis de recalculer les flux de PCB et d’investiguer leurs
variabilités saisonniéres. Les flux de volatilisation expérimentaux ont pu étre déterminés
aisément de la maniére suivante (équation 17) :

N
Fines = A_tt (17)

Avec F,5 le flux de PCB mesuré (ng.m2.J?), N¢, la masse de PCB dans I'échantillonneur (ng),
A, la surface échantillonnée (m?), et t, le temps d’exposition (j).
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Le flux de volatilisation de la somme des 7PCB; varie de 0.10 a 1.24 ngZ7PCBi.m2.j 1 selon les
campagnes (Figure 31). L’échantillon de la 2™ campagne a subi une contamination ne
permettant pas I'exploitation du chromatogramme. Ces flux sont faibles et inférieurs a ceux
estimés dans la premiére partie de ce travail (54 ng27PCBi.m™2.j"!) pour la période 2013- 2017.
lIs sont également inférieurs au flux récemment estimés pour le lac Michigan (52 ngZ85PCBi.m"
2)1) (Guo et al. 2017a). Cependant, ils sont similaires a ceux estimés pour les grands lacs
américains tels que le lac Ontario et Erie (-2,4 — 9,0 ngZ29PCB; .m2.J) (Liu et al. 2016). Un
regard critique doit étre porté sur ces comparaisons puisque qu’elles incluent des études
basées sur des approches de modélisation ou de mesures indirectes de flux.
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Figure 31 : Comparatif entre le flux mesuré en vert, la concentration dans I'eau des 7PCBi (x 100 ng.L-1) en
bleu, la concentration dans I'air des 7 PCBi (pg.m3) en gris et la température de I’eau a 2m (courbe bleue)
pour les différentes campagnes. Les barres d’erreurs représentent la variabilité déduite des triplicats.

En moyenne, le profil des congénéres de PCB est composé de PCB a faible et a haut poids
moléculaires en proportion relativement similaires méme si les PCB 28, 52 et 101 semblent
légérement plus représentés (Figure 32). Une volatilisation plus importante des composés
légers est attendue puisque leur constante de Henry est en moyenne plus élevée. La relation
entre le profil de volatilisation et la constante de Henry des PCB est positive comme le suggere
la Figure 32. Cependant, ces profils sont trés variables selon les campagnes et doivent étre
interprétés avec précaution.
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Figure 32 : Profil de volatilisation des congénéres de PCB ainsi que les constantes de Henry moyennes (points
verts). Les barres d’erreurs représentent |‘écart type des valeurs des différentes campagnes (n = 6).

La Figure 31 permet de distinguer un flux moyen plus important en période estivale (avril —
Octobre) qu’en période hivernale (Novembre — Mars). En effet, les flux moyens de
volatilisation pour ces deux périodes sont respectivement de 1.10 et 0.15 ng.m2.j L.

Cette variabilité peut étre liée a plusieurs facteurs environnementaux, hydrologiques et
physiques impactant la dynamique biogéochimique des PCB dans la colonne d’eau du lac.

- Les facteurs abiotiques :

La température semble avoir un impact relativement important sur le flux de volatilisation. En
effet, la superposition de la courbe des variations de température annuelle de I’eau (Figure
31) permet d’observer la relation positive (i.e., r> = 0.86, p < 0.01) entre température et flux
de volatilisation. L'augmentation du flux de volatilisation mesuré en fonction de la
température confirme les résultats similaires obtenus par I'approche de modélisation utilisée
dans le chapitre 2. L'impact de la température sur le flux de volatilisation était attendu et peut-

étre expliquée par plusieurs facteurs.

La diffusion des PCB au niveau de I'interface air/eau est facilitée par les températures élevées.
Ceci est lié au fait que la diffusion d’'un composé dans I'eau est directement dépendant de la
viscosité de I'’eau qui diminue avec I'augmentation de la température. Le calcul du nombre de
Schmidt permet de traduire mathématiquement cet effet (équation 18) :

v (25°C)

Dpcp-w(25°C) (18)

Scpcp-w (25°C) =

Avec Scpcg_w le nombre de Schmidt du PCB dans I'eau (sans dimension), v, la viscosité
cinématique de I'eau (i.e, 0.00893 cm?.s* (Liu et al. 2016)) et Dpcg_,, la diffusivité du PCB dans

I'eau (cm2.s).
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Ainsi, un nombre de Schmidt élevé traduit une faible diffusivité du composé dans I'eau. Le
nombre de Schmidt pour les PCB sont compris entre 5910 et 7670 a 0°C et atteignent 1240 a
1700 a 25°C (Hornbuckle et al. 1994). La baisse du nombre de Schmidt avec 'augmentation de
la température de I’eau résulte en une augmentation de la conductance de transfert de masse
des PCB dans I’eau (Kw) (annexe 2, équation S4) et mene a une plus forte volatilisation.

Le deuxiéme facteur impacté par I'augmentation de la température est la constante de Henry.
Cette constante traduit la volatilité d’'un composé et varie avec la température. De ce fait,
I’augmentation de température se traduit par une constante de Henry plus élevée et favorise
donc la volatilisation du composé. Hornbuckle, Achman, et Eisenreich (1993) ont pu montrer
gue la constante de Henry des PCB pouvait croitre d’un facteur 10 avec une augmentation de
la température de 25°C. Une augmentation du flux de volatilisation des PCB avec la
température a également été observée dans les quelques études étudiant la variabilité
saisonniere des échanges de PCB a l'interface air/eau (Hornbuckle et al. 1994; Fang et al.
2008). L’élévation des constantes de Henry des PCB est un des facteurs avancé pour expliquer
cette variabilité.

La concentration de PCB dans I'eau est également susceptible d’impacter I'intensité du flux de
volatilisation. Ce parametre est considéré comme le facteur principal dirigeant le phénomeéne
de volatilisation (Liu et al. 2016). Si les concentrations dans I'eau mesurées pour les différentes
campagnes ne montrent pas de tendance particuliére, il est possible d’observer que dans le
cas des campagnes 1, 3 et 4, les valeurs de concentrations dans I'eau relativement élevées
sont concomitantes avec les trois valeurs de flux les plus importantes. A I'inverse, pour les
campagnes 5, 6 et 7, les faibles concentrations mesurées correspondent a de faibles intensités
de flux de volatilisation (Figure 31). Cette relation de causalité doit cependant étre interprétée
avec prudence du fait de I'incertitude entourant les valeurs de concentrations dans I'eau.

Il est probable que la concentration dans I'eau et les flux de volatilisation, plus importants en
période estivale, soient liés aux caractéristiques hydrodynamiques du lac. En effet, le lac du
Bourget est un lac monomictique qui subit une stratification thermique avec une forte
augmentation des températures dans I’épilimnion de mai a septembre. A la fin de I'automne
le refroidissement des couches supérieures provoque un brassage des eaux du lac sur toute
la hauteur de la colonne d’eau qui se poursuit jusqu’au printemps suivant (Jacquet et al. 2018).
Des travaux réalisés sur le lac Majeur (ltalie) ont montré que cette stratification thermique en
été provoquait une augmentation des concentrations en PCB dans I'épilimnion du fait de leur
accumulation liée au manque de brassage (Dueri, Castro-Jiménez, et Zaldivar 2009). Les
auteurs ont alors conclu que la hausse des concentrations en PCB a la surface pouvait favoriser
le flux de volatilisation. Le lac Majeur et le lac du Bourget partagent de nombreuses
caractéristiques (i.e., lacs périalpins de taille similaire, lacs monomictiques). Les résultats
observés pour le lac Majeur semblent également s’appliquer pour le lac du Bourget (i.e.
concentrations de PCB en surface plus fortes en été qu’en hiver).
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Les turbulences générées par le vent au niveau de la surface peuvent également affecter
positivement le flux de volatilisation. Cependant, aucune différence significative de vitesse de
vent n’a pu étre observée tout au long de la période d’échantillonnage. Le vent n’est donc pas
responsable de la variabilité saisonniere de I'intensité du flux de volatilisation observé.

Enfin, les variations de concentrations dans I'air ne semblent pas non plus avoir d’impact sur
I'intensité du flux comme il est possible de le constater sur la Figure 31. Ce résultat était
attendu puisque plusieurs études ont montré qu’en cas de volatilisation, la concentration dans
I'air n’avait que tres peu d’impact sur I'intensité de ce flux (Liu et al 2016). La fugacité des PCB
dans I'air étant beaucoup plus faible que dans I'eau, les faibles variations de la concentration
dans l'air (i.e. d’un facteur 3) ne sont pas suffisantes pour impacter significativement
I'intensité du flux.

- Les facteurs biotiques :

Le degré d’eutrophisation du lac peut avoir un impact sur le cycle biogéochimique des PCB et
par conséquent sur l'intensité du flux de volatilisation des PCB, comme cela a été démontré
par Jeremiason et al. (1999). A I'échelle du lac sur une période d’un an, la production primaire
présente une variabilité saisonniére qui peut avoir un impact sur la dynamique des PCB. En
effet, il a été démontré a plusieurs reprises que la bioaccumulation des PCB par le plancton
pouvait induire une baisse de la concentration en PCB dissous dans |’eau : c’est le phénomene
de « pompe biologique » (Dachs et al. 1999; Jeremiason et al. 1999; Meijer et al. 2009). La
variabilité saisonniére du développement de la biomasse zooplanctonique pourrait entrainer
une variabilité de la concentration de PCB dissous dans |’eau. Dans le cas du lac du Bourget,
un fort développement de la biomasse zooplanctonique est observé au printemps (avril —
mai), puis en fin d’été (septembre — octobre) (Jacquet et al. 2018). Les périodes de forte
activité ne se traduisent pas par de faibles concentrations dissoutes dans I'eau du lac du
Bourget. Toutefois, il est possible que les effets de la « pompe biologique » soient
contrebalancer par I'effet de la stratification thermique, favorable a une augmentation de Ia
concentration des PCB dans I’épilimnion.

Une schématisation des principaux mécanismes susceptibles d’étre impliqués dans la
variabilité saisonniére du flux de volatilisation des PCB dans le lac du Bourget est proposée
(Figure 33).
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Figure 33: Principaux mécanismes susceptibles d’impacter le flux de volatilisation des PCB et leur impact positif
(+) ou négatif (-) pour (a) la période estivale lorsque la stratification du lac est établie et (b) la période hivernale
lors du brassage de la masse d’eau. H = Constante de Henry des PCB, Sch = nombre de Schmidt des PCB, T° =
température de I'eau

Les flux de volatilisation obtenus avec la chambre a flux (0,10 — 1,24 ngs7PCBi.m2.j!) sont
beaucoup plus faibles que ceux obtenus avec le modele du double film pour la période 2015 -
2016 (54 ng>7PCBi.m2.j" en moyenne) (chapitre 2). Cette différence n’a pas pu étre expliquée
par une différence de concentration de PCB dans I’eau. Celle-ci était de 0,10 — 0,39 ngZ7PCB;
pour cette campagne de mesure (Tableau 12) et de 0,21 — 0,39 ng27PCB; en 2015-2016. La
vitesse de vent moyenne était également similaire en 2015 — 2016 que pour cette campagne
(i.e. 2,2 et 2,7 m.s?, respectivement), elle n’est donc également pas responsable des
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différences de flux observés. Le troisieme facteur majeur impactant le flux de volatilisation est
le coefficient de transfert de masse des PCB (Koi) estimé en fonction de la vitesse de vent. Les
modeéles disponibles dans la littérature permettant d’estimer le Koi sont nombreux (Mackay et
Yeun 1983; Wanninkhof, Ledwell, et Crusius 1990; Wanninkhof 1992; Schwarzenbach,
Gschwend, et Imboden 1993; Nightingale et al. 2000). Le choix du modeéle utilisé peut
grandement influencer le flux de volatilisation. A titre d’exemple, le modele de Wanninkhof
(1992) a été choisi pour estimer le flux de 54 ng>7PCB;.m™.j dans le chapitre 2. Lutilisation
du modele de Nightingale et al. (2000), également utilisé dans une autre étude portant sur le
flux de volatilisation de POP (Jurado et al. 2005), aurait suggérer un flux de 104 ngZ7PCB;.m"
2jl. La grande disparité des valeurs de Ko fournis par les modeles disponibles dans la
littérature rend complexe la comparaison des flux mesurés sur le lac du Bourget avec les
données de la littérature. En effet, il ne semble pas pertinent de comparer des flux estimés
par différents modeles car la méthode de calcul des Ko peut étre responsable d’une partie
importante de la différence entre les flux. Cela masquerait alors les effets des facteurs
environnementaux (i.e. concentration en PCB dans |'eau et I'air et vitesse de vent).

La suite de ce travail a consisté a obtenir des valeurs de Ko déterminés expérimentalement
avec la chambre a flux. La comparaison des valeurs obtenues avec celles disponibles dans la
littérature ont permis d’identifier les modeles appropriées pour étudier la volatilisation des
PCB en milieu lacustre.

Ill.  Chambre a flux et approches de modélisation : comparatif et incertitudes

Comme évoqué précédemment, 'utilisation de modeles est I'approche la plus largement
utilisée pour I'estimation des échanges gazeux a l'interface de nombreux POP dont les PCB.
Les modeles les plus couramment utilisé ont été décrits dans le chapitre 1. Si les théories sur
lesquelles ils reposent peuvent étre divergentes, tous les modeles de flux reposent sur la
détermination du coefficient de transfert de masse total a I'interface (Ko)) du composé étudié
(équation 1, Chapitre 1). Dans le cas des molécules peu solubles dans I'eau et notamment des
PCB, il a été montré que la conductance de transfert de masse des PCB dans l'air était
beaucoup plus rapide dans I'eau (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993). Ainsi, le
facteur limitant le transfert des PCB a l'interface est la conductance de transfert de masse des
PCB dans I'eau (Kw).

Il est possible de calculer Ko a partir de I'’équation 19:

F.
Ko = ——— (19)
0T &¢,

Avec F,. le flux mesuré avec la chambre a flux (mol.m=2.h1)

Dans le cas particulier des PCB, K, >>> Ky, (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993) et
I’équation 2, peut alors s’écrire (équation 20) :
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Pariadr (20)

L’équation 19 peut alors s’écrire (équation 21) :

F
K,exp = = (21)
v ?_Cw)

Les mesures effectuées au cours de I'étude avec la chambre a flux ont permis de calculer la
conductance de transfert de masse expérimentale moyen pour la somme des 7PCB; (K, exp,
en cm.hl). Afin de tenir compte de la potentielle variabilité du K, exp due a la température,
une valeur a été déterminée pour la période estivale en se basant sur les données obtenues
au cours des campagnes 1 et 3. Une autre valeur de K,,exp pour la période hivernale a été
déterminée en prenant en compte les données des campagnes 6 et 7.

Les incertitudes liées aux variations des valeurs de F,,.,, C,,, et C, en fonction des campagnes
ainsi que les incertitudes sur la valeur de H’ ont été évaluées par le calcul de la propagation
d’erreur. Ainsi, des K, exp de 3,1.102 £ 3,3.102 cm.h! et 2,9.103 + 1,8.103 cm.h! ont été
obtenues pour la période estivale et hivernale, respectivement. Cette différence s’explique en
partie par la valeur du nombre de Schmidt plus forte en hiver (température de I'eau moyenne
= 9°C) qu’en été (température de I'eau moyenne = 24°C). Les travaux de Hornbuckle et al.
(1995) portant sur la variabilité saisonniére des flux de volatilisation de PCB sur le lac Michigan
ont montré que le Ky augmentait en raison de la hausse de la température de I’eau en période
estivale (Juillet — Octobre). Sur ce méme lac, Achman, Hornbuckle, et Eisenreich (1993) ont pu
observer qu’en l'absence de variations des autres facteurs environnementaux (i.e. vent,
précipitations, ...) la hausse de température de 10°C a 20°C résultait en une augmentation du
flux de volatilisation de PCB de I'ordre d’un facteur 2.

La vitesse du vent a un impact important sur le Ky (Chapitre 1). Dans le cadre de cette étude,
la présence de la chambre sur la surface de I'eau a indéniablement diminué I’effet du vent. En
effet, la vitesse de vent sous la chambre était de 0.05 m.s lorsque la vitesse de vent extérieure
lors du test était de 2 m.s™ Toutefois, si la chambre annulait presque totalement la vitesse du
vent sous le dispositif, les effets du vent extérieur sur la surface de I’eau située sous la chambre
n’étaient pas totalement inhibés. En effet, la surface de I'eau sous la chambre n’était
probablement pas parfaitement lisse lorsque des vents de 2-3 m.s! étaient mesurés a
I’extérieur de la chambre. Ainsi, les turbulences générées par les vagues présentes sous la
chambre ont pu avoir un impact sur le Ky qu’il n’est pas possible d’évaluer avec le dispositif
utilisé et les données disponibles. Il est cependant possible d’affirmer que les Ky obtenus sont
valables pour une gamme comprise entre un vent de 0,05 m.s’* mesurée sous la chambre et
2.67 m.s! qui est la valeur de vitesse de vent moyenne estimée a la surface du lac au cours de
la campagne de mesure.
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Malgré une incertitude relativement élevée concernant la plage de valeurs de vitesses de vent
pour laquelle elles sont valables, ces K,exp ont I'avantage d’avoir été mesurées sur le terrain,
en condition réelle a des vitesses de vent faibles pour lesquelles peu d’études avaient été
réalisées. Ces K,,exp prennent en compte les potentiels effets de la convection pénétrante,
de la présence de film lipidiques de surface et des fluctuations de la température.

Les Kw calculés a partir de la chambre flottante ont été normalisés a un nombre de Schmidt de
660 selon les travaux de Jahne et al. (1987) afin de pouvoir étre comparé aux valeurs de Ky
disponibles dans la littérature. Aprés normalisation, les valeurs de K, exp(660) s’élévent a
1,2.101 £ 1,2.10* cm.h? et 1,1.102 % 6,9.103 cm.h! pour la période estivale et hivernale,
respectivement. Johnson (2010) a comparé de nombreuses études proposant des valeurs de
Kw (660) (Figure 34a)). Les données de K,,exp(660) obtenues avec la chambre flottante sont
présentées sur la Figure 34b pour comparaison avec les valeurs de la littérature. Pour un effort
de lisibilité, seul le K,,exp(660) estival est représenté, le K,,exp(660) hivernal étant compris
dans l'incertitude du Kw estival.

a) b)
[=]
Lor ]
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Figure 34 : a) relation entre le Kw normalisé pour un nombre de Schmidt de 660 (Kw660) a 20°C et la vitesse de
vent déterminée par différentes méthodes (M. Johnson 2010) b) comparaison du K, exp(660) « estival »
(jaune) mesuré avec la chambre a flux avec les valeurs de la littérature. La barre d’erreur verticale représente
'incertitude autour du Kw estimé par I'analyse de propagation d’erreur et la barre d’erreur horizontale
représente la gamme de la valeur de vitesse de vent pour laquelle le Kw est déterminé.

La Figure 34a) fait apparaitre les résultats de nombreuses études reposant soit sur des
mesures expérimentales, soit sur des résultats de travaux de modélisation. Les mesures
expérimentales ont rarement été effectuées a des vitesses de vent inférieures a 2,5 m.s* et
donnent lieu a des extrapolations pour couvrir la gamme de Ky a ces faibles vitesses de vent.
La plupart des modeles proposent un Ky nul pour une vitesse de vent nulle. A l'inverse,
certaines modélisations telles que celles se basant sur I'algorithme COARE prédisent des
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valeurs de Kw(660) allant jusqu’a 4 et 7 cm. h'l a des vitesses de vent nulles (Hare et al. 2004;
Jeffery, Robinson, et Woolf 2010). Guérin et al. (2007) ont récemment cherché a évaluer le
Kw(660) pour le CO; et le CHs a la surface d’un lac, a I'aide de chambres flottantes équipés
d’analyseurs de gaz portatifs. Ils ont observé des valeurs de Kw(660) 2.2 + 1.4 cm h™! pour des
vents <2 m.s . Des valeurs similaires comprises entre 1.2 - 2.1 cm h'lont également observées
sur des lacs peu exposés au vent (< 1.5 m.s) dans le nord du Michigan avec des chambres
flottantes (Cole et al. 2010) . Les valeurs obtenues a I'aide de chambres flottantes apportent
des éléments de comparaison en terme de méthode et de conditions de mesures (i.e. vent
faible, environnement lacustre). Ces valeurs restent supérieures mais sont plus proches des
K,,exp(660) obtenues dans ce travail que de nombreux modeles présentés ci-dessus.

D. Conclusion

L'objectif de ce chapitre était d’étudier de maniéere plus approfondie le processus de
volatilisation des PCB a la surface du lac du Bourget, aprés que ce mécanisme ait été identifié
comme responsable d’une partie importante de la décontamination naturelle. La conception
d’une chambre a flux a permis la mesure directe du flux de PCB volatilisé depuis la surface du
lac. Une fluctuation saisonniéere a pu étre identifiée avec des flux estivaux supérieurs aux flux
hivernaux d’un facteur 8. Des hypothéses concernant I'impact des parameétres
environnementaux et biogéochimiques ont été formulées pour expliquer ces résultats. Un flux
de volatilisation annuel de 10,5 g.an! a pu étre estimé pour la période 2018 — 2019. Ce flux
est nettement inférieur a celui modélisé pour établir le bilan de masse (i.e. 861 + 473 g.an™?).
A l'échelle du lac, la volatilisation serait alors largement minoritaire dans le processus de
décontamination du lac, négligeable comparé a I'’enfouissement des PCB dans le sédiment. La
dynamique des flux de PCB au sein de |'écosystéme serait alors quasi-exclusivement controlée
par les échanges a l'interface eau/sédiment pour lesquelles une forte incertitude a été
identifiée (Chapitre 2).

Puisque la concentration dans I'eau et dans I'air ainsi que la vitesse du vent ne sont pas
responsables de la disparité entre le flux de volatilisation mesuré (10.5 g.an!) et estimé (861
+ 473 g.an!) (Chapitre 3, ll), celle-ci est en grande majorité due a I'équation utilisée pour
I’estimation du Ky (Wanninkhof 1992 Tableau 14). Cette équation estime un Kw sept fois
supérieur a celui estimé avec la chambre un flux entrainant la surestimation du flux de
volatilisation de PCB a la surface du lac du Bourget.

La mesure en condition réelle de Kw pour des faibles vitesses de vent permet d’apporter de
nouveaux éléments concernant la conductance de transfert de masse des composés peu
solubles dans I'eau. La comparaison du K, exp avec les données de la littérature met en
évidence que certains modeles basés sur des mesures réalisées pour des vitesses de vent
élevées (> 3-4 m.s?t) prédisent des valeurs de Ky supérieures aux données obtenues dans ce
travail ou dans les travaux de Guérin et al. (2007) et Cole et al. (2010). Les K,,exp(660)
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obtenues avec la chambre a flux sont comparés aux Kw(660) estimés par quelques modeles
largement utilisés dans la littérature ainsi qu’aux Kw(660) obtenus par chambres a flux
(Tableau 14).

Vitesse de vent

Kw(660) (cm.h?) Méthode Référence
(m.s?)
0.12 £ 0.12 (été) Chambre a flux
. 0.05-2.67 . Cette étude
0.01 + 6,9.10°2 (hiver) (passive)
22+1.4 1.0 (moy.) Chambre a flux (Guérin et al. 2007)
1.2-2.1 <1,5 Chambre a flux (Cole et al. 2010)
0.17 15 Evasion SF6 (Liss et Merlivat 1986)
1.08 15 Evasion SF6 (Crusius et Wanninkhof 2003)
Mesure covariance
3.39 15 . (McGillis et al. 2001)
directe (CO,)
0.87 15 Evasion SF6 (Wanninkhof 1992)

Tableau 14 : Tableau comparatif des valeurs de Kw normalisées au nombre de Schmidt de 660 obtenues par
différentes méthodes pour des vitesses de vents similaires.

Pour des vitesses de vents comparables, la valeur de Kw(660) du Tableau 14 du modele de Liss
et Merlivat (1986) est similaire a celles déterminées avec la chambre a flux tandis que les
autres modeles donnent des valeurs supérieures.

Le manque de consensus des relations entre la vitesse de vent et le Ky dans la littérature
montrent I'importance d’une détermination site-spécifique du Ky pour une détermination des
flux de PCB a l'interface air/eau (Sharif et al. 2013). Lorsque la mesure expérimentale des
conductances de transfert de masse des PCB est possible, cette option semble étre la plus
pertinente. En ce sens, l'utilisation d’une chambre a flux équipée d’échantillonneurs passifs
telle que celle utilisée dans ce travail a fournie des résultats satisfaisants sur une période de
12 mois. La mise en place d’une chambre a flux passive est un moyen simple, peu couteux et
efficace pour déterminer le flux de volatilisation de composés hydrophobes depuis la surface
de masse d’eau calme tels que les lacs de petite et moyenne taille exposés a des vents faibles
(< 5 m.st) comme le suggérent Kremer et al. (2003). Si le recours a l'utilisation de modeéles
basés sur la vitesse de vent est nécessaire, une attention particuliere doit étre portée sur le
type de modéle adapté a I'étude menée. Ainsi, pour I'étude de la volatilisation dans des lacs
soumis a des vitesses de vents faibles (i.e. < 3m. s%), nos résultats suggérent I'utilisation du
modeéle de Liss et Merlivat (1986) utilisé pour I'étude de la volatilisation des PCB sur le lac
Michigan (Achman, Hornbuckle, et Eisenreich 1993).
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A. Introduction

Malgré I'importance des processus naturels (i.e. enfouissement des PCB dans le sédiment,
volatilisation) permettant la diminution des niveaux de concentration dans la colonne d’eau
et le sédiment biodisponible, le lac du Bourget reste exposé a de forts niveaux de
contamination. Ils sont dus aux apports de PCB par les affluents (i.e. 97% des apports totaux)
qui contribuent a la contamination du lac et participent au caractére durable de la
contamination (Chapitre 2). Les temps de demi-vie des PCB dans le sédiment sont tres
variables, compris entre 2,9 ans et 38 ans (Sinkkonen et Paasivirta 2000) selon leur degré de
chloration. lls varient grandement selon la présence de microorganismes capables d’utiliser
les PCB comme accepteurs d’électrons dans le processus de déhalo-respiration en conditions
anaérobies (Brown et al. 1987; Abramowicz et al. 1993) et selon la concentration en PCB dans
I'eau (Needham et al. 2019). Dans le lac du Bourget, le sédiment superficiel représente un
stock important (i.e. 181 = 60 kg) de PCB potentiellement mobilisable et biodisponible
(Chapitre 2).

Outre les problématiques liées aux impacts avérés des PCB sur le biote (Buckman et al. 2007;
Horri et al. 2018), la pollution aux PCB est également un probléme sanitaire pour I’'Homme. En
effet, les principales sources d’exposition des Hommes aux PCB est via l'ingestion de
nourriture contaminée (Patandin et al. 1999). Les apports via I'inhalation de PCB gazeux sont
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largement négligeables, sauf dans certains cas particuliers ou les travailleurs opérant dans des
sites contaminés aux PCB sont exposés durablement a de fortes concentrations (Amiard,
Meunier, et Babut 2016). L'ingestion de fortes quantités de viande et particulierement de
gibiers peut étre responsable d’une contamination importante chez les populations
particulierement exposées tels que les chasseurs (Warenik-Bany, Strucinski, et Piskorska-
Pliszczynska 2016). Au niveau de la population globale, I'imprégnation par la consommation
de poissons ou de produits de la mer représente la plus forte proportion des PCB totaux
retrouvés dans l|'‘organisme. L'étude frangaise EAT2 publiée en 2011 révele que la
consommation de poissons contribue a hauteur de 37% et sont les contributeurs majoritaires
a I'exposition des PCB totaux devant les produits laitiers (30%) et les viandes (15%) (Anses
2011). Les résultats de cette étude montrent une diminution d’un facteur 4 de I'exposition de
la population frangaise aux PCB depuis 2005. Cette tendance a la baisse est a relativiser
puisque I'étude conclue également a un dépassement de la Valeur Toxicologique de Référence
(VTR) pour une faible proportion de la population et notamment les forts consommateurs de
poissons.

L'inquiétude des autorités vis-a-vis de I'exposition aux PCB de la population est justifiée par
plusieurs études de cohortes qui ont récemment montrer des effets indésirables sur la qualité
du sperme et des possibles effets déléteres tels qu’un sex ratio inférieur pour les garcons, un
taux plus élevés d’hormones stimulant la thyroide chez les nouveau-nés et des défauts dans
le développement de I'’émail dentaire (EFSA 2018). Ces résultats ont amené I’Autorité
Européenne de Sécurité des Aliments (EFSA) a abaissé la Dose Hebdomadaire Tolérable (DHT)
pour ’'Homme a 2 pgTEQ.kg™* de poids corporel en 2018 (EFSA 2018). Dans son rapport, 'EFSA
montre que les expositions moyennes relevées par les différentes études de cohortes sont 5
a 15 fois plus élevées que la nouvelle DHT. Ces nouvelles mesures restrictives s’appuyant sur
des études épidémiologiques montrent que la problématique sanitaire liée aux PCB est
toujours d’actualité.

La réduction de I'exposition de 'homme aux PCB passe par une régulation de la consommation
des aliments fortement contaminés mais également par la mise en place de mesures
restrictives concernant les teneurs dans les aliments. Pour les poissons, la norme européenne
prévoit l'interdiction de la commercialisation en vue de la consommation des poissons
dépassant 125 gPCB-NDL.gpoids frais - depuis la directive du 19 décembre 2006 (Official journal
of the European Union No 1881/2006). En 2015, I’Agence Nationale de sécurité Sanitaire de
I'alimentation, de I'Environnement et du Travail (ANSES) propose de lever les mesures
d’interdictions pour la France, sur la base des résultats de nouveaux travaux de modélisations
(ANSES 2015). La mesure est adoptée dans la foulée par le ministére en charge de la Santé, de
I’Agriculture et de I'Environnement par instruction ministérielle (Agence de I’'eau RMC 2016).
Elle est valable uniguement pour les zones dites hors « Zones de Préoccupation Sanitaires »
(ZPS) au sein desquelles des concentrations inférieures 8 250 gPCB-NDL.gpoids frais* sont
atteintes pour les poissons fortement bioaccumulateurs. Le lac du Bourget étant considéré
comme une ZPS, le taux de 125ngPCB-NDL.gpoids frais - demeure le seuil réglementaire
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préconisé. L'application de ces mesures relativement permissives vont a I’'encontre des
derniéres mesures prises au niveau européen par I'EFSA avec I'abaissement de la DHT et
illustre I'absence de cohérence des directives francaises avec les mesures européennes.
Devant I'importance de I'enjeu sanitaire actuel, I'évaluation de la contamination des poissons
ainsi que la détermination de la capacité de bioaccumulation des PCB par les poissons sont
des éléments prépondérants pour I'évaluation des risques, les poissons étant vecteurs
importants de PCB pour ’'Homme (Arnot et Gobas 2006).

Dans le lac du Bourget, les premiéres mesures de contamination en PCB de la faune piscicole
ont été réalisées par la Direction Départementale des Services Vétérinaires de la Savoie (DDSV
73) avec une série d’analyses sur les espéces a fort potentiel de bioaccumulation en mai 2008
(Jacquet et al. 2009). Les résultats concernant les cing espéeces investiguées sont répertoriés
sur la Figure 35 :
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Figure 35: Concentrations des PCB-DL exprimées en équivalent toxique (TEQ) dans cinq espéces de poissons (n
=90) du lac du Bourget d’apreés Jacquet et al. (2009). La ligne rouge représente la norme de 8 pgTEQ.g™.
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Les résultats obtenus ainsi que leurs extrapolations a d’autres espéces non étudiées mais
possédant un potentiel de bioaccumulation égal ou supérieur ont amené le préfet a prendre
un arrété le 5 février 2009 interdisant la péche en vue de la commercialisation des espéces
suivantes : Tanche, Breme, Gardon, Anguille et Omble Chevalier (préfecture de la Savoie
2009). Ces résultats ont également amené I’AFSSA (Agence Frangaise de Sécurité Sanitaire des
Aliments = ex - ANSES) a préconiser des études complémentaires portant sur la contamination
des especes piscicoles prenant en considération les spécificités environnementales du lac du
Bourget. Cette incitation avait pour objectif d’améliorer les connaissances sur les modes de
contaminations des poissons étant donné les variations importantes de niveaux de
contaminations observés chez une méme espéce pour des individus a poids constant (Jacquet
et al. 2009).

Une meilleure appréhension de la capacité de bioaccumulation des poissons passe par la
compréhension des mécanismes impliqués dans ce processus. Les travaux réalisés concernant
les différents parametres et facteurs responsables de la bioaccumulation des PCB par les
poissons ont été évoqués dans le chapitre 1. Toutefois, I'analyse des différents travaux réalisés
dans la littérature a mis en évidence des manques de connaissances concernant les
écosystémes périalpins. En effet, peu d’études ont été menées dans ces milieux pour lesquels
les mécanismes impliqués dans la bioaccumulation des PCB de la faune piscicole ne sont pas
bien cernés. Par conséquent, I'objectif scientifique de ce travail a visé a déterminer les
facteurs environnementaux, trophiques et physiologiques responsables de la contamination
aux PCB de la faune piscicole dans un grand lac périalpin. Les travaux effectués ont
également permis de mettre en évidence des tendances concernant les niveaux de
contamination des poissons dont 'omble chevalier dans le lac du Bourget. Ce chapitre a
cherché a répondre a I'objectif applicatif suivant : Déterminer une date ot la contamination
des ombles chevaliers atteindra la limite réglementaire en vigueur de 125ngPCB-NDL.gpoids

frais-l-

B. Stratégie d’étude

Deux especes de poissons présentes dans le lac du Bourget, le corégone et I'omble chevalier,
ont été sélectionnées pour cette étude. Le corégone (Coregonus lavaretus), également appelé
« féra » dans le lac du Léman et d’Annecy ou « lavaret » dans le lac du Bourget, est un poisson
de la famille des salmonidés présent dans de nombreux lacs européens et affectionne
particulierement les eaux fraiches, propres et bien oxygénées. D’une taille adulte allant de 25
a 45 cm il pese entre 250 et 500 g et se nourrit principalement de plancton et d’invertébrés
benthiques (Visini 2008). Sa présence dans le lac du Bourget a augmenté drastiquement
depuis les années 2000 en faisant aujourd’hui le poisson le plus prisé pour la péche
professionnelle et amateur avec des tonnages annuels moyens de 40 tonnes sur la période
2008 — 2017, atteignant jusqu’a 90 tonnes en 2016 (Jacquet et al. 2018).
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L’'omble chevalier (Salvelinus alpinus) est également un poisson de la famille des salmonidés
partageant de nombreuses caractéristiques avec le lavaret. Il affectionne les eaux froides et
s’aventure régulierement dans les eaux profondes, proche du sédiment. Comme le corégone,
I'omble chevalier fraie de Novembre a Janvier. Cependant, les frayeres des corégones se
trouvent sur les rivages sableux a faible profondeur tandis que celles des ombles se situent
sur le sédiment profond (i.e. jusqu’a 120 meétres) (Visini 2008). Ainsi, son comportement est
moins pélagique que le corégone et le régime alimentaire des plus gros spécimens peut
également inclure des petits poissons (gardons et perchettes) (Visini 2008). Présent de
maniére autochtone dans le lac du Bourget, sa présence a été grandement affectée par la
destruction de ses zones de frayéres par le phénomene d’eutrophisation des années 1970
(Balvay, Druart, et Jacquet 2012). Les populations sont de nouveaux a la hausse depuis
guelgues années, soutenues par I'alevinage réguliers du lac. 2,5 tonnes en moyenne étaient
capturées par les pécheurs professionnels avant linterdiction de péche en vue de la
commercialisation de I'espéce en 2008 (Jacquet et al. 2018).

Le choix de ces deux populations de poissons est justifié par le fait que ces poissons n’ont pas
le méme comportement trophique ; I'objectif est de mettre en évidence la relation entre les
aspects trophiques et la contamination en PCB des individus. Les poissons échantillonnés
durant la période 2013 — 2016 étaient destinés a déterminer les principaux facteurs
responsables de la bioaccumulation des PCB chez les 2 espéces.

Les campagnes de péches effectuées entre 2017 et 2019 ont permis un échantillonnage de
corégones plus régulier (i.e. 9 campagnes de péche sur cette période, Tableau 15) Ceci a
permis d’étudier la variabilité saisonniere de la contamination chez les corégones. Ces
campagnes de péche ont également visé a étudier la spatialisation de la contamination aux
PCB ainsi que I'impact du sexe sur la bioaccumulation des PCB des espéeces piscicoles du lac
du Bourget.

.  Collecte des échantillons

Les poissons ont été obtenus aupres des pécheurs professionnels du lac. Sur la période 2013
— 2019, 84 ombles chevaliers et 159 corégones ont été collectés (Tableau 15). Les corégones
ont été prélevés en plusieurs points du lac a I'aide de filets de maille 48 mm, sur les 4 lots
réservés a la péche professionnelle couvrant le lac du Nord au Sud. Les ombles chevaliers ont
été obtenus auprés du Comité InterSyndical pour I’Assainissement du Lac du Bourget (CISALB)
lors des péches scientifiques annuelles de décembre.

Apres collecte aupres des pécheurs des leur retour, les poissons ont été mesurés, quelques
écailles proches de la nageoire dorsale et les estomacs ont été prélevés. Les filets de poissons
ont été levés puis mixés afin d’obtenir un mélange homogene. Dans la majorité des cas, les
échantillons ont été traités et analysés immédiatement. Dans le cas contraire, ils ont été
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stockés dans une feuille d’aluminium a -16 °C avant traitement. Les échantillons collectés pour
la période 2013-2016 ont été traités par I'ingénieur d’étude du laboratoire (Dr Nathalie Cottin)
et les résultats bruts des différentes analyses ont été collectés par la suite pour traitement et
interprétation. Les poissons péchés entre 2017 et 2019 ont fait I'objet d’analyses
supplémentaires et ont été traités et analysés dans le cadre de cette thése. Un résumé des
campagnes de péches, du nombre de spécimens capturés et des caractéristiques des poissons
pour les différentes campagnes d’échantillonnages est proposé dans le Tableau 15.

II.  Détermination de I'age

Les écailles prélevées ont permis la détermination scalimétrique de I’'age des individus. Les
écailles sont soigneusement séchées, puis plongées dans une solution de peroxyde de sodium
avant d’étre sélectionnées selon leur état de conservation. Les écailles régénérées ne
présentant pas de lignes concentriques proches du centre de I'écaille ont été éliminées. Les
écailles sont ensuite montées sous lamelle pour étre lues avec un lecteur de microfiche
(Canon®, grossissement x48). Les informations visuelles complémentées par les données de
taille et de date de capture du poisson ont permis de déterminer I’dge des poissons (Photo 6).
Devant le niveau d’expertise requis pour la détermination de I'age a partir des écailles
d’'ombles, ceux-ci ont été déterminés au sein de 'UMR CARRTEL (station hydrobiologique
INRA Thonon-les-bains).

Photo 6 : Ecaille de corégone observée sous lecteur de microfiche (X48) . Les lignes de croissance révelent des
stries hivernales plus resserrées permettant la détermination de I’dge du poisson (ici poisson dans sa
troisieme année : 2+).
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Ill.  Détermination du sexe du poisson

Le sexe est déterminé lors de I'évidage du poisson par observation visuelle des gonades des
corégones et ombles chevaliers. La couleur blanchatre est typique des individus males tandis
gue la couleur orangée et I'éventuelle présence d’ceufs, est caractéristique des femelles.

IV. Détermination des contenus stomacaux

Les estomacs de chaque spécimen ont été prélevés puis conservés dans de |'eau formolée a
10 % au réfrigérateur a une température de 4°C. Les contenus stomacaux sont ensuite
analysés visuellement sous loupe binoculaire (Leica® EZ4, grossissement x 20) afin de
déterminer qualitativement le contenu stomacal. En raison de la dégradation rapide des
contenus stomacaux, seuls la différenciation entre les invertébrés benthiques (en grande
majorité des larves/nymphes de chironomes) et le zooplancton a été faite.

V. Analyse moléculaire et élémentaire du muscle des poissons

La détermination des teneurs en lipides, des concentrations en PCB et des isotopes du carbone
et de I'azote des poissons sont décrits dans la publication « Trophic position and individual
feeding habits as drivers of differential PCB bioaccumulation in fish populations » en annexe
3.

Brievement, 3 g du broyat de muscle a été passé sous étuve a 50°C pendant 96h puis réduit
en poudre al'aide d’un mortier avant envoi au laboratoire Stable Isotope in Nature LABoratory
(SNLAB, Canada) pour analyse des isotopes du carbone et de I'azote. 5g du broyat de muscle
a été extrait par 50 mL d’un mélange d’heptane/acétone (75/25, v:v) pendant deux heures
dans un bain a ultrasons a 40°C. 5 mL de cette extrait est ensuite filtré puis évaporé jusqu’a
poids constant dans un vial d’analyse. La masse de lipide totale est alors déterminée par
mesure gravimétrique et permet le calcul de la teneur en lipides du muscle (Tableau 15) (Bligh
et Dyer 1959). Les 45 mL de I'extrait restant sont ensuite reconcentré sous flux d’azote a I'aide
d’un TurboVap II® jusqu’a 1 mL puis purifié sur une colonne composée de 6g de silice acidifiée
par une solution d’acide sulfurique. La solution est alors reconcentrée, reprise dans un volume
d’heptane de 500 pL puis analysée par GC-PDID.
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localisation de la péche

COREGONES 2014 - 2016 m 2017 - 2019
2014 2015 2016 mmo..h_ou__‘.ﬁ“_.w 0s/10/17 22/12/17 26f/03/18 01/06/18 29/08/18 04/10/18 08/01f19 26/02/19
Nombre d'individus (M,F) 20 17 52 m 7(1,8) 7(4,3) 7(4,3) 8(4,4) 7(1,6) 7(4,3) 7(4,3) 14 (7,7) 6(5,1)
Taille (mm) 372452 354451 mmqwmom 39248 378+11 38149 380419 382424 397421 399419 389413 350411
Age (années) 2.3+0.8 2.1+1.1 m.HHo.mm 2.4+0.5 2+0.0 2+0.0 3.1+£1.0  2.9+0.7 3.1x0.7 2.620.8 3.1x05 2+0.0
% lipides 3.6¢1.2 2.7+0.6 m.mwp.mm 36406 2.4#05 19+1.1 22409 3.0+09 45+#13 37+#06 2.7#08 1.7:04
Caractéristiques | o .
) . / X Contenus stomacaux + sexe + localisation de la péche
supplémentaires !
OMBLES 2013 - 2016 m 2017 - 2019
2013 2014 2015 2016 | 21/11/17 10/04/17 20/11/18
Nombre d'individus (M,F) a8 18 19 10 m 7(7,0) 7(1,6) 15 (10,5)
Taille ([mm) 420455 371+35 382431 347413 362425 32924 354+44
Age (années) 411 3.2+0.9 3.6x0.7 3+0  3.4405  3.2+0.7 3.610.6
% lipides 7.783.0 12.246.2 8.21£3.7 w.mww.mm 46118 2.7+1.2 5.5+2.2
Caractéristiques m Contenus stomacaux + sexe +

supplémentaires
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Tableau 15
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C. Résultats

I.  Facteurs trophigues et physiologiques responsables de la bioaccumulation
des PCB par les especes de salmonidés du lac du Bourget.

La majorité des résultats présentés dans cette partie | ont fait I'objet d’'une publication
(Annexe 3) et sont ici approfondis et rediscutés.

1. Variabilité interspécifique et interindividuelle de I'imprégnation aux PCB : les

facteurs physiologiques des poissons.
La concentration en PCB (normalisée ou non aux lipides) dans le muscle des poissons prélevés

entre 2013 et 2016 était significativement plus importante pour les ombles chevaliers que
pour les corégones. En considérant I'ensemble des individus des 2 especes, la teneur en lipides
était corrélée a la concentration en PCB (r>=0,52; p <0,001), avec une concentration en lipides
supérieure pour les ombles chevaliers que pour les corégones (8,9% et 3,2%, respectivement).
Les profils de concentration des 7PCB; étaient similaires pour les deux especes et les différents
individus avec une grande majorité de PCB a haut poids moléculaire (i.e. PCB 153, 138, 180)
représentant environ 70% des PCB totaux (Figure S3, Annexe 4) Le degré de métabolisation
des PCB ne semble pas différer entre les deux espéces puisqu’aucune différence significative
de profil de congénéres de PCB a pu étre observée. En effet, les contributions relatives des
PCB métabolisables (PCB 28 et PCB 52) a la somme des 7PCB; étaient tres similaires pour les 2
espéces (Figure S3, Annexe 4).

Des différences de concentrations significatives ont été observées entre les 4 années pour les
deux espéces (ANOVA, F3s1 p<0,05 pour les ombles chevaliers et F;7 p<0,05 pour les
corégones) (Figure 36). L'ajout de données de 2008 obtenues par I'agence de I'eau RMC met
en évidence une baisse drastique de la contamination pour les deux espéces suite aux travaux
de décontamination et de réhabilitation de I'affluent Tillet réalisés de septembre 2012 a
décembre 2013. Il est possible d’observer par ailleurs une diminution moins prononcée et non
significative des concentrations en PCB pour les années 2014, 2015 et 2016.
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Figure 36: Boxplot de la contamination en 7PCBi des corégones a) sans et b) aprés normalisation au taux de
lipides et des ombles chevaliers c) avant et d) aprés normalisation au taux de lipides.

La variabilité interindividuelle de la contamination est importante pour les deux espéces, avec
un CV de 54% pour les corégones et 52% pour les ombles chevaliers. Afin de I'expliquer, les
parameétres anatomiques et physiologiques potentiellement impliqués dans la contamination

des poissons ont été étudiés.

Aucune relation significative n’a été constatée entre la taille des individus et la concentration
en PCB, pour les deux espéces. L'age n’était pas non plus corrélé a la concentration en PCB
pour les ombles chevaliers. Une corrélation positive a été observée entre I'dge et les PCB pour
les corégones. Toutefois, cette observation était due aux individus péchés en mars 2016,
particulierement 4gés et contaminés avec une concentration moyenne de 2211,7 ng.giipides *
(i.e. [27PCBi] moyenne pour 2016 = 1648 ng.giipides -). Il st pourtant habituel d’observer une
corrélation positive entre I'age (Vives et al. 2004; Volta et al. 2009) ou la taille (Johnston et al.
2002; Gewurtz, Bhavsar, et Fletcher 2011) et la contamination du poisson. Il est possible que
la gamme d’age (de 2 a 4 ans pour 87% des individus) et de taille (i.e. 255 mm — 480 mm)
relativement peu étendue puisse expliquer I'absence de corrélation significative pour les
salmonidés du lac du Bourget. L’absence de relation entre la taille et la concentration en PCB
a également été observée par Olsson, Valters, et Burreau (2000) pour des perches de taille
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inférieure a 200 mm dans un lac lituanien ainsi que pour des truites arc en ciel dans le lac
Michigan (Stow 1995). Les auteurs ont avancé I'hypothese de la dilution par la croissance des
PCB dans le muscle et une forte élimination des PCB, empéchant d’observer une relation
positive taille — concentration en PCB pour les jeunes individus.

2. La plasticité trophique des ombles chevaliers et des corégones
Les valeurs de 63C étaient proches pour les deux espéces, comprises entre -34 %o et -31 %o
(Figure 37). La valeur moyenne de 6'3C variait de maniére significative entre les années pour
les deux especes (one-way ANOVA, F3s1 = 5; p <0,01 and F2,76 = 32; p <0,001 pour les ombles
chevaliers et les corégones, respectivement). Le 8N des ombles chevaliers était
significativement plus élevé que les corégones (i.e. moyenne de 15,7%o0 et 13,7%o,
respectivement, Wilcox test p<0,0001) suggérant un comportement trophique différent et la

tendance piscivore de I'omble chevalier.
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Figure 37: Espace isotopique 63C-8'°N avec A) les données isotopiques non corrigées et les données pour B)
les corégones et C) les ombles chevaliers, corrigées pour le fractionnement isotopique (89 % et 96 % des
données incluent dans le polygone des ressources, respectivement). Les lignes verticales et horizontales
représentent les écart-types des valeurs des différentes ressources considérées dans le modeéle de mélange
bayésien.

Des données isotopiques pour les différentes proies des corégones (i.e. invertébrés littoraux,
invertébrés profonds et zooplancton) et des ombles chevaliers (i.e. invertébrés littoraux,
invertébrés profonds, zooplancton et perchettes) ont permis de constituer I'espace isotopique
présenté en Figure 37. Une différence importante des valeurs de §'3C entre les invertébrés
2,1%0 et -32,4 £ 1,1%o,
respectivement). Cette enrichissement en §'3C de 6,9%0 en moyenne correspond a ce qui a

littoraux et le zooplancton a pu étre observée (i.e. -25,5 %

été observé pour d’autres lacs entre les algues planctoniques et benthiques (France 1995).
Puisque le 63C est conservé au sein de la chaine alimentaire (Peterson et Fry 1987), il semble
que les valeurs de 8'3C mesurées dans les invertébrés profonds (i.e. -33,4 * 3,9%o) soient dues
a I'assimilation de carbone d’origine planctonique. Une importante différence du &N a
également pu étre observée avec des valeurs plus élevées en moyenne de 6%. pour les
ressources pélagiques (i.e. zooplancton and perchettes) que pour les individus profonds et
littoraux.
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Les données isotopiques pour chaque ressources ont permis d’appliquer un modele de
mélange bayésien (Matériel et Méthodes, Annexe 3) permettant d’obtenir une estimation de
la contribution de chacune des ressources au régime alimentaire de chaque poisson (Figure
38). Le modele prévoit une contribution majeure du zooplancton et des invertébrés
benthiques au régime alimentaire des deux espéces piscicoles. Toutefois pour les ombles
chevaliers, la contribution des perchettes était voisine de celle des invertébrés benthiques. La
contribution des deux ressources principales (i.e. zooplancton et les invertébrés benthiques)
est variable a I’échelle de I'individu, particulierement pour les ombles chevaliers : le coefficient
de variation de la contribution du zooplancton était de 13% et 11% et celui des invertébrés
benthiques de 31% et 13% pour les ombles chevaliers et les corégones, respectivement.
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Figure 38: Histogrammes représentant la proportion des différentes ressources consommées par les
spécimens des deux espéces estimées par le modeéle de mélange bayésien. A) B) C) représentent les
contributions des différentes ressources pour les corégones et D) E) F) G) représentent les contributions des
différentes ressources pour les ombles chevaliers. Les chiffres entre parenthéses représentent les moyennes

°

* écarts-types des différentes ressources.

La position trophique (TP) de chaque individu a été déterminée pour permettre une
estimation du niveau trophique des poissons plus rigoureuse qu’avec I'utilisation du 8'°N (Post
2002). La TP de chaque individu a été calculée en fonction de la contribution relative et du
8N de chaque selon I'équation de Post (2002) (Matériel et Méthode , Annexe 3). La TP
moyenne des corégones (3,21 + 0,09) est inférieure a celle des ombles chevaliers (3,48 + 0,13)
(Wilcox test, p < 0,01) (Figure S4 A, B, Annexe 4). La gamme de TP observée pour les individus
est voisine de 0,4 pour chaque espéce. Aucune relation significative n’a pu étre observée entre
le TP et la taille (ANOVA, p > 0,05 pour les deux espéces, Fig. S4 C, D, Annexe 4).

3. Relation entre les paramétres trophiques et la contamination en PCB
Le 83C et la TP n’étaient pas corrélés avec la concentration en 7PCB; pour les corégones (r? =

0,18; p > 0,05 and r? = 0,03; p > 0,05, respectivement) lorsque tous les individus étaient
considérés (Figure S5, Annexe 4). Une analyse plus poussée pour chague année n’a également
pas permis d’observer de corrélation entre le 6*3C ou la TP avec la concentration en PCB. Les
mémes analyses ont été effectuées pour les ombles chevaliers et des résultats similaires ont
été obtenus (r* = 0; p > 0,05 and r?> = 0,22; p > 0,05, respectivement) (Figure S5, Annexe 4).
L’analyse des corrélations par année de capture a menée aux mémes conclusions que pour les
corégones. Le manque de relation entre la TP et la concentration en PCB peut s’expliquer a
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nouveau par la faible gamme de valeurs de TP du jeu de données. Ce manque de relation a
également été observé par Vander Zanden et Rasmussen (1996) pour des salmonidés (truites
lacustres). Les auteurs ont émis I’hypothése que cette absence de relation pouvait étre due a
la structure du réseau trophique. En effet, Vander Zanden et Rasmussen (1996) ont pu
montrer que la faible longueur de la chaine trophique était responsable de ce manque de
relation. L’étude de la relation entre TP et concentration en PCB en considérant les ombles
chevaliers et les corégones ensembles ont permis d’obtenir une relation entre ces deux
variables (r? = 0,45; p <0,001) (Figure S6, Annexe 4). Ces résultats corroborent ceux de Vander
Zanden et Rasmussen (1996) qui ont également observé une relation positive entre la TP et la
concentration en PCB en considérant des gammes de TP plus importantes. L'augmentation de
la concentration en PCB avec la TP peut étre révélatrice du phénoméne de bioamplification.
Afin de vérifier cette hypothése, le Facteur de Bioamplification Trophique (TMF) a pu étre
calculé selon I'équation 6. Une valeur moyenne de TMF pour les PCBi = 1,8 a pu étre
déterminée. Cette valeur est comprise dans la gamme de valeurs de TMF déterminées pour
58 congénéres de PCB (i.e. 0,90 — 3,28) au sein d’un réseau trophique aquatique japonais
(Kobayashi et al. 2015) et légérement inférieure au TMF du PCB 153 (i.e. 3,4 + 1,2) estimé pour
17 lacs canadiens (Houde et al. 2008)., La valeur de TMF obtenue a permis de suggérer que le
phénoméne de bioamplification était impliqué dans la contamination aux PCB des poissons.

Au moins deux parametres physiologiques et trophiques, le taux de lipides et la position
trophique, ont été identifié comme responsables de la bioaccumulation des PCB chez les
ombles chevaliers et les corégones. Afin d’affiner la relation entre ces parametres et la
contamination en PCB et pour identifier les autres paramétres impliqués dans le processus de
bioamplification, un modéle linéaire multiple a été construit auquel les données collectées sur
le terrain ont pu étre comparées.

4. Comparaison des données avec un modeéle de bioamplification
Le modele utilisé dans cette étude est basé sur le modele proposé par Vander Zanden et

Rasmussen (1996) prenant en compte le taux de lipides et la TP comme variables explicatives
de la concentration en PCB. Ce modele a permis d’estimer les concentrations en PCB pour
chaque poisson. Les concentrations en PCB estimées par le modéle ont ensuite été comparées
aux concentrations en PCB mesurées. Le modeéle étant valable pour la somme des 209 PCB,
les valeurs mesurées pour les 7PCB; ont donc été multipliées par 2 pour permettre la
comparaison puisqu’il est communément admis que les 7 PCB; représentent environ la moitié
des 209 congéneres de PCB (EFSA 2005). Une bonne adéquation entre les valeurs mesurées
et estimées est observée (r’aqj = 0,64, Figure 40A). L'étude des résidus du modéle a montré
une potentielle différence entre les deux espéces en terme de mécanismes de
bioamplification. En effet, une majorité des ombles chevaliers (i.e. 64 %) avaient des résidus
positifs, c’est-a-dire qu’ils étaient plus contaminés que les prédictions du modele le
suggéraient. A l'inverse, 58% des corégones montraient une contamination moins importante
que prédite par le modeéle (Figure 39).
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Figure 39 : résidus du modele de bioamplification ordonnés du plus positif au plus négatif. Un résidu positif
représente une concentration mesurée supérieure a celle estimée par le modéle.

Les différences entre les concentrations estimées et mesurées ont été investiguées en se
focalisant sur les différentes ressources partagées par les deux espéces et qui refletent leurs
préférences alimentaires. Les différentes ressources partagées par les deux espéces (i.e.
zooplancton, invertébrés littoraux et invertébrés profonds) ont été inclues comme variables
explicatives dans un modele linéaire (modeéle « ressources ») afin d’expliquer les résidus du
modele de bioamplification. Ce modele a montré une relation significative entre les habitudes
alimentaires des poissons et les résidus du modéle de bioamplification (r?.¢j= 0,17, p < 0,001).
Le zooplancton et les invertébrés profonds étaient liés a des coefficients négatifs traduisant
gu’une utilisation de ces ressources pourrait mener a une contamination plus faible. A
I'inverse, les invertébrés littoraux étaient associés a un coefficient positif indiquant que
Iutilisation de cette ressource pourrait étre liée a des contaminations plus importantes que
prévues par le modele de bioamplification. Les concentrations en PCB dans le zooplancton
n’ont pas été déterminées et n’ont pas pu confirmer les informations fournies par le modéle
« ressources ». Cependant, les concentrations en PCB; des invertébrés littoraux atteignaient
541 * 378 ng. gpoids frais ~ pour les individus prélevés proche de I'embouchure de la riviere du
Tillet et des concentrations de 41 + 30 Nng.gpoids frais - pour les invertébrés profonds prélevés
entre 20 et 40 métres de profondeur. Ces concentrations confortent les coefficients du
modele « ressources » suggérant 'influence de la prédation d’invertébrés littoraux sur la forte
contamination des individus.

Les résidus du modele « ressources » ont été ajoutés au modele de bioamplification afin de
proposer un nouveau modele prenant en compte une correction des résidus du modele initial
par les préférences alimentaires des individus. Ce modéle prenant en compte les préférences
alimentaires des poissons a permis d’obtenir une meilleure corrélation (r?.gj = 0,71) que le
modeéle précédent (Figure 40B). Pour certains individus, la correction avec |'utilisation des
ressources a permis une réduction drastique de la différence entre les concentrations
estimées et mesurées. Ainsi, pour trois spécimens d’ombles chevaliers, le modéle de base a
montré une différence entre les concentrations estimées et mesurées de 637 * 55 ng.groids
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rrais  tandis que le second modéle incluant la correction pour les préférences alimentaires a
abaisser cette différence a 253 + 83 ng.groids Frais - (résidus encadrés sur la Figure 40).
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en PCB mesurées pour 'omble chevalier et le corégone et B) concentrations en PCB estimées par le modéle de
bioamplification corrigées par les habitudes alimentaires en fonction des concentrations en PCB mesurées. Les
valeurs encadrées représentent les valeurs de trois ombles chevaliers pour lesquelles la correction appliquée
est la plus importante.

5. Conclusion
La premiere partie de ce travail a permis de montrer que la teneur en lipides et la position

trophique des individus expliquaient une partie significative de la contamination. L'utilisation
d’un modele basé sur ces deux parametres auxquels a été ajouté les préférences alimentaires
a permis d’améliorer le modéle, traduisant l'importance de ce parameétre dans la
contamination aux PCB des poissons.

La variabilité du comportement trophique (également nommé parfois « spécialisation
trophique » ou « spécialisation écologique ») au sein de I'espéce est un sujet émergent dans
le domaine de I’écologie et de nombreux animaux aquatiques font aujourd’hui I'objet de
recherches a ce sujet (Dingemanse et al. 2010). Quelques études ont focalisé leur intérét sur
la spécialisation écologique des poissons (Wolf et Weissing 2012; Brand|, Robbins, et Bellwood
2015). L’écologie des ombles chevaliers est particulierement difficile a cerner, notamment a
cause de la diversité de morphologie et de stratégies de prédation observées au sein d’une
méme population (Guiguer et al. 2002; Ulrich 2013; Brandl, Robbins, et Bellwood 2015). De la
méme maniere, il a été démontré que les corégones pouvaient présenter différents
morphotypes dans les lacs (Lu et Bernatchez 1999; Pothoven et Nalepa 2006; Siwertsson et
al. 2013). De plus, des différences de capacités respiratoires en fonction du morphotype ont
pu étre observées (Amundsen, Bghn, et Vaga 2004; Jenjan et al. 2017) chez les deux espéces.
Ces différences pourraient avoir un impact sur les capacités de bioconcentration et
d’excrétion des PCB. Il est également possible que la présence de morphotypes se traduise
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par des comportements trophiques fondamentalement différents ainsi que par des capacités
respiratoires variant selon les individus et donc, par des différences de capacités de
bioaccumulation. Récemment, Kahilainen et al. (2017) ont démontré que la capacité de
bioaccumulation du mercure (métal hautement bioaccumulable par les organismes
aquatiques) pouvaient grandement varier selon les morphotypes de corégones lacustres.

Méme si les différences morphologiques et les capacités respiratoires des individus
échantillonnés dans cette étude n’ont pas été évaluées, il est possible que le lac du Bourget
comporte différents morphotypes de corégones et d’'ombles chevaliers. Si tel était le cas, cette
diversité pourrait étre responsable d’une partie de la grande variabilité des concentrations en
PCB observée au niveau interindividuel, au sein d’'une méme population de poisson.

Il.  Etude d’autres facteurs impliqués dans la bioaccumulation et variabilité
saisonniere de la contamination aux PCB.

Afin d’aller plus loin dans la caractérisation des facteurs potentiellement impliqués dans la
bioaccumulation des PCB, la deuxieme partie de ce travail s’est focalisé sur les corégones
prélevés avec une fréquence plus élevée sur la période 2017 — 2019 (neuf campagnes de
péches ont été réalisées). L'analyse de la concentration en PCB; de 6 a 15 individus pour
chaque campagne a permis d’évaluer la variabilité saisonniere et d’identifier les facteurs
d’influence. Pour les deux espéces piscicoles, l'influence du sexe et de I’habitat sur
I'accumulation des PCB ont aussi été pris en compte.

1. L’impact du sexe du poisson sur la bioaccumulation des PCB
(Madenjian 2011; Madenjian, Ebener, et Sepulveda 2015b) supposaient que les femelles de

salmonidés pouvaient étre plus contaminées que les males en raison d’une activité moindre.
Aucune différence significative de contamination n’a été observée entre les males et les
femelles, que ce soit pour les ombles chevaliers (wilcox test, p = 0,61) ou les corégones (t-test,
p =0,66) dans le lac du Bourget (Figure 41).
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Figure 41: Niveaux de contamination en PCB des corégones (gauche) et des ombles chevaliers (droite) selon
le sexe.

Il semble dées lors possible de considérer I'ensemble des individus (males et femelles) pour

tenter d’identifier les facteurs d’influence de la contamination.

Comme pour les poissons prélevés de 2013 a 2016, la contamination varie beaucoup entre les
différents individus, pour I'omble chevalier comme pour le corégone: 450 % et 425 %

respectivement (Figure 42).
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Figure 42 : concentration en PCB des corégones (gauche) et des ombles chevaliers (droite) pour les
campagnes réalisées sur la période 2017 — 2019.

De la méme maniére que pour les poissons prélevés entre 2013 et 2016, aucune corrélation
positive n’a pu étre observée entre la concentration en PCB et la taille (r> = 0,02 et 0,04 pour
les corégones et les ombles chevaliers, respectivement) ainsi qu’entre la concentration en PCB
et 'age (KW testx=3,6,p =0,31 et KW test x =4,7, p = 0,19 pour les corégones et les ombles

chevaliers, respectivement).
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2. Variabilité spatiale de la contamination des corégones
Les informations concernant la localisation de la prise des corégones ont été renseignées pour
chaque campagne, sans information sur la profondeur (la profondeur des filets pouvant varier
pendant la péche). Le corégone est susceptible d’évoluer verticalement dans la colonne d’eau,
se rapprochant de la surface pour se nourrir de zooplancton puis retournant vers les eaux plus
profondes et plus fraiches qu’il affectionne (Gorsky, Zydlewski, et Basley 2012), rendant ainsi
peu pertinente I'information de la profondeur de capture.

L’écologie des corégones suggére que ces poissons sont trés mobiles au sein de la colonne
d’eau et se déplacent sur de grandes distances au sein de leur écosystéme (Gorsky, Zydlewski,
et Basley 2012). Notre hypothése est que la forte mobilité des corégones pourrait prévenir
toute différence de contamination liée a la variabilité de contamination de leur
environnement, les individus « intégrant » cette différence de contamination au cours de

leurs mouvements.

La variation spatiale de la contamination de I’écosystéme lacustre, a travers la contamination
du sédiment superficiel, a été identifiée en 5 points, La contamination du sédiment superficiel
mesurée en 2015 présente un gradient Sud — Nord (Chapitre 2, Tableau 5) avec des valeurs
comprises entre 155,7 et 78,4 ng>7PCBi-gms . Les informations concernant les lieux de capture
des individus ont permis de définir trois zones de capture (« Nord », « Centre », « Sud »). La
variabilité spatiale de la contamination est présentée sur la Figure 43.
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Figure 43: Variabilité spatiale de la contamination des Corégones

L’analyse ANOVA révele une contamination moins importante des corégones capturés au sud
du lac (F253= 6,2, p < 0,01) alors qu’aucune différence de valeurs de 63C (ANOVA, F253=0,8,
p = 0,46) et de §°N (ANOVA, F253=1,7, p = 0,19) n’étaient observées. Cette observation va a
I’encontre des concentrations mesurées pour le sédiment superficiel qui suggerent une plus
forte contamination de la partie sud du lac. Toutefois, la contamination des corégones parait
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variable selon la date de péche (Figure 42). Un modeéle linéaire mixte a donc été construit pour
évaluer l'impact du lieu de capture (et donc d’habitat) sur la contamination PCB
indépendamment de la date de capture (considérée comme variable aléatoire du modéle).
Contrairement au résultat de I'analyse ANOVA, les résultats du modele (Tableau 16) suggérent
gue I'habitat n’influence pas significativement la contamination en PCB des Corégones. La
contamination plus faible des poissons capturés en zone sud serait en réalité liée a la date de
péche. Bien que la partie sud du lac comportant les embouchures de la riviére du Tillet ou de
la Leysse soit plus contaminées que la zone nord du Lac (Lécrivain et al. 2018), il n’est pas
possible de corréler lieu de capture et teneur en PCB dans la chaire du lavaret. Notre
hypothése serait alors valide.

Estimate Ecart-type tvalue Pr(>t)

Intercept 58,62 11,44 5,13 0,005**
Nord -0,73 13,77 -0,05 0,960
Sud -16,93 12,79 -1,32 0,253

Tableau 16: Résultats de modéle linéaire mixte mettant en évidence I'absence de variabilité spatiale de la
contamination aux PCB du Corégones.

3. Lavariabilité saisonniere de la contamination aux PCB des Corégones.
Si les différents mécanismes responsables de la bioaccumulation des PCB ont été étudié dans

plusieurs écosystémes, peu d’études traitent de la variabilité saisonniere de la contamination
PCB des especes piscicoles. Olsson et al. (1978) évoquaient déja I'importance de la variabilité
saisonniéere de la contamination au tout début du constat de I'imprégnation des organismes
aquatiques par ces xénobiotiques. Leurs travaux mettaient en évidence une variabilité
saisonniéere de la contamination des gardons dans un lac suédois et les auteurs alertaient la
communauté scientifique de I'importance de ce paramétre pour les suivis de contamination
des especes aquatiques. Depuis, différentes hypothéses ont été émises afin d’identifier les
facteurs responsables de cette variabilité saisonniére. Bettinetti et al. (2012) ont suggéré que
'augmentation de la contamination du zooplancton au printemps était responsable de
I’augmentation du taux de PCB des corégones du lac Majeur (ltalie). Buckman et al. (2007) ont
montré in vivo que la baisse de la température diminue les capacités d’élimination des PCB
des truites, induisant une augmentation de la teneur tissulaire en PCB en période hivernale.
Paterson, Drouillard, et Haffner (2007) ont fait le méme constat que (Buckman et al. 2007) in
vivo pour des perches exposées au cycle naturel de température de I'eau d’un écosysteme
tempéré typique de ’hémisphére nord.

Enfin, plusieurs auteurs supposent que la fluctuation de la teneur en lipides de I'individu, serait
responsable des fluctuations saisonniéres de la concentration en PCB dans le muscle de
plusieurs espéces de poissons telles que les saumons du Pacifique (Debruyn, lkonomou, et
Gobas 2004), les corégones du lac Majeur (Volta et al. 2009) et les ombles chevaliers du lac
Halsvassdraget (Norvége) (Jergensen et al. 2006). La diminution du taux de lipides en hiver
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(par émaciation) entrainerait selon ces auteurs la reconcentration des PCB dans les lipides et
les tissus. Ce phénomeéne ne résulte pas de la bioaccumulation des PCB présents dans
I’environnement et la quantité globale de PCB dans I'organisme piscicole ne varie pas. C’est la
perte de masse (et de lipides) qui favorise la concentration des PCB dans les tissus (effet
opposé de la « dilution par la croissance » (Thomann 1989)). Daley, Paterson, et Drouillard
(2014) discutent les différents facteurs physiologiques et écologiques responsables de la
« reconcentration » (« bioamplification » en anglais) des PCB par le poisson . Afin d’éviter
toute confusion, « bioamplification » étant la traduction frangaise de « biomagnification » en
anglais, le terme « reconcentration » sera utilisé par la suite pour décrire le mécanisme
évoqué par Daley, Paterson, et Drouillard (2014).

Afin d’investiguer la variabilité saisonniére de la contamination en PCB les deux hypothéses
suivantes seront testées :

- Compte-tenu de la corrélation positive entre teneur en lipides et concentration en PCB, la
variabilité saisonniére de contamination PCB des corégones du Lac du Bourget est dépendante
des fluctuations de leurs teneurs en lipides.

- La variabilité saisonniere de la contamination PCB dépend des modifications des capacités
d’élimination des xénobiotiques chez les corégones.

La premiére hypothése est testée en mesurant la teneur en lipides mesurées dans le muscle
des corégones durant une année (Figure 44). Au cours du printemps, I'augmentation de la
biomasse planctonique (Jacquet et al. 2018) permet au corégone d’allouer I'énergie tirée
d’une alimentation plus importante a sa croissance somatique et de stocker I’excédent sous
forme de lipides. La teneur en lipides dans son muscle croit ainsi jusqu’au mois d’aout. Ensuite,
I'activité du poisson est réduite du fait de la forte diminution de la biomasse planctonique et
de la baisse des températures de I'eau a la fin de I'automne et en hiver (Jacquet et al. 2018).
Il destine alors ses réserves d’énergie a la maintenance somatique et la reproduction (qui
s’étend de novembre a janvier (Dabrowski 1985; Visini 2008)). La teneur lipidique du muscle
diminue en moyenne de 50 a 60 % de la période estivale a la période hivernale (Figure 44),
sans qu’aucune différence significative n’ait pu étre observée entre les males et les femelles.
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Figure 44 : Evolution annuelle de la teneur en lipides dans le muscle des corégones males (bleu) et femelles
(rouge). La ligne rouge représente le meilleur ajustement par fonction de lissage (i.e. regression loess) et la
zone colorée représente I'intervalle de confiance a 95 %. JDL = Jour de ’année.

Compte-tenu du caractere lipophile des PCB, il est probable que la variation du taux de lipides
des corégones influence plus fortement la concentration des congénéres possédant les
coefficients de partage octanol-eau (Kow) les plus élevés dans le muscle. La relation entre taux
de lipides et concentration en PCB des individus a été évaluée pour chacun des 7 congénéres
indicateurs. Les coefficients de détermination (r?) calculés pour chaque relation sont
représentés en échelle logarithmique en fonction du Kow du congénére considéré (Figure 45).
Plus I'hydrophobie du congénéere augmente, plus la corrélation entre taux de lipides et
concentration en PCB est forte (allant d’absence de corrélation (r?a¢j = 0,01 et -0,01) pour les
PCB 28 et 52 jusqu’a une corrélation significative (r?.qj = 0,09 et 0,19) pour les PCB 153 et 180
respectivement. Ceci suggere que l'impact de la teneur lipidique des corégones sur la

variabilité saisonniére de la contamination en PCB ne sera pas identique selon les congéneéres
considérés.
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Figure 45: corrélation entre le r2 de la relation « concentration en PCB en fonction de la teneur en lipides » et
le Kow pour les 7 PCB.. L’ajout de la constante de 0,02 en ordonnée est la correction apportée afin de pouvoir
exprimer le r?.q; négatif du PCB 52 sur une échelle logarithmique.

Afin d’évaluer l'influence du taux de lipides sur la variabilité saisonniére de la contamination
PCB des poissons, les congénéres dits « légers », ayant peu d’affinité avec les lipides (i.e. PCB
28 et 52), seront étudiés indépendamment des PCB « lourds », fortement chlorés, avec une
forte affinité pour les lipides (i.e. PCB 138, 153 et 180).
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Figure 46: Variabilité saisonniére de la concentration en PCB lourds (a) et en PCB légers (b) dans le muscle des
corégones. La ligne rouge représente le meilleur ajustement par fonction de lissage (i.e. régression loess) et la

zone colorée représente l'intervalle de confiance a 95 % de cette fonction. JDL = jour de I’année.
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La comparaison entre la dynamique saisonniere des PCB lourds et légers permet de distinguer
deux tendances différentes (Figure 46). Les PCB lourds suivent la méme tendance que celle
des lipides présentés sur la Figure 44 alors que ce n’est pas le cas pour les PCB légers. La
bioconcentration des PCB lourds dans les lipides est favorisée par rapport aux PCB légers : ils
sont alors accumulés dans le zooplancton puis dans le poisson (Berglund et al. 2000; Peltonen
et al. 2014). Une faible consommation de plancton par les corégones en fin d’hiver/début de
printemps pourrait expliquer un faible apport de ces congéneres via I'alimentation. Une forte
prédation des larves d’invertébrés au printemps puis de zooplancton en début d’été (Visini
2008) favorise I'apport de PCB lourds par I'alimentation, conjointement a la création de
réserves lipidiques dans le muscle du corégone.

La concentration des PCB légers dans le poisson n’est pas liée a la dynamique des lipides. Elle
est la plus élevée en période hivernale (i.e. janvier —février), alors qu’elle diminue rapidement
au printemps pour rester faible jusqu’a la fin de 'automne. Les PCB légers étant faiblement
liposolubles, il est probable que la forte activité de prédation au printemps et en été affecte
peu la concentration en PCB légers dans le muscle comme cela est le cas pour les PCB lourds.

L’élimination préférentielle de certains congénéres peut aussi expliquer les tendances
différentes observées entre PCB lourds et PCB légers. Niimi et Oliver (1983) et Buckman et al.
(2004) ont ainsi mesuré une élimination plus rapide des PCB faiblement chlorés par les truites
arc-en-ciel. Cette élimination préférentielle a également été observée pour les chaboisseaux
(Bright, Grundy, et Reimer 1995) et les perches (Paterson et al. 2007). Les corégones éliminent
aussi probablement mieux les PCB légers que les indicateurs 138, 153 et 180. De plus, le taux
d’élimination des PCB est dépendant de la température de I'eau : I'augmentation de la
température au printemps pourrait expliquer les teneurs plus faibles des PCB légers
(diminution de de 7,5 Nng.groids Frais © @ 2,5 NG.8poids Frais - €N mMoyenne) a partir de la fin du
printemps (Figure 46b).

Il semble que les principaux facteurs d’influence de la variabilité saisonniére de contamination
en PCB soient i) une augmentation de la prédation des corégones au printemps et en été
menant a une augmentation de I'imprégnation en PCB lourds et ii) des capacités d’élimination
des PCB légers améliorées pour cette période du fait de I'augmentation de la température de
I’eau responsables de la diminution de concentration des congéneéres 28 et 52.

a) Relation entre métabolisme du poisson et concentration en PCB des corégones
Gorsky, Zydlewski, et Basley (2012) ont mis en évidence une variation annuelle de I'activité

(i.e. fréquence de nage, prédation) des corégones lacustres : elle est deux fois plus forte en
période estivale qu’en période hivernale. Cette activité est dépendante de la capacité du
poisson a allouer I'énergie issue du métabolisme a cette fonction.

Le métabolisme correspond a la transformation et a l'utilisation d’énergie pour différentes
fonctions biologiques (Brown et al. 2004). L’énergie produite au sein de I'organisme est
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utilisée prioritairement pour le maintien des fonctions vitales minimales du poisson (i.e.
métabolisme de maintenance (Person-Le Ruyet 1986)). L’énergie en excés est alors utilisée
pour des fonctions biologiques secondaires (i.e. la croissance, reproduction) ou stockée. Les
réactions biochimiques des différentes voies métaboliques sont fortement influencées par la
température (Brown et al. 2004) qui a donc un impact direct sur la capacité de
biotransformation des xénobiotiques tels que les PCB des poissons (Paterson, Drouillard, et
Haffner 2007; Buckman et al. 2007) Le taux métabolique de maintenance (quantité d’énergie
utilisée par le poisson par jour) a été estimé puis considéré comme proportionnel aux
capacités de biotransformation des PCB par le poisson.

D’aprés les travaux de Gillooly et al. (2001), le taux métabolique I (Joules.j!) du poisson
dépend de la température de I'eau et de la masse de I'individu selon I'équation 22 :

I =I,M3*eE/k « 86400 (22)

Avec I, la constante de normalisation (€2983) pour les poissons (Brown et al. 2004), M la
masse de l'individu (g), E I'energie d’activation (0,63 eV pour les poissons) (Brown et al.
2004), k la constante de Boltzmann (8,62 10™) et t la température de I'’eau a 10 métres (K). La
constante 86400 est le facteur de conversion appliqué pour transformer les Joules.s en
Joules.j?.

La masse des corégones n’ayant pas été mesurée, elle a pu étre estimée a partir de la relation
empirique de Jacquet et al. (2019) obtenue pour les corégones du lac Léman et Bourget
capturés en 2018 (équation 23) :

M = 0,002513340 (23)
Avec M la masse du corégone (g) et [ la longueur du corégone (cm).

Il existe une forte variabilité saisonniére du taux métabolique, avec une augmentation d’un
facteur 4 entre la période hivernale et estivale, (Figure 47). Aucune différence significative de
taille des poissons n’a été relevée sur les campagnes de péches (Tableau 15). En conséquence,
le taux métabolique varie principalement avec la température de I'eau du lac.
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Figure 47: Evolution du taux métabolique annuel des corégones estimée par I'équation 22. La ligne rouge
représente le meilleur ajustement par fonction de lissage (i.e. regression loess) et la zone colorée représente
I'intervalle de confiance a 95 %. (J = Joules et JDL = Jour de I’année).

La corrélation entre la teneur en lipides des individus et leur taux métabolique est significative
(r?agj = 0,35, p < 0,001) mais suggére que d’autres facteurs ont un impact sur les réserves
adipeuses chez le corégone. Aussi, dans la suite de ce travail, la teneur en lipides et le taux
métabolique des individus seront considérés comme deux variables distinctes afin d’étudier
leurs impacts sur la bioaccumulation des PCB.

Pour déterminer la relation entre les deux variables d’influence (« teneur en lipides » et « taux
métabolique ») et la variable réponse « concentration en PCB», le modéle additif généralisé
(aussi nommé GAM, pour Generalized Additive Model), modéle non linéaire permettant
d’évaluer le caractére additif de plusieurs variables explicatives (Hastie et Tibshirani 1990), a
été choisi. Trois modeéles ont été comparés, différant par un temps de latence de 0 a 2 mois
entre la fluctuation du taux métabolique et son effet sur la concentration en PCB dans le
muscle de I'individu.
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- Aucun délai entre la variation du taux métabolique et son effet :
modO0gers = [PCBisgers] ~ s1(%lipides) + s2(méta) + ¢

- Un délai de 1 mois:
modlisgers = [PCBiegers] ~ s1(%lipides) + s2(méta — 1) + ¢

- Un délai de 2 mois :

mod2isgers = [PCBiegers] ~ s1(%lipides) + s2(méta — 2) + ¢

Avec [PCBggers] la concentration en PCB dans le muscle, s1 et s2 les fonctions de lissage

(interpolation par spline cubique) des variables %lipides et méta , respectivement et ¢ les
résidus du modele.

Modéle p-value s1 p-value s2 Variance totale
(% lipides)  (métabolisme) expliquée
ModOegers <0,01 <10 38,4 %
Mod1isgers <0,001 <10°® 37,2 %
Mod2isgers <0,05 <0,01 24,3 %

Tableau 17: Résultats principaux des trois modéles GAM pour les PCB légers

Le modele « mod0gers » semble étre le plus approprié au regard du pourcentage de variance
expliquée (Tableau 17). Les deux variables sont significativement liées a la concentration en
PCB légers. La comparaison de ces modeéles suggére que la concentration en PCB dans le

muscle des corégones est rapidement impactée (< 1 mois) par une variation du taux
métabolique de I'individu.

La représentation graphique du modéle GAM « mod0sgers » €St proposée sur la Figure 48:
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Figure 48 : Représentations graphiques du modéle mod0 .. L’axe des ordonnées représente I'effet du
prédicteur en fonction des variables explicatives centré sur 0 et I'espace grisé représente l'intervalle de

confiance a 95 %. Les traits le long de I’axe des abscisses représentent la distribution des résidus partiels du
modeéle.
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La représentation graphique du modele GAM « mod044.s » permet de mettre en évidence
les effets partiels des deux variables explicatives. Un effet des prédicteurs positif indique un
effet positif de la variable explicative sur la variable réponse. Ainsi, il est possible d’observer
un impact positif de la teneur en lipides sur I'accumulation des PCB légers pour des fortes
valeurs de teneur en lipides. Ce résultat va a I’encontre des conclusions tirées de la Figure 45
selon lesquelles les lipides ne favorisent pas I'accumulation des PCB légers. Cependant, aucun
effet positif des lipides sur I'accumulation des PCB n’est observé pour des valeurs inférieures
a 3,4 % et le faible nombre d’observations pour des valeurs supérieures a 4 % réduit
considérablement la robustesse de la modélisation. Aussi, I'effet positif de la teneur en lipides
sur I'accumulation des PCB légers doit étre interprété avec précaution.

A linverse, le modele permet d’observer un effet négatif du taux métabolique sur
I’accumulation des PCB légers dans le muscle au-dela d’une valeur de 2,2.107 Joules.J™. Ceci
suggere que l'augmentation de I'activité métabolique du poisson entraine une hausse des
capacités de métabolisation des xénobiotiques par les corégones. Les mois de I'année pour
lesquelles le taux métabolique était suffisamment élevé pour permettre |’élimination des PCB
légers correspond a la période juin — octobre. Ainsi, la plus forte activité métabolique des
corégones en période estivale est susceptible d’entrainer une métabolisation accrue des PCB
28 et 52, et donc de faire diminuer la concentration de ces composés dans le muscle des
poissons.

La hausse du taux métabolique des individus se traduit automatiquement par une
augmentation de la consommation d’oxygéne (Clarke et Fraser 2004). L’élimination des PCB
par voie branchique peut étre responsable de la baisse de concentration en PCB dans le
muscle du poisson (Paterson, Drouillard, et Haffner 2007). Ce phénoméne est possible
uniquement si I’équilibre thermodynamique entre la concentration en PCB dans le poisson et
I’eau n’est pas atteint (la fugacité des PCB dans le poisson est plus élevée que dans I'eau). En
faisant I’hypothése d’un déséquilibre, Il est probable que I'élimination des PCB légers par voie
branchique soit améliorer pendant la période estivale comme cela a pu étre observé pour les
perches (Paterson, Drouillard, et Haffner 2007) et les truites (Buckman et al. 2004).

Selon I'hypothése ou les PCB légers sont principalement accumulés par bioconcentration,
menant a un équilibre thermodynamique, il est possible qu’une variabilité saisonniére de
concentration en PCB légers dans |'eau se traduise par une variabilité de concentration pour
le corégone. Les concentrations en PCB 28 et 52 dans I'eau mesurées sur la période 2017-2019
présentent une tres forte variabilité mais n‘ont pas montré de tendance saisonniere.
Toutefois, les résultats obtenus avec la chambre flottante ainsi que plusieurs études
(Hornbuckle et al. 1994; Dachs et al. 1999) suggérent que la plus forte volatilisation des PCB
en période estivale pouvait induire la baisse de la concentration en PCB légers dans |’eau. Si la
fluctuation saisonniére de la contamination en PCB 28 et 52 dans I'eau était avérée, elle
pourrait étre en partie responsable de la variabilité saisonniere des concentrations observées
dans le muscle du corégone.
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b) Mise en évidence du phénomene de reconcentration
Le phénomene de reconcentration n’entraine pas I'augmentation de la quantité de PCB dans

I'organisme. Cependant, la relocalisation des PCB depuis le muscle vers d’autres organes
(reins, foie, cerveau) a pu étre mis en évidences chez la sole (Boon et Duinker 1985) et 'omble
chevalier (Jgrgensen, Bye, et Jobling 1999). Pour I'omble chevalier, la hausse de la
concentration en PCB dans ces organes vitaux est a I'origine d’'une hausse de I'activité EROD
d’un facteur 10 (Jgrgensen et al. 2006), traduisant le potentiel effet délétere de la
reconcentration des PCB (Jgrgensen et al. 2002). Au regard de la forte fluctuation du taux
lipidique du muscle du corégone, I'hypothese d’une reconcentration des PCB dans les lipides
en période d’émaciation, pouvant entrainer la relocalisation des PCB a été investiguée.

La comparaison de la dynamique annuelle des lipides (Figure 44) avec la dynamique des
différents congéneres de PCBi (Figure 49a) n’a pas permis de mettre en évidence le
phénoméne de « reconcentration » des PCB. Il est possible que ce phénomene ne s’applique
pas pour le cas d’étude présenté ici. Néanmoins, I'étude des données en considérant la
concentration des PCB dans le poids frais n’est probablement pas pertinent pour plusieurs
raisons :

- Avec des teneurs en lipides comprises entre 1 et 6 %, les corégones peuvent étre
considérés comme des poissons relativement peu gras. La faible perte de masse
musculaire du poisson liée a la perte de quelques pour cents de lipides ne permet pas
d’observer une variation de la concentration en PCB non normalisée aux lipides.

- Les apports importants de PCB liés a la consommation de ressources contaminées en
période estivale résultent en une augmentation de la concentration en PCB dans le
muscle. La dilution des PCB dans les lipides, si elle a lieu, est masquée par les apports
provenant des ressources.

L'analyse des données de concentrations en PCB normalisées aux lipides a permis de
s’affranchir des limitations énoncées ci-dessus.
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Figure 49 : Variabilité de la concentration des 7PCB; dans le muscle des corégones en fonction des jours de
I'année avec a) les concentrations non-normalisées aux lipides et b) les concentrations normalisées aux lipides.
La ligne rouge représente le meilleur ajustement par fonction de lissage (i.e. regression loess) et la zone colorée
représente I'intervalle de confiance a 95 %.

Il est possible d’observer une plus forte concentration des PCB normalisés aux lipides en
période hivernale qu’en période estivale (Figure 49b). La comparaison de cette courbe avec
celle des teneurs en lipides (Figure 44) permet d’observer le phénomeéne de reconcentration
des PCB en période hivernale. Durant cette période les teneurs en lipides diminuent et la
grande majorité des PCB n’est pas métabolisée, les PCB sont alors reconcentrés dans les
réserves lipidiques non utilisées par I'organisme. A 'inverse, lors de la reprise de la prédation
des corégones et de I'augmentation de la teneur en lipides a la fin du printemps, les PCB sont
dilués dans la masse de lipides et leur concentration normalisée diminue. Le BAmF (i.e.
BioAmplification Factor = facteur de reconcentration) a pu étre calculé pour le corégone
selon I'’équation 24, (Daley, Paterson, et Drouillard 2014) :

C Xiin(i—
BAmMF = Cﬂ % (24)
p (t-1) lip(t)

Avec Cp(r) et Cp ¢—1) les concentrations en 7PCB; dans le muscle (ng.gpoids frais *) €n période

estivale et hivernale, respectivement et X ) et Xj:—1yla fraction lipidique du muscle

(8.8poids frais 1) €n période estivale et hivernale, respectivement.

Le BAmMF moyen de 2 reflete une variation de concentration normalisée aux lipides d’un
facteur 2 entre la période estivale et la période hivernale. Ce BAmMF est similaire a celui calculé
pour les perches soleil pour lesquelles un BAmF compris entre 1,7 et 2,3 a été évalué par
Paterson, Drouillard, et Haffner (2007) et Paterson et al. (2007).
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Ill.  Conclusion

Les analyses effectuées dans cette seconde partie ont démontré que ni le sexe, ni la répartition
spatiale des corégones ne semblait avoir d’impact sur la contamination en PCB des salmonidés
du lac du Bourget. Cependant, une variabilité annuelle de la contamination des corégones a
pu étre observée et présente des tendances divergentes selon les congénéres de PCB. Pour
les PCB les plus hydrophobes, cette variabilité a été en partie liée aux apports fluctuants via la
nourriture. La diminution de concentration des PCB légers en période estivale est
probablement le résultat de différents processus d’élimination dépendant de la température
(biotransformation, élimination par les féces et par voie branchique) comme I'ont suggéré
plusieurs études menées en laboratoire pour diverses especes de poissons (Goerke et Weber
2001; Paterson et al. 2007; Paterson, Drouillard, et Haffner 2007; Antunes et al. 2008) ou a
travers des couplages de modéles bioénergétiques/bioaccumulation des PCB (Kooijman et
Van Haren 1990; Bodiguel et al. 2009; Eichinger et al. 2010).

La variabilité saisonniere de contamination semble étre un facteur environnemental
intéressant a considérer lors de lidentification des mécanismes impliqués dans la
contamination des espéces aquatiques, au méme titre que les facteurs trophiques et les
parameétres anatomiques et physiologiques tels que I'age, la taille, ou la teneur en lipides des
organismes.

Le phénomeéne de reconcentration des PCB dans les lipides en période d’émaciation a été
identifié pour les corégones. Cela peut entrainer une modification de la dynamique des PCB
dans l'organisme puisque la reconcentration des PCB dans les lipides peut engendrer un
gradient thermodynamique favorable a la relocalisation des PCB dans les organes vitaux (i.e.
cerveau, foie, reins). Des effets potentiellement délétéres sont alors a craindre comme cela a
été démontré pour les ombles chevaliers exposés a des concentrations environnementales de
PCB (Jgrgensen et al. 2006). Pour cette espéce, la déplétion de lipides en période hivernale
pouvait atteindre 80 % (Jobling et al. 1998). Pour les corégones du lac du Bourget, elle
atteignait 60 %. Aussi, il est possible que les organes internes des corégones soient également
exposés a des fortes concentrations de PCB favorisées par la reconcentration en période
hivernale, avec des effets potentiellement déléteres. Malgré que cela n’ait pas pu étre étudié
au cours de ce travail, il est probable que le phénoméne de reconcentration des PCB puisse
également affecter les ombles chevaliers du lac du Bourget.
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D. Conclusion

L’objectif initial de I'’étude de deux espéces de salmonidés (i.e. les corégones et les ombles
chevaliers) était d’identifier et de caractériser les mécanismes responsables de la
bioaccumulation des PCB et de la variabilité de cette contamination chez ces deux espéces. La
premiere partie de ce travail a permis de mettre en évidence I'importance de facteurs
physiologiques et trophiques dans le processus de bioaccumulation des PCB. Comme cela était
attendu, la teneur en lipides du muscle s’est révélé étre un facteur important dans le
processus de bioaccumulation. L'étude conjointe des deux espéces de poissons de niveaux
trophiques différents a permis de montrer I'importance de la position trophique dans ce
processus. Les habitudes alimentaires des corégones et des ombles chevaliers s’est également
révélé étre un facteur important pour la bioaccumulation des PCB. Enfin, I'accés aux
ressources et |'activité métabolique des corégones ont expliqué en partie la fluctuation des
niveaux de contaminations observés en période estivale et hivernale.

La variabilité annuelle est un élément important a intégrer lors du suivi de la contamination
d’une espéce ou lorsque celui d’'un écosysteme est basé sur I'’étude de la contamination de la
faune piscicole. Pour permettre un suivi robuste et non biaisé, plusieurs prélevements annuels
sont préférables a un prélevement annuel unique négligeant la variabilité de contamination
saisonniere. En effet, malgré une variabilité interindividuelle forte, des différences de
concentrations en PCB significatives (t-test, p <0,01) ont été observées entre les corégones
péchés en février-mars ou en juillet-aout (Figure 49). Afin de pouvoir évaluer la variabilité
entre plusieurs échantillons, Amiard (1994) propose une synthése permettant de définir la
taille d’un échantillon a prélever en fonction des objectifs fixés. A titre d’exemple, afin de
déterminer significativement une différence de concentration de 25 % entre deux groupes
possédant chacun un CV de 30 %, Amiard (1994) suggere un prélévement minimum de sept
individus par groupe, soit la taille de I’échantillon minimal que nous avons utilisé dans ce
travail.

Il est également important de prendre en compte la variabilité saisonniére de contamination
lors du calcul d’indices ou de facteurs permettant I'évaluation de la contamination de
I’écosystéme. Le BAF est la mesure utilisée pour I’établissement du caractere bioaccumulateur
des composés chimiques (Arnot et Gobas 2006; Gobas et al. 2009), il est donc primordial de
le déterminer avec précision. Dans le lac du Bourget, le log BAF moyen pour les corégones
s’élevait a 5,0 et 5,3 pour le mois de mars et juillet, respectivement et les valeurs extrémes
(i.e. 4,7 - 5,6, respectivement) variaient d’un facteur 8.
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L’objectif secondaire de ce travail était de caractériser I"évolution de la contamination des
deux especes étudiées sur la période 2008 — 2019 pour proposer une date ou le seuil
réglementaire de 125 ng.gpoids frais - Nécessaire a I’autorisation de la péche de I'omble chevalier
serait atteint.
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Figure 50: Evolution annuelle de la contamination aux 7PCB; des corégones pour la période 2008 — 2019. La
ligne bleue représente la tendance de décroissance linéaire et les lignes pointillées rouges représentent
I'intervalle de confiance a 95% de la régression linéaire.

Depuis 2008, la tendance de la contamination en PCB est a la baisse. Elle est moins évidente
pour les corégones pour lesquels la diminution de la contamination a d’abord été rapide sur
la période 2008 — 2013 et semble dorénavant stable, voire tres légerement a la hausse sur la
période 2014 - 2019 (régression linéaire : r?ag; = 0,03, p < 0,05) (Figure 50). Pour les ombles
chevaliers, I'ajout d’une courbe de tendance linéaire (r?.q;= 0,31, p < 0,0001) représente mieux
les données de la période 2008 — 2018 qu’une tendance exponentielle (r> = 0,26, p < 0,0001)
(Figure 51). La tendance linéaire est similaire a celles observées pour le corégone dans le lac
Majeur (Guzzella et al. 2018) et la truite dans les grands lacs nord-américains (Zhou et al. 2018)
établies également sur une période de temps courte (10-15 ans). Une tendance exponentielle
représente mieux la décroissance des niveaux de contamination du biote dans de nombreux
lacs nord-américains (Chang et al. 2012; Hites et Holsen 2019), un estuaire argentin (Colombo
et al. 2018) et en Arctique (Cabrerizo et al. 2018) pour une période plus longue (25 — 50 ans).
Il est probable qu’une tendance exponentielle régisse la décroissance de la contamination de
I’écosystéme du lac du Bourget mais que le manque de données sur une période longue ne
permette pas de le mettre en évidence. L'application d’une régression linéaire afin
d’extrapoler un retour de la contamination des ombles chevaliers sous le seuil réglementaire

-138-



Chapitre 4 : Mécanismes responsables de l'imprégnation aux PCB des poissons

de 125 ng.gpoids frais - he semble donc pas pertinente. La courte période (10 ans) pour laquelle
les données de concentration PCB ont été collectées ne permettent pas d’estimer avec
précision une date ou le seuil réglementaire de 125 ng.gpoids frais * Serait atteint.

La diminution de la contamination entre 2008 et 2014 pour les deux especes peut s’expliquer
par la réduction drastique des apports de PCB par la riviere du Tillet grace aux travaux
d’assainissements réalisés en 2012/2013 ayant entrainé une baisse du niveau de
contamination de la globalité des compartiments de I’écosystéme (i.e. eau, sédiment, biote).
La stabilisation de la contamination des corégones depuis 2014 peut étre attribuée a une
décontamination plus lente de I'écosysteme du lac du Bourget due aux apports par les
affluents et a la biodisponibilité encore conséquente des PCB sédimentés comme suggéré par
le bilan de masse de PCB (Chapitre 2). Il est cependant surprenant que cette tendance ne
puisse pas étre observée pour les ombles chevaliers pour lesquels la baisse de la
contamination semble se poursuivre aujourd’hui.
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Figure 51: Evolution annuelle de la contamination aux 7PCB; des ombles chevaliers pour la période 2008 - 2019.
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Apres plus de 30 années d’interdiction de production et d’utilisation, les PCB restent
aujourd’hui détectables dans tous les compartiments environnementaux avec des
conséquences environnementales et sanitaires toujours d’actualité. Si de nombreux travaux
ont déja été réalisés afin de caractériser les dynamiques et les devenirs de ces composés dans
I’environnement, les mécanismes de transferts vers le biote et les transferts aux interfaces
des compartiments abiotiques lacustres restent aujourd’hui relativement peu étudiés. Les lacs
périalpins représentent des environnements particulierement sensibles a la contamination
chimique tandis que les connaissances relatives a I’écodynamique des PCB dans ces milieux
sont aujourd’hui limitées et méritent d’étre approfondies (Salmaso et al. 2018). Ces travaux
de thése avaient pour objectifs d’étudier le transfert et le devenir des PCB dans les
écosystémes lacustres périalpins, en s’appuyant sur un cas d’étude : le lac du Bourget. Plus
particulierement, I’écodynamique dans le compartiment abiotique de I'écosystéeme a d’abord
été étudié dans le but de mettre en évidence les flux principaux de PCB au sein de ce
compartiment. Dans un second temps, le transfert des PCB vers le compartiment biotique a
été investigué a travers |'étude de la bioaccumulation de ces composés dans deux espéces
piscicoles du lac du Bourget.

Grace a une approche de terrain, les flux principaux régissant la dynamique des PCB dans le
compartiment abiotique du lac ont été déterminés. Le bilan de masse des PCB a permis
d’identifier les flux entrants majoritaires de PCB, suggérant des apports via les affluents
particulierement considérables (724 + 100 g>7PCBi-an') tandis que les apports
atmosphériques étaient de moindre importance (23 + 12 g57PCBi-an?). Les flux sortants sont
majoritairement liés au phénomene d’enfouissement des PCB dans le sédiment profond (3408
+ 2404 g>7PCBi-an’t) puis de maniére moins prononcée, au phénomeéne de volatilisation des
PCB (861 + 473 g>7PCBi-an!). Le mécanisme d’enfouissement dans le sédiment semble
particulierement important pour le lac du Bourget comparé au lac Michigan (Guo et al. 2017),
au lac Supérieur (Jeremiason, Hornbuckle, et Eisenreich 1994) et au lac Cumbria (Gevao,
Hamilton-Taylor, et Jones 2000). Un effet cumulé de la pompe biologique et du fort taux
d’accumulation mesuré dans le lac expliquent probablement I'intensité de ce flux. Ces travaux
ont apporté de nouvelles connaissances relatives aux flux de PCB dans le lac périalpin du lac
du Bourget. En effet, si des études ont déja été engagées afin d’étudier les sources et
dynamiques des PCB dans certains lacs périalpins (notamment italiens) (Binelli, Ricciardi, et
Provini 2004; Castro-Jiménez et al. 2008), aucun bilan de masse n’avait, a notre connaissance,
été réalisé auparavant. Les flux gouvernant la dynamique des PCB dans le lac du Bourget
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pourraient également prévaloir dans les lacs périalpins possédants des caractéristiques
limnologiques et biogéochimiques proches.

La forte incertitude autour de I'approche de modélisation utilisée pour le calcul du flux de
volatilisation a orienté la suite du travail de these vers une phase exploratoire visant a mettre
en place un dispositif expérimental permettant la mesure directe du flux de volatilisation des
PCB a l'interface air / eau. Malgré les contretemps rencontrés lors de la conception et de la
mise en place sur le terrain, la chambre a flux a permis la collecte de données sur 12 mois. Par
conséquent, la variabilité saisonniere de lintensité du flux de volatilisation a pu étre
déterminée et discutée au regard des parametres d’influence environnementaux. Les
conductances de transfert de masse des PCB dans I'eau (Kw) ont été estimées pour des
conditions de vitesses de vent faibles. La comparaison des résultats avec les nombreuses
données de la littérature obtenues expérimentalement ou par modélisation a permis
d’identifier les modeéles disponibles dans la littérature semblant pertinents pour la
détermination des flux de volatilisation de PCB. Le modéle de Liss et Merlivat (1986) semble
le plus approprié pour le lac du Bourget. A l'inverse, plusieurs approches (Tableau 14)
paraissent peu pertinentes pour I'évaluation du Ky pour les masses d’eaux calmes telles que
les lacs.

Le second volet de cette these visait a déterminer les mécanismes responsables de la
bioaccumulation des PCB dans les espéeces piscicoles, plus particulierement chez deux espéces

le corégone et I'omble chevalier. Aucune relation entre la position trophique et la
contamination en PCB n’était observée pour les deux espéces individuellement, mais elle
devenait positive avec I'étude des deux espéces conjointement. La construction d’'un modele
de bioamplification couplé a I'estimation de l'utilisation des ressources a mis en lumiere
I'impact des préférences alimentaires des poissons: une consommation d’invertébrés
benthiques littoraux favorisait la contamination des individus par rapport a la consommation
d’invertébrés benthiques profonds et de zooplancton. Ainsi, ces résultats font ressortir
I'importance des comportements individuels de prédation sur les capacités d’accumulation
des PCB. Malgré que cela n’ait pu étre évalué dans ce travail, il est possible que plusieurs
morphotypes de corégones et d’'ombles chevaliers soient présents dans le lac du Bourget et
que leur comportements bien distincts soient étroitement liés a leur capacité de
bioaccumulation des PCB, comme cela a pu étre démontré pour le mercure (Kahilainen et al.
2017). L'étude de la variabilité saisonniére des niveaux de contaminations des corégones
suggere que la teneur lipidique des individus, le comportement trophique et les capacités
d’élimination des PCB légers sont des facteurs expliquant la fluctuation des niveaux de
concentrations observés. Les travaux réalisés sur ces deux espéces dans le lac du Bourget
viennent supplémenter les données de la littérature en soulignant I'importance des
comportements individuels sur la bioaccumulation des PCB. Les importantes variabilités
saisonnieres de contamination décelées au cours de ce travail soulignent qu’en plus des
variabilités interindividuelles, les variations de contaminations saisonniéres doivent étre prise
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en compte via des prélevements pluriannuels lors de la mise en place de campagnes de suivi
de la contamination aux PCB des espeéces piscicoles lacustres.

Les travaux menés au cours de ce travail de these ont exclusivement porté sur la
contamination d’un écosystéme par les PCB. L'objet d’étude du lac du Bourget s’est révélé
étre un excellent support afin de répondre aux hypothéses scientifiques de ce travail de these
qui s’inscrivait dans un contexte de pollution aux PCB avec des conséquences locales (arrété
préfectoral concernant I'interdiction de péche des ombles chevaliers). De maniéere générale,
les quantités de PCB mesurées dans les différents compartiments environnementaux (air, eau
et sols superficiels principalement) diminuent depuis 'interdiction de la production et de
I'utilisation de ces composés (Loganathan et Kannan 1994; Amiard, Meunier, et Babut 2016).
Par conséquent, les problématiques environnementales et sanitaires liées aux PCB devraient
suivre la méme tendance (Abballe et al. 2008; Nakata et al. 2002).

Néanmoins, de nombreux composés chimiques voient le jour chaque année (Figure 52) avec
une augmentation de la production annuelle moyenne de 3 %. Certains de ces composés sont
mis sur le marché en tant que composés de substitutions a d’autres molécules controversées
(Bisphenol S, retardateurs de flammes organophosphorés ou bromés) ou pour leurs
caractéristiques particulierement intéressantes (pesticides, composants de produits
pharmaceutiques et d’hygiéne) (Rosenfeld et Feng 2011).
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Figure 52 : Prédictions de la production de nouvelles molécules par I'industrie chimique a I’échelle mondiale
par rapport a 'augmentation de la population (Alpizar et al. 2019).

L'innocuité de ces molécules est discutée et certains de ces composés sont régulierement
qualifiés de « contaminants d’intérét émergents » (ou Contaminants of Emerging Concern
(CECs). Nombreux sont ceux qui peuvent étre référencés comme persistants et/ou ayant un
impact néfaste pour I'environnement et 'Homme (Noguera-Oviedo et Aga 2016). Les (per-)
polyfluoroalkyles (PFAS) par exemple sont aujourd’hui inclus dans la convention de Stockholm
en tant que Polluant Organique Persistant (UNEP 2009) et partagent certaines caractéristiques
physico-chimiques avec les molécules de PCB. Dans ce contexte, les travaux réalisés et les
stratégies d’études développées dans le cadre de cette thése pourraient étre adaptés pour la
caractérisation de I'écodynamique et les mécanismes de bioaccumulation de ces
contaminants chez le poisson dans les lacs périalpins tel que cela a été initié dans le lac Majeur
(Squadrone et al. 2014) mais également dans un écosysteme estuarien (Munoz 2015;
Simonnet-Laprade 2017), lotique (Fisson 2012) et en milieu maritime (Haukas et al. 2007). Ces
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travaux pourraient également servir de base afin d’étudier d’autres POP partageant des
caractéristiques similaires aux PCB tels que les polybromodiphényls éthers (PBDE), les
polybromobiphényls (PBB) ou le dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT). Les microplastiques
(phtalates et bisphénol A par exemple) pourraient également étre étudiés, leurs
concentrations relevées dans les milieux aquatiques se révélant parfois importantes (Fisson
2012) et leur écodynamique étant peu connue.
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Despite the fact that PCB contamination of the global environment has been extensively studied in the last de-
cades, the fate of these compounds in freshwater ecosystems is not fully understood and an important knowl-
edge gap remains regarding the understanding of PCB dynamics and fate in perialpine lakes. This study relied
on both field sampling performed and modeling to accurately identify the main fluxes involved in the PCB dy-
namics into the French perialpine Lake Bourget from 2013 to 2017. Our results show that the main inputs respon-
sible for the PCB loading of the water column are tributaries inflows (~90%) rather than atmospheric inputs
which could be related to the high catchment area over lake surface area ratio (i.e., 13). The main mechanism re-
sponsible for the lake natural decontamination was sediment burial (76%) due to the effect of the biological pump
coupled with a high sedimentation rate. Volatilization represented 19% of the loss of PCBs from the water column
and was mainly controlled by the high PCB concentration in water. These mechanisms are susceptible to be
affected by the impact of the global change (increase of temperature, modification of the primary production
rate) in the near future.

© 2019 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

main fluxes driving the PCB dynamics in lakes. Many studies have inves-
tigated the American Great Lakes, which have been undergoing impor-

Lake PCB (polychlorobiphenyl) contamination has been extensively
studied worldwide, and the mass budget was evaluated to highlight the

* Corresponding author.
E-mail address: Thibault.masset@univ-smb.fr (T. Masset).

https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2019.133590
0048-9697/© 2019 Elsevier B.V. All rights reserved.

tant PCB contamination since the 1970s. The PCB mass budget for Lake
Michigan shows that the most important flux responsible for decontam-
ination was volatilization followed by sedimentation (Rossmann, 2006;
Guo et al,, 2017a). The same pattern was observed in 1994 for Lake Su-
perior (Jeremiason et al., 1994). In Europe, small rural Lake Cumbria
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(England) showed important PCB contamination resulting from surface
water runoff. The mass budget indicated that a large part of the decon-
tamination was due to outflow and volatilization (Gevao et al., 2000).
The same conclusion was drawn for several high-altitude lakes
(Grimalt et al., 2001; Nellier et al., 2015; Blais et al., 2001; Meijer et al.,
2006). PCB mass budgets are based on a compilation of the measured
and estimated fluxes to which uncertainties are inherently associated.
Indeed, several fluxes (i.e., sediment resuspension and molecular diffu-
sion at the air/water and sediment/water interfaces) are often modeled
considering important uncertainties (Liu et al., 2016a; Totten et al.,
2003). These uncertainties are related to the approximations of PCB
quantification methods, analysis and partitioning constants
(i.e., Henry's law constant and the octanol-water partition coefficient).
The impacts of these uncertainties on the calculated fluxes should be
identified and considered to build accurate PCB mass budgets.

PCB mass budgets are lake-dependent given that a lake's trophic and
physical or chemical characteristics influence its contaminant flux. Al-
though the American Great Lakes have been extensively studied and a
few studies have focused on the particular case of high-altitude moun-
tain lakes, information concerning medium-sized perialpine lakes re-
mains scarce. A few studies have investigated Lake Geneva (France/
Switzerland) (Corvi et al., 1985; Thomas et al., 1983; Loizeau et al.,
2017) and Lake Maggiore, as well as Lake Lugano in Italy (Bettinetti
et al,, 2016; Guzzella et al., 2018), but PCB mass budgets were not ob-
tained. These perialpine lakes are often used as resources for many ac-
tivities (fishing, leisure sports, drinking water supply). In this context,
it is of critical importance to identify the main fluxes driving PCB dy-
namics in such lakes. Lake Bourget (France) has similar physical and
chemical characteristics to many other perialpine lakes contaminated
with PCBs in Europe but greatly differs from the American Great
Lakes. With a catchment area/lake surface area ratio of 13, a surface
area/volume ratio of 12.3 and a residence time of 11 years, Lake Bourget
is a medium-sized (44.5 km?) perialpine lake. It is currently considered
meso-oligotrophic (Jacquet et al, 2018) (i.e., chlorophyll «
concentration = 3.3 pg-L ™', total phosphorus concentration = 10 pg.
L' and total organic carbon concentration = 1.7 mg-L~"). However,
lake Bourget remains heavily contaminated with PCBs, and the water
still exceeds the US-EPA recommended maximum concentration of
170 pg-L~" for the sum of the 7 indicator PCBs (3_7PCB;) for the protec-
tion of aquatic wildlife.

To fill the knowledge gap regarding PCB dynamics in perialpine
lakes, this study aimed to (i) establish a PCB mass budget to identify
the main fluxes involved in the decontamination process and (ii) iden-
tify and accurately quantify the uncertainties associated with both mea-
sured and modeled PCB fluxes in Lake Bourget for the period of
2013-2017.

Our hypothesis was that volatilization and sediment burial were the
main fluxes ruling the PCB decontamination process in Lake Bourget.
Both flux intensities are susceptible to environmental factors. Indeed,
as in many other perialpine lakes (Balvay and Laurent, 1990; Balvay,
1971; Morabito and Manca, 2013), Lake Bourget underwent a period
of eutrophication and is currently facing reoligotrophication. Conse-
quently, the diminution of primary production could impact the sedi-
mentation flux of PCBs in Lake Bourget through the modification of
the process of “biological pumping” (Galban-Malagén et al., 2013;
Nizzetto et al., 2012). Therefore, the oligotrophication of the lake
could reduce the intensity of the flux of PCBs escaping the water column
through settling and sediment burial. Alpine regions could be particu-
larly affected by climate change with an exacerbated increase in tem-
perature expected compared to the moderate increase in the northern
hemisphere (Dumas, 2013). Hence, relatively small water bodies, such
as perialpine lakes, could specifically experience increased water tem-
peratures, as is already the case in Lake Bourget (Jacquet et al., 2018).
This phenomenon will be amplified in the near future with perialpine
lakes first affected by climate change. Since the volatilization flux of
PCBs is dependent on the water temperature, an increase in the water

temperature could have an impact on the intensity of the volatilization
flux. Therefore, in regards to the singular situation of perialpine lakes,
this study considered (i) the impact of oligotrophication on the intensity
of the settling and burial fluxes of PCBs and (ii) the impact of an increase
in water temperature on the intensity of the volatilization flux of PCBs.

2. Materials and methods
2.1. Study site

Lake Bourget is the largest natural lake in France, with a surface area
of 44 km?, a length of 18 km, a width between 1.6 km and 3.5 km and a
mean depth of 85 m (maximum: 145 m) (Fig. S1). Its main PCB source is
the Tillet River running through the city of Aix les Bains. Lake Bourget
was contaminated from 1930 to 1987 by an electrical transformer fac-
tory using Pyraléne® (French equivalent for Aroclor®). Ever since, the
PCBs contained in sediment have been slowly released into the lake
and have spread throughout the whole water body. The PCB concentra-
tion could increase substantially to 250 ng-L ™" during rain events, with
up to 1500 g-yr~ " reaching the lake in that period (Cottin, 2015). Reme-
diation measures have resulted in a decline in PCB input, but contami-
nation still remains elevated today. The Terre-nue Canal and the
Leysse River run through urbanized and industrialized areas and have
been considered potential sources of PCBs for the lake (Fig. S1). As a di-
rect consequence of climate change, an elevation of the water tempera-
ture in Lake Bourget has been highlighted since the first records. The
average water temperature at 2 m depth was 13.0 °C in 1984 and rose
constantly to 15.5 °C in 2017 (Jacquet et al., 2018). Following a period
of eutrophication (1950-1990), Lake Bourget is currently on the way
to oligotrophication (characterized by an increasing transparency: 3 m
in 1981 and 6 m in 2017) (Jacquet et al., 2018).

2.2. Sampling

2.2.1. Water sampling

Water from Lake Bourget was regularly sampled 5 times between
May 2013 and March 2016 at an average depth of 5 m in the middle
of the lake (point B, Fig. S3). Each time, 30 L was pumped and stored
for 2 h at room temperature in a steel barrel until processing. Water
from the Tillet River was sampled with a surface water automatic sam-
pler (Portable sampler ISCO 3700, ljinus®) for two and five weeks (in
March-April 2014 and in October-November 2014, respectively) and
enabled continuous suspended particulate matter (SPM) concentration
determination for rainy (n = 4) and dry (n = 5) periods. A sediment
trap was deployed alongside the automatic sampler to collect sufficient
amounts of settling particles for integrative PCB concentration measure-
ments. To ensure an exhaustive budget of PCB inputs through the Tillet
River, three measurements of dissolved PCBs at the outlet were per-
formed in 2017. A total of 60 L of water was pumped through
precleaned glass fiber filters (GFF) (porosity 0.7 pm, Whatman®)
followed by precleaned polyethylene foam plugs (diameter = 20 mm,
L = 100 mm, Ecomesure®) for the adsorption and determination of dis-
solved PCBs. Water PCB concentrations from the Terre-Nue River and
Leysse River were determined in 2014 and 2015 by the “Agence de
I'eau RMC” (2008). Water samples from Lake Bourget were brought
back to the laboratory and immediately pumped through precleaned
(kiln-fired 2 h at 525 °C) GFF and C18 (Empore®) filters for the reten-
tion of particulate PCBs and dissolved PCBs, respectively. Every sample
was wrapped in aluminum foil and stored at —16 °C before analysis.

2.2.2. Settling particles and sediment sampling

To evaluate the PCB settling rate, three experimental setups were
performed from July 2016 to July 2017. An automated sediment trap
(TECHNICAP® PPS6) was set at a depth of 40 m, 200 m from the coast
(see SI). Two additional sediment traps were set up at 20 m depth,
one at the same site as the automated trap and the other at the south
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portion of the lake (GPS coordinates: 45.656°, 5.886’). They both oper-
ated in July 2016 and in October 2016, each time for an integrative pe-
riod of one month. All settling particle samples (n = 6) were stored in
clean glass bottles at —16 °C before analysis.

Nine sediment cores were obtained using a gravity corer
(UWITEC®) at five locations along a north-south transect in the lake
(n=4inMay 2013 and n = 5in May 2015) (Fig. S3 in SI). The first cen-
timeter of the core was collected and analyzed to determine the PCB
concentration, as it represented the sedimentation of the last 2.5 years
because the sedimentation rate of 0.37 cm-yr~' in Lake Bourget is con-
sidered constant (Jenny, 2013). The PCB concentrations determined for
these five locations were used for resuspension, sediment/water diffu-
sion and sediment burial calculations.

2.2.3. Air sampling

The atmospheric bulk deposition flux was measured on the bank of
Lake Bourget (GPS coordinates: 45.693°, 5.890') positioned under the
influence of the prevailing winds. Sampling was performed using a
lab-designed stainless steel Owen gauge (surface = 0.5 m?) equipped
with a precleaned polyurethane foam (PUF) plug (diameter = 20 mm,
L = 100 mm, Ecomesure®). Sixteen samples were collected, which en-
abled a follow-up period of 4 years from 2013 to 2016. The sampling of
gaseous PCBs was performed with a precleaned PUF disk (@ = 140 mm,
H = 13 mm, Ecomesure®) housed in protective chambers as described
by Harner et al. (2004) and deployed alongside the Owen gauge. After
exposure, all PUFs were retrieved, wrapped in aluminum foil and stored
at —16 °C before analysis. Samples (n = 9) were collected by continu-
ous follow up for a period of 3 years (2014-2016).

2.2.4. Fish sampling

Fish sampling was performed by professional fishermen year-round
from 2013 to 2017 and was concerned with the two most emblematic
fishes of Lake Bourget: the arctic char (n = 138) and whitefish (n =
110) used for human consumption (Masset et al., 2019). Due to their
high lipid content, these species are susceptible to the bioaccumulation
of large amounts of PCBs. Therefore, intensive fishing of these two spe-
cies could represent a nonnegligible loss of PCBs from Lake Bourget.

2.3. Chemicals

Heptane, acetone, dichloromethane and methanol were of HPLC
quality and purchased from Carlo Erba®. Anhydrous sodium sulfate
was purchased from Fisher Chemical® (analytical reagent grade). Silica
gel 60 (70-230 mesh) for column chromatography was purchased from
Merck®. Copper was activated with 10 mL of 1 N sulfuric acid (Chimie
Plus®) and then rinsed three times with Milli-Q® water to a neutral
pH followed by rinses with acetone for water removal. A standard mix-
ture of indicator PCB congeners (28, 52, 101, 118, 138, 153, 180) at 10
pg-mL~ ! in isooctane and the internal standard PCB116-d5 at 100
pg-mL " in isooctane were purchased from Cluzeau Info Lab® (France).

2.4. PCB extraction and analysis

Prior to extraction, sediments were dried with anhydrous sodium
sulfate and ground into fine powder. PCB 116-d5 was spiked before
the extraction of all samples and used as an internal standard. Sedi-
ments, glass fiber filters, PUF plugs and PUF disks were extracted by
an Accelerated Solvent Extractor (ASE 200 Dionex®) at 100 °C and a
pressure of 138 bar for 3 cycles with a mixture of acetone/dichloro-
methane (50:50 v/v). C18 filters were eluted with 10 mL of heptane/di-
chloromethane (80:20 v/v) followed by 10 mL of heptane/
dichloromethane (98:2 v/v). The extraction and clean-up of fish sam-
ples are described elsewhere (Masset et al., 2019).

Prior to cleanup, only the sediment samples were treated with an
acid-activated copper powder to remove sulfur. Then, all extracts
were concentrated to 2 mL using a TurboVap® Il and purified on an

SPE column loaded with 3 g of silica, eluted successively with 15 mL of
a mixture of heptane/dichloromethane (98:2 v/v) and 10 mL of hep-
tane/dichloromethane (80:20 v/v). Eluates were reconcentrated to
1 mL and passed through a 0.2 um PTFE filter. They were evaporated
near dryness with nitrogen and resuspended in 100 pL of heptane for
analysis. All PCB solutions were analyzed using a Clarus 580 gas chro-
matograph from Perkin-Elmer® with an Optima® HP-5-MS accent
30 m x 0.25 mm nonpolar fused silica capillary column from
Macherey-Nagel® coupled with a pulsed discharge detector in photo-
ionization mode (Vici®). The samples were injected in splitless mode
at 300 °C. Helium was used as the carrier gas (1.0 mL-min~"). After in-
jection, the oven temperature was set to 60 °C for 1 min and increased
gradually at a rate of 10 °C/min to 240 °C and then at a rate of 5 °C/
min to 320 °C, and then remained steady for 5 min.

2.5. Quality control

Quantification was ensured for the 7 indicator PCB congeners (PCBi
= PCB28, 52,101, 118, 153, 138, 180) as they represent approximately
50% of the compounds found in Pyralene® mixtures (Dargnat and
Fisson, 2010). Calibration curves were established with authentic stan-
dards (Fig. S2). Extraction yields were determined from certified mate-
rial (sediment) or from spiked material (water, air samples) (Table S1).
Extraction yields were not used for correction, and normalization to
PCB116-d5 values spiked before extraction accounted for extraction
correction. Detection limits were determined as the mean response
plus three times the standard deviation of procedural blanks for each
PCB (Table S2). When appropriate, field blanks were subtracted from
the sample concentrations to avoid false positives. Unless specified,
every PCB concentration, flux and mass budget mentioned hereafter
refer to X7PCB;.

2.6. Calculation

2.6.1. Air/water gaseous PCB exchange model
The net gas exchange of PCBs across the air—water interface, F,,,
(mol-m~2-s7"), is given by Eq. (1):

C
Fou =Kot (F5=Cu) M)

where K, is the overall mass transfer coefficient (m-s—'), H'is the
temperature-corrected Henry's law coefficient (dimensionless), and C,
and C,, are the dissolved PCB concentrations (mol-m ) in air and
water, respectively. A positive F,, represented a net input of PCBs
from the air into water, and a negative F,,, represents a net volatilization
of PCBs. The Henry's law coefficient values (H) presented in the litera-
ture can vary by two orders of magnitude. In this study, H values were
collected from the compilation of Sander (2015). The minimum and
maximum values were disregarded and mean + standard deviation
values were obtained (Table S3) and used for air/water exchange calcu-
lations and propagation analysis.

More details regarding input parameter calculations for air/water
exchange modeling (i.e., K,,H', C; and C,) are described in the
Supporting Information.

2.6.2. Settling particle flow
The settling particle flow Feoq (g-yr~") was calculated as follows in
Eq. (2):

Fseq = Cop Rsedgs, Ay (2)

where Fyq is the PCB settling rate (g-yr~ '), G, is the mean PCB concen-
tration of the settling particles (g-kg '), Rsedgs, is the settling rate at
the lake mean depth (85 m) (kg-m~2-yr—'), and A, is the surficial sed-
iment surface of lake Bourget (m?).
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Rsedgs,, was calculated using Eq. (3) as recently proposed by
Corcoran et al. (2018), suggesting that settling rates are related to
depth, following a power-law relationship:

Rsedy = 1.91x7 0% (3)

Rsedon, calculated with Eq. (3) (ie., 0.07 g-cm—2-yr~') was half of
Rsedso,, experimentally determined from the sediment trap
(i.e., 0.14 g-cm~2-yr—'). This could be explained by (i) a much larger
catchment area/lake surface area ratio in Lake Bourget (i.e., 13) com-
pared to that of the American Great Lakes (Corcoran et al., 2018)
(i.e., 1.8-3.37), which could result in higher suspended material loads
to the lake (Corcoran et al., 2018) and (ii) a higher primary production
rate enhanced by the important precipitation of calcium carbonate in
summer (Vingon-Leite et al., 2006). Therefore Rsedsgs,, estimated from
Eq. (3) was multiplied by a factor of 2 to offset this gap.

2.6.3. Tributary flows
The inflow of PCBs into Lake Bourget was due to three main sources,
identified as the Leysse River, the Tillet River and Terre-Nue Canal.
PCBs entering the lake through the three tributaries could be esti-
mated individually as follows in Eq. (4):

Fingip = CWrpip + QMigggp, * 365 (4)

where Finypis the annual PCB input through the tributary, Cwryp, is the
total PCB concentration in the water at the tributary output (ng-L™'),
Qmiryipis the water flow (L-d ') and tryp is the time of the experiment
(d).

For the Tillet River, the fluxes were determined considering two dis-
tinct meteorological situations (i.e., dry and rainy weather), as inputs
could be impacted by a change of flow and a change of water PCB con-
centration due to the remobilization of contaminated particles from the
riverbed sediment.

2.6.4. Atmospheric deposition
PCB input by deposition onto the lake surface (F,qin ng-yr—') was
calculated as follows in Eq. (5):

Faa = Fa A, (5)

where F, is the measured bulk deposition mean flux (ng-m—2-yr—') de-
duced from the PUF collected in the Owen Gauge and A is the Lake sur-
face area (m?).

2.6.5. Outflow

The Saviéres Canal was identified as the sole outlet for Lake Bourget
water. PCB annually outflowing the lake through the Saviéres Canal, F,,,
(g-yr~ '), could be estimated using Eq. (6):

Four = Cw * Qm = 365 (6)

where C, is the mean total (dissolved + particulate) PCB concentration
of the lake water (ng-L™"), Q,, is the mean river flow (L-d ') and t
(d) is the time of the experiment.

2.6.6. Output through fishing activity
The quantity of PCBs withdrawn from the lake via fishing (Fgg; in g.
yr—') was estimated with Eq. (7):

Fpish = Cpish M (7

where Cjy is the concentration in the fish filets (ng-gW-W™") and mgg,
is the mass of fish captured each year (g-yr— ).

2.6.7. Sediment-water diffusion flux
Sediment-water diffusion flux, Fs,, (g-yr— '), was calculated using

Eq. (8):
Fsw = [—Vaig (Cw—Cwp)] Ap (8)

where A, is the surficial sediment surface (m?), C,, is the lake water-
dissolved PCB concentration (g-m™~2), G, is the pore water PCB dis-
solved concentration (g-m~?), and Vaig is the estimated sediment-
water exchange velocity (m-yr—'). A positive F, value corresponds to
a net flux of PCBs from the sediment to the water column. The sediment
surface A, was divided into five zones (zones I - V) of the same surface
around the five sediment sampling locations along the north-south
transect to account for heterogeneous sediment contamination
(Fig. S3). More information about the calculation of Vi and C,, can
be found in the SI.

2.6.8. Resuspension
The resuspension of PCBs from the surficial sediment, Fye5(g-yr—'),
was calculated with Eq. (9):

Fres = Cs Rres Ap 9

where C; is the surficial sediment PCB concentration (g-gpw), Ap is the
lake sediment surface, and Ry (547 g-m?-yr ') is the resuspension
rate estimated by Eadie et al. (1990) for lake Michigan. This value was
used to calculate of F,.s since the main parameters affecting resuspen-
sion rates (i.e., water column depth, wind speed, bioturbation) were rel-
atively similar for both Lake Michigan and Lake Bourget.

2.6.9. Sediment burial flow

The sediment burial flow represents the quantity of PCBs being bur-
ied and no longer accessible for resuspension or bioturbation, as they
are supposed to be permanently removed from the water column
(Eisenreich, 1987).

The sediment burial flow was calculated with Eq. (10):

Fsed = Cs Agce Rsed(acr)’ (]0)

where C; is the mean sediment PCB concentration (g-kgpw), Aacc iS
the surface of the bottom of the lake that allows sediment accumulation,
calculated as described by Blais and Kalff (1995). The A, for lake Bour-
get was estimated to be 11 km?,

Rsed(aace)’ 1s the converted accumulation rate (kg-m~2-yr") calcu-
lated with Eq. (11):
RsedlAacc)/ = Rsed(Aam Psed (1 1)

where Rsed(aace) is the accumulation rate (m*-m~2-yr~') previously
measured at the deepest point of Lake Bourget (Jenny, 2013) and pseq
is the sediment density (kg-m?).

2.6.10. Net PCB mass balance

The net PCB mass balance, Fy.; (g-yr '), was calculated with Eq. (12)
by subtracting the outputs from the inputs without accounting for inter-
nal processes:

Fner:Fm’b+Fud‘(Faw+Fsed+Fﬁsh+Four) (12)

A positive F,., means that the lake is accumulating PCBs, whereas a
negative F,. shows a decrease in PCB contamination.

An appropriate conversion factor was applied to all fluxes to express
the results in (g27PCB;-yr ') to facilitate intercomparison.
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2.6.11. Water inventory
The total mass of the PCBs in water I,,q. (g) was calculated as fol-
lows using Eq. (13):

’water :Cw Vw (]3)

where C,, is the total (dissolved + particulate) PCB concentration in the
lake water (g-m~2) and V,, is the volume of the lake water (3.6
x 10°m?).

2.6.12. Sediment inventory
The total mass of the PCBs in the surficial sediment, Isegimen: (Kg)
(0-4 cm), was estimated with Eq. (14):

Iscdiment = 31 14(Csips;) (14)

where Cs; is the PCB concentration in the sediment in the first centime-
ter of the five cores corresponding to zones I to V (kg-g ') and ps;is the
sediment density in zones I to V (g-cm™>). A factor of 4 is applied to ex-
pend the stock in the first centimeter of sediment to the 4 cm of the sur-
ficial sediment.

2.6.13. Residence time of PCBs

The residence times in the water (Tyaer) and in sediment (7sq) (in
days) were calculated as follow in order to be consistent with the meth-
odology applied for the Lake Michigan Mass Balance Project(Rossmann,
2006):

— Bk

WO ™ Faw + Four + Fset + Fsw
and
7 sediment

sed Fsed + Fnes

2.7. Error propagation analysis

To estimate the impact of the uncertainty of the input parameters on
the PCB fluxes, error propagation analysis was performed considering
uncertainties in the input parameters (Cy, C,, H, Ko, fom and Cs). Uncer-
tainties in C;, C,, and C, were linked to year-to-year variability, measure-
ment errors and random analysis errors (see Table 1), whereas the
uncertainties in H, Ko and the diffusive boundary layer thickness
(6bl) values were discussed above and mentioned in Table S3. An uncer-
tainty of 40% for K, (including the uncertainty in wind speed and water
(Ky) and air (K,) mass transfer coefficient estimates) was assumed as
commonly accepted (Liu et al., 2016a; Rowe and Perlinger, 2012; Fang
et al,, 2012; Chang et al., 2012). Error propagation analysis was per-
formed with R software using the package “propagate” (https://cran.r-
project.org/web/packages/propagate/propagate.pdf). The software cal-
culated the error propagation using first-order Taylor expansion ac-
counting for a full covariance structure using a matrix-based approach.

3. Results and discussion
3.1. Inputs

3.1.1. Tributaries

SPM-bound PCBs entering the lake for both the dry and rainy periods
were estimated at 23 + 3 mg-d~' and 146 + 85 mg-d !, respectively.
A nonnegligible part of the PCB input could be attributed to freely dis-
solved PCBs with fluxes of 15 + 2 mg-d~' and 61 + 8 mg-d~" in the
dry and rainy periods, respectively. Therefore, the total input into the
lake (SPM-bind + dissolved PCBs) was estimated at 21 + 6 g-yr—".
Larger fluxes recorded for the rainy period were due to (i) riverbank

Table 1
27PCB; concentrations in the Lake Bourget ecosystem and meteorological parameters
used for model computation (n = number of samples, sd = standard deviation).

Compartment n Monitoring Mean + sd
period
Water, tributary (ng-L™")
Terre-Nue canal 2 2014-2015 53+10
Leysse River 4  2010-2014 35+05
Tillet River (dissolved fraction only) 3 2017 1.8 +02
Water, Lake (dissolved) (pg-L~") 5 2015-2016 384 + 170
Water, Lake (total) (pg-L™") 3 2015-2016 518 + 96
Air, gas (pg-m ) 9 2014-2016 47 + 18 (summer)
106 + 70 (winter)
Sediment core, Lake (0-1 cm)
(ng-gow)
Zone | 2 2013-2015 47 +43
Zone ll 1 2015 52
Zone 1l 2 2013-2015 59 + 64
Zone IV 3 2013-2016 121+ 15
Zone V 3 2013-2016 61 + 82
Fish filet (ng-gw-w™') 248 2013-2017 258 + 90 (arctic
char)
47 + 26 (whitefish)
Water Temperature (°C) 24 2015-2016 18 £ 4 (summer)
8.1 + 2.3 (winter)
Wind speed (m-s™ ') 24 2015-2016 2.1 + 0.3 (summer)

2.4 + 04 (winter)

erosion, (ii) a higher water flow due to precipitation and (iii) a substan-
tial resuspension of the highly contaminated riverbed sediment.

The annual flow of the Terre-nue canal over the 2014-2015 period
was 0.15 m?-s~! (CISALB, personal communication). The PCB
(dissolved + particulate) concentrations in the river water were
6.5 ng-L~" and 4.3 ng-L~" in 2014 and 2015, respectively (“Agence de
I'eau RMC"). Therefore, the PCB fluxes entering the lake through
Terre-nue canal could be estimated at 24 + 5 g-yr .

The PCB (dissolved + particulate) concentrations were measured in
the Leysse River by the “Agence de I'eau RMC” in water from 2011 to
2014 (n = 27) (Agence de I'eau RMC, 2008). Unfortunately, water
PCB concentration data were not available for the period 2015-2017.
PCB concentrations for 2015-2017 were estimated from the mean
value of the data from 2011 to 2014 since a steady contamination was
observed for this period. Nondetectable values in the “Agence de l'eau
RMC" dataset were substituted by LQ/2, as generally accepted (Epa, U,
2000), and were suitable for basic data processing (Helsel, 2006). There-
fore, the mean PCB concentration was estimated at 3.5 + 0.5 ng-L™'
and was mainly represented by high-molecular-weight PCBs. The
mean water flow (2015-2016) of the Leysse River was 6.5 m?.s™'
(CISALB, personal communication). Hence, the annual flux of PCBs en-
tering the lake through the Leysse River was estimated at 724 +
100g-yr .

PCB annual inflows through the three main tributaries can be esti-
mated at 769 + 100 g-yr~'. The major contributor to PCB inflow in
the lake was identified as the Leysse River, mainly because of a higher
water flow since the PCB water concentration was on the same order
as in the Tillet River and Terre-Nue Canal.

3.1.2. Atmospheric deposition

Eighteen samples were analyzed and showed a mean deposition flux
of 1.4 + 0.7 ng-m~2-d . A seasonal variation was observed, with
higher fluxes recorded in the winter than in the summer (i.e., 1.6 +
0.8 ng-m2-d~'and 1.0 + 0.5 ng-m~—2-d ', respectively). The PCB
profile was dominated by PCB153 (27%) but was evenly distributed be-
tween low- and high-molecular weight congeners. An increase in the
contributions of PCB101, 153, and 138 was observed in the winter com-
pared to the summer. A possible explanation is that heavy PCBs repre-
sent a lower proportion of the total gaseous PCBs in the summer (data
not shown). Consequently, the heavy PCBs are less exposed to dry
and/or wet deposition during this period. Altogether, the average PCB
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input to the lake through atmospheric deposition for the period
2013-2016 was 23 + 12 g-yr .

Uncertainties related to the inputs from rivers and the atmosphere
were rather restricted. Indeed, every parameter necessary for the flux
calculation was measured, and the need for modeling or extrapolating
data was limited. However, uncertainty regarding the inputs through
the Leysse River remains nonnegligible. The quantification limits com-
municated by “Agence de I'eau RMC" for individual PCBs were elevated
(i.e., from 0.3 to 1.2 ng-L™"). Therefore, the substantial number of
nondetectable values (replaced by LQ/2 in the calculations) in the
dataset could have led to an overestimation of the PCB concentration,
and consequently, to an overestimation of PCB inputs. However, the
sediment concentration of the Leysse river sediments recorded by
“Agence de I'eau RMC” (5-33.5 ng-gD-W ') for the period 2013 to
2017 and the concentration measured in the Leysse River plume zone
in Lake Bourget (75 ng-gD-W ") in 2005 (Jung et al., 2008) are impor-
tant. These results support the high levels of PCB contamination re-
corded in the water and strengthen our hypothesis that the Leysse
River is currently the major source of PCBs in Lake Bourget.

3.2. Internal flows

3.2.1. Settling

Samples representing an integrative settling particle flux for a full
year (July 2016 to June 2017) could be retrieved from the automatic
sediment trap and analyzed. The total sediment dry weight collected
was 1400 g, and the settling rate was 0.14 g-cm~2-yr—'. The mean
PCB concentration in the settling particles from the three sediment
traps across the lake (n = 5) was 56 + 39 ng-gp\ and was assumed
to be representative of the whole lake. The PCB congener profile was
mainly composed of heavy PCBs (PCB 153, 138, 180 > 75% X7PCB;).
Hence, the annual flux of PCBs to the sediment through settling was es-
timated at 1721 + 1214 g-yr .

3.2.2. Resuspension

The resuspension of PCBs from the sediment was calculated for
zones | - V to account for discrepancies in sediment PCB concentration
at the five sampling locations (Table 1). Resuspension from the sedi-
ment concerned mostly PCBs with a high affinity for organic matter
(i.e., PCB153, 138, 180 > 75%). By adding the results for zones I - V, an
annual resuspension flux of 1648 + 549 g-yr~' was deduced.

3.2.3. Diffusive water/sediment PCB exchange flux

Diffusive water/sediment PCB exchange flux was estimated for
zones | to V. Every PCB congener showed sorption to surficial sediment
in every zone except for PCB28, which diffused from the sediment to the
water in zones II, IV and V. Generally, the PCB flux profile was relatively
similar between sites and was dominated by PCB101 (20%) and PCB138
(25%) (Fig. S4 in SI). The sorption rates of PCBs were similar in zones I, II,
1l and V, with a flux of 3.25-4 pg-m?-yr—'. However, a lower flux was
calculated for zone IV (1.7 pg-m?-yr— ). This was due to the higher
PCB concentration in the sediment of zone IV compared to the other
zones. Overall, the sorption flux from water to sediment was estimated
at143 + 62g-yr .

Error propagation analysis was performed and included a measure-
ment in the uncertainty of C,, Cs, fom, Kow and 6bl. An uncertainty of
76-100% was associated with the flux of PCBs in every zone except
zone IV (191%). The relative contribution of input parameter uncer-
tainty to the sorption flux uncertainty was investigated. The flux uncer-
tainty was mainly associated with C,, (45%), 6bl (16%) and Ko (14%). In
the case of the diffusion from sediment to water, the flux uncertainty
was related to C (41%), Kow (26%), Cw (15%) and 6bl (14%). Thus, it is
critical to correctly assess Cs and C, to perform the modeling of this
flux, but a wise choice of 6bl and K,,, values also enhances the accuracy
of the model.

Overall, the internal flux (Fse; + Fow — Fres) Was 70 & 1334 g-yr .
Therefore, this system could be considered at equilibrium and was not
included in the net PCB mass budget hereafter.

3.3. Outputs

3.3.1. Air/water gaseous PCB exchange

The model showed a mean net PCB volatilization of 54 ng-m?-d !
from the surface of Lake Bourget. Every PCB congener outgassed, and
the volatilization profile was evenly represented by low- and high-
molecular weight PCBs (i.e., mainly PCB28, 52 and 153, Fig. S5in SI). A
seasonal pattern was observed since monthly fluxes of PCB volatiliza-
tion were on average 35% higher in the period of May to August than
in the rest of the year. However, the PCB volatilization profile remained
fairly constant throughout the year. The higher fluxes observed in the
summer were due to (i) a warmer lake water temperature and (ii) a
lower gaseous PCB concentration (i.e., mean X7PCB; (summer) =
35.0 pg-m > and mean 37PCB; (winter) = 127.3 pg-m >).

The influence of the input parameters can vary depending on the di-
rection of the flux (i.e., volatilization or absorption), as recently demon-
strated by Liu et al. (2016a) Therefore, measurement errors regarding
the input parameters or an unwise choice in H values for computing
could critically affect the flux calculation because it could lead to great
uncertainties in the resulting flux. According to Liu et al. (2016a),
when volatilization dominated, the main input parameters influencing
the flux were C,, and K.

To identify the relative contribution and the effects of the uncer-
tainty from the input parameters to the flux uncertainty, an error prop-
agation analysis was performed for individual PCB congeners. Overall,
an uncertainty of 55% was computed for the yearly flux of PCB. This out-
put was similar for Lake Ontario and Lake Erie (Liu et al., 2016a). The rel-
ative contribution of parameter uncertainty to the flux uncertainty was
mainly related to C,, (86%) and K, (13%). This result was consistent
with the control of C,, and K, over the flux intensity in the case of vol-
atilization (Liu et al.,, 2016a). Nonetheless, the importance in the choice
of H value for modeling should not be minimized. Indeed, flux modeling
with the minimum and maximum individual PCB H values (among
those retained for this study (n = 10) from the Henry's law compilation
from Sander (2015)) led to a variation of 209% in the PCB volatilization
flux when every other input parameter was fixed. Altogether, the vola-
tilization flux of PCBs was 861 + 473 g-yr .

3.3.2. Sediment burial

The sediment burial flow was calculated for the accumulation zone
of Lake Bourget (i.e., 11 km?). The PCB congener profile of the buried
sediment was mainly composed of heavy PCBs (PCB153, 138, 180
> 80%, Fig. S6), as could be expected from the high affinity of these
highly chlorinated molecules for organic particles. An annual flux defin-
itively incorporating the anoxic sediment of 3408 + 2404 g-yr—' was
estimated. This elevated flux was mainly due to the intensity of the ac-
cumulation rate as a result of a high settling rate combined with an im-
portant resuspension of SPM-bound particles eventually accumulated
at the bottom of the lake.

3.3.3. Outflow

Outflow was only possible through the Saviéres Canal. The mean
water flow was 13.4 m*-s™', and the total lake water concentration
was 518 + 96 pg-L~". Therefore, the average annual flow of PCBs
exiting the lake was estimated to be 220 + 41 g-yr—'.

3.34. Output through fishing activity

The mean PCB concentration in fish filets for the period 2013-2017
was 258 + 90 ng-gW-W ™" and 47 + 26 ng-gW-W ! for arctic char
and whitefish, respectively. The average annual capture (professional
and recreational) of arctic char and whitefish was 4 and 95 tons,
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respectively, for the period 2014-2017 (S. Cachera, personal
communication). Therefore, the annual output through fishing activity
was5+ 1g-yr .

3.4. PCB inventory in Lake Bourget

The net flow of PCBs in Lake Bourget exiting the lake water column
for the period 2013-2017 was 3701 + 2452 g-yr~ ' and was mainly
due to sediment burial and volatilization (Fig. 1). This net output was
consistent with a diminution of the lake contamination, as suggested
by the decreasing PCB contamination observed in the biota since 2008
(Masset et al., 2019).

The stock of PCBs in the lake water column was estimated from the
water total PCB concentration and the volume of the lake. A stock of
1865 + 353 g of PCBs was estimated to remain in the water column,
both in dissolved and particulate form, potentially susceptible to bioac-
cumulation in the biota. This stock is expected to decline due to the neg-
ative net flow of PCBs in Lake Bourget. The residence time of PCBs in the
water column was estimated at 231 + 72 days. This result is similar to
that of Guo et al. (2017b) in Lake Michigan and highlights the relatively
rapid dynamics of PCBs in water. A stock of PCBs in the lake surficial sed-
iment (0-4 cm) for zones I to V of 181 + 60 kg was estimated. This rep-
resents the quantity of PCBs potentially available for resuspension,
bioturbation or diffusion to the water column. Moreover, the residence
time of PCBs in the surficial sediment was estimated at 36 + 20 years.
Therefore, the high quantity of PCBs in the sediment associated with a
long residence time cannot be neglected and raises concern even
though this stock is expected to become progressively lower with the
progressive deposition of cleaner sediment due to the continuous de-
crease in the PCB concentration in the water column.

In this work, photo-degradation of PCBs in the euphotic zone as well
as biodegradation processes in the anoxic compartment of the sediment
were considered negligible. Therefore, the impact of these processes in
the removal of PCBs from these two compartments was neglected.

3.5. Main fluxes driving PCB decontamination in Lake Bourget

Importance of PCB loads from tributaries to perialpine lake
contamination.

The input of PCBs into Lake Bourget was mainly due to inflow from
contaminated tributaries rather than from atmospheric inputs
(i.e,, dry and wet deposition + gaseous absorption). This is in contrast
with other lakes, such as lake Michigan and Lake Superior, where atmo-
spheric inputs contribute more than tributaries (Guo et al., 2017a;
Jeremiason et al., 1994). Two possible explanations are (i) the catch-
ment area over the lake surface area ratio was 13 for Lake Bourget and
0.6-1.5 for the American Great Lakes, which enabled a larger contribu-
tion from atmospheric deposition in the latter and (ii) the much higher
water residence time (i.e., 99 years in Lake Michigan and 8 years for
Lake Bourget) could justify the lower PCB input through tributaries.
However, our results were consistent with those of Gevao et al.
(2000) for a small rural lake (Lake Cumbria) in the UK with a high catch-
ment area to lake surface area ratio (i.e., 17). As expected, the contribu-
tion of the Tillet River was very low (21 g-yr~') and diminished
drastically compared to the prior sediment clean-up (1500 g-yr—').
Consequently, the Leysse River should currently be considered as the
main source of PCBs in Lake Bourget.

Altogether, our results suggest that as in the American Great Lakes
(Guo et al., 2017a; Jeremiason et al., 1994), losses through sediment
burial and volatilization largely overcame any other fluxes. This obser-
vation was rather consistent with previous studies reporting the PCB
mass budget of several American Great Lakes exhibiting high levels of
PCBs in the water column. However, some discrepancies about the rel-
ative contributions of these fluxes to the PCB net losses were noted.

3.5.1. Sediment burial as a driver for the loss of PCBs

The sediment burial contribution was larger in Lake Bourget
(i.e., 76%) than in the American Great Lakes (i.e., 27% (Guo et al.,
2017a)). This observation was mainly related to dissimilarities in the ac-
cumulation rates rather than in the PCB contamination of surficial sedi-
ment. The high accumulation rate recorded in Lake Bourget could be
related to the fact that despite a constant decrease since the peak eutro-
phication in the 1970s, Lake Bourget primary production remains
higher than in the American Great Lakes (Chlorophyll o concentration
= 3.3 mg-m> vs 0.75 mg-m~>, respectively (Fahnenstiel et al.,
2016) and total phosphorus = 9 pg-L~' vs 7 pg-L~" respectively
(Jacquet et al., 2018; Pauer et al., 2011)). Therefore, the effect of the bi-
ological pump coupled with a high settling flux that drives organic

Volatilization
-8611473¢g

Leysse River
724+100¢g

exchange
143t62¢g

Terre-Nue canal
24t5¢g

ling-1721 £+ 1214 g

Resuspension 1648 + 549

Atmospheric deposition

Sediment/Water

Outflow Saviéres canal
-220t41¢g

Sediment burial

-3408+2404 g
Tillet River
21t6g
PCB inventory

Water column = 1865+ 353 g
Sediment (0 —4cm) = 181 £ 60 kg

Fig. 1. PCB mass budget (mean =+ sd) of Lake Bourget (2013-2017). The green area represents the surficial sediment of the lake. (For interpretation of the references to colour in this figure
legend, the reader is referred to the web version of this article.) (For interpretation of the references to colour in this figure legend, the reader is referred to the web version of this article.)
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contaminants from the euphotic zone to the sediment could partly ex-
plain the intensity of the sediment burial flux of PCBs. In addition, the
important SPM loads from the tributaries contributed in part to the
high accumulation rate. Furthermore, the binding of the more hydro-
phobic PCBs to the suspended particles should directly impact the in-
tensity of the sediment burial of PCBs and its contribution to lake
decontamination. If the efforts towards reoligotrophication remain ef-
fective in the future, primary production and PCB sediment burial flux
should continue to decline. However, in the context of climate change,
an increase in the water temperature could enhance the primary pro-
duction and counterbalance or overcome the former effect.

3.5.2. Impact of volatilization in the lacustrine decontamination process:
observations and perspectives

The estimated net volatilization rate of 54 4+ 30 ng-m~2-d ' was
high compared to Lake Erie and Lake Ontario (2.9 and 9 ng-m~2-d"" re-
spectively) (Liu et al., 2016b) but was on the same order as that of Lake
Michigan (52 + 22 ng-m~2-d ") (Guo et al., 2017a) and Lake Cumbria
(Gevao et al., 2000) (192 ng-m~2-d ). This net volatilization is closely
related to the dissimilarities in PCB water concentration because it is the
main parameter driving the flux intensity in the case of volatilization, as
stated earlier. Indeed, the water concentrations were low in Lake Erie
and Lake Ontario (33.9 and 29.1 pg-L~', respectively) (Liu et al.,
2016b) compared to Lake Michigan (190-300 pg-L™") (Guo et al,,
2017a) and Lake Cumbria (2000 pg-L ") (Gevao et al., 1998). Consider-
ing that the surface area/volume ratio of Lake Bourget is comparable to
Lake Michigan (12.8 and 11.8, respectively) and that the volatilization
rate is of the same order, volatilization contributes similarly to the PCB
decontamination of the water column in both lakes. The higher average
water surface temperature in Lake Bourget compared to Lake Michigan
(i.e., 15.5 °C and 10 °C, respectively (Jacquet et al., 2018; NOAA
(National Oceanic and Atmospheric Administration), 2016)) did not sig-
nificantly impact the magnitude of the volatilization process or its rela-
tive contribution to the loss of PCBs from the lake. Even though it was
not investigated in this study, a seasonal variability of the volatilization
process is expected to occur. Indeed, volatilization has been shown to be
related to processes that are season-dependent such as temperature
(Hornbuckle et al., 1994), thermal stratification (Dueri et al., 2009;
Jurado et al,, 2007) or plankton abundance (Dachs et al., 1999;
Jeremiason et al., 1999).

An important rise in the water temperature is expected in the near
future. These trends will be magnified in small- to medium-sized
water bodies, such as perialpine lakes, which are more sensitive to var-
iations in the air temperature than large lakes. An increase in surface
water temperature will impact the biogeochemical processes of PCBs.
Among the perturbation of other mechanisms such as partitioning to
particulate matter or enhanced uptake by the biota such as described
in the work of Meijer et al. (2009), an increase of temperature could
also thermodynamically favor the volatilization of PCBs. Therefore, it
could ultimately enhance the relative contribution of this flux to the
overall PCB mass budget.

This PCB mass budget revealed important discrepancies compared
to previously investigated ecosystems (i.e., the American Great Lakes
and high-altitude lakes) and brings new insights into the processes
ruling PCB dynamics in perialpine lakes. Most of the perialpine lakes
in Europe present similar characteristics (i.e., high catchment basin/
lake surface area ratio, similar surface area/volume ratio, low water res-
idence time, highly urbanized and industrialized watershed) to Lake
Bourget. Therefore, the PCB mass budget investigated in this work
should be applicable to similar lakes across the world (e.g., Lake Geneva,
Lake Maggiore).

3.5.3. Impact of uncertainties in the estimation of PCB fluxes

The contribution of uncertainties in the PCB concentration of envi-
ronmental samples to the modeled flux uncertainties highlighted the
importance of an accurate determination of PCB concentration in

every studied matrix. As an example, PCB concentration in sediment
must be precisely measured for the calculation of diffusion at the
water/sediment interface and sediment burial fluxes. Similarly, mea-
surements of the truly dissolved PCB concentration for air/water ex-
change modeling are also recommended since only truly dissolved
PCBs are available for volatilization. This measurement remains chal-
lenging, and it has been shown that ~35% of PCBs were not retained
by conventional filtration of particles due to binding to colloids (Baker
et al.,, 1986). Colloid-bound PCBs included in the dissolved PCB fraction
would lead to an overestimation of the dissolved PCB concentration and
volatilization flux. Therefore, the determination of the water-dissolved
PCB concentration using passive sampling techniques is recommended
and leads to robust results (Liu et al., 2016b; Vrana et al., 2005). These
cheap and easily operated techniques should encourage the perfor-
mance of triplicate measurements to reduce measurement uncer-
tainties. Moreover, these techniques allow time-weighted average
concentration measurements and could be used to obtain mean water
concentration with a moderate temporal resolution within a timeframe
of a few weeks. The error propagation analysis also highlighted the im-
portance of the wise choice of constants for the accurate estimation of
modeled fluxes. Consequently, a careful, exhaustive review of the liter-
ature available should be performed before assigning H and K, values
to the flux calculation. Relying on at least a review paper rather than on
only one source is highly recommended. When possible and appropri-
ate, field measurements should be performed to lessen the use of incon-
sistent constant values or partition coefficients in flux modeling.
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PCB mass budget in a perialpine lake undergoing natural decontaminationin a
context of climate change.
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Table S1: Extraction and analysis yield of certified sediment samples and of spiked aqueous samples
(%).

Table S2: Detection limit for water dissolved phase, certified sediment and fish filet. Quantification
limits were calculated as three times the standard deviation of the detection limit.

Table S3: Mean % sd values of Henry’s law (H) constants and octanol-water partition coefficients (Kow)
used for flux modelling and error propagation analysis (from Sander et Al! and Mackay et Al.2
respectively).

Figure S1: Localization, catchment area and main tributaries of Lake Bourget
Figure S2: Example of chromatogram in PDID mode (standard sample (0.01 ug.mL™1)).
Figure S3: Zones | to V of Lake Bourget represented by 5 sediment cores along a north-south transect.

Figure S4: Diffusion of PCB congeners at the sediment/water interface. Mean of the sediment core
zones | to V. Error bars represents the variability of PCB profiles obtained for the five zones. Negative
values represent sorption from water to sediment and positive values represent diffusion from the
sediment to water.

Figure S5: Volatilization PCB profile variability (2015-2016).

Figure S6: Profile of PCB congeners undergoing sediment burial in Lake Bourget for the period 2015-
2016. Error bars represents the variability of PCB profiles obtained for the five zones.

Page S6: Details regarding diffusion at the air/water and sediment/water interface details for fluxes
calculations.
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SEDIMENT BCR-536

Particulate phase

Dissolved phase

Mean sD Mean sD Mean sD
PCB28 155.64 14.21 43.75 22.32 12.79 5.01
PCB52 72.69 17.48 13.25 8.89 25.17 3.70
PCB101 92.53 511 4341 18.96 35.79 50.61
PCB113 75.02 19.76 83.32 24.26 59.62 18.25
PCB153 132,31 11.26 72.63 22,70 47.77 7.80
PCB138 47.02 2.91 a7.60 25.58 78.14 21.16
PCB180 53.39 a.08 80.05 25.01 104.65 30.10
MEAN £0.80 11.26 60,57 21.10 51.99 19,52

Table S1: Extraction and analysis yield of certified sediment samples and of spiked aqueous samples

(%).

SEDIMENT BCR-

Dissolved phase 536 Fish filet

pg.L* ng.g* ng.g*
PCB28 0.13 0.006 0.072
PCB52 0.41 0.025 0.722
PCB101 0.01 0.004 0.059
PCB118 0.06 0.004 0.064
PCB153 0.07 0.008 0.094
PCB138 0.29 0.001 0.010
PCB180 0.06 0.002 0.018

Table S2: Detection limit for water dissolved phase, certified sediment and fish filet. Quantification

limits were calculated as three times the standard deviation of the detection limit.

PCB 28
PCB 52
PCB 101
PCB 118
PCB 153
PCB 138
PCB 180

n H(Pa.m3mol?)

10
10
10
10
10
10
10

3516
26+21
33+27
40 +48
26+ 24
23+19
18+21

n
14
16
26
10
31
16
12

Kow
5.58+0.35
6.17+1.11
6.39+£0.65
6.70+0.34
7.02+0.45
6.94 £0.36
7.10+0.26

Table S3: Mean % sd values of Henry’s law (H) constants and octanol-water partition coefficients (Kow)
used for flux modelling and error propagation analysis (from Sander et Al! and Mackay et Al.2

respectively).
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Figure S1: Localization, catchment area and main tributaries of Lake Bourget
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Figure S2: Example of chromatogram in PDID mode (standard sample (0.01 pg.mL?)).
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Figure S3: Zones | to V of Lake Bourget represented by 5 sediment cores along a north-south transect.
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Figure S4: Diffusion of PCB congeners at the sediment/water interface. Mean of the sediment core
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Figure S6: Profile of PCB congeners undergoing sediment burial in Lake Bourget for the period 2015-
2016. Error bars represents the variability of PCB profiles obtained for the five zones.

Air/water exchange:

The mass transfer coefficient K,; (m.s) is given by equation (S1):

e - (1)

Kol KaH'  Kw

Where K, (m.s?) and K,,, (m.s™) are the mass transfer coefficient across the air and the water layer,
respectively and H' is the Henry’s law constant (dimensionless) calculated with equation (S2):

P Hr
H =k (S2)

With Hy as the Henry’s law constant corrected by temperature (Pa.m®.mol?), R is the gas constant
(Pa.m3.mol™.K?) and T,, is the temperature of interest of water (K).
K, was calculated with equation (x) from Liu et al.® with equation (S3):

—0.5+0.67

Mw.
K, = (0.2U;0 + 0.3) (—") (S3)
Mwwater

K,, was calculated with equation (x) from Schwarzenbach et al.* and adapted from Liu et al.> with
equation (S4):

-0.5
K, = (0.45U;,%) (Sj%) (S4)

With U, as the wind speed at 10 meters over the water surface (m.s) and Mw, and Mw,, ;¢ the
molecular weight of the target compound x and water (g.mol™?) respectively. Scco, is the Schmidt
Number of CO2 (600 in freshwater at 25°C).
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Sc, is the Schmidt Number of the target compound x corrected by temperature with equation (S5)3:

v °K )2 298

Sex = Sexaos ( E) (s5)

Vw 208K

Where Sc, 595 is the Schmidt Number of the target compound x at a temperature of 298 Kelvin, v,,°K
is the dynamic viscosity of water (cm?2.s™) at the temperature of interest and v,, ,9gK is the dynamic
viscosity of water (cm?.s™) at the temperature of 298 Kelvin. T, is the temperature of interest of water

(K).

Sediment/water diffusive exchange:

Vaifs was calculated with equation (S6):

Dxwater
Vairr = —5p; (56)
with Dxwater as the calculated diffusivity of the compound in water (m.s?) and 6bl as the estimated
thickness of the diffusive boundary layer (DBL) (m). As the dbl was not calculated for Bourget Lake, a
mean value of 5.10* m was retained since a large number of experimental field studies showed values
between 1.10* and 1.103 m*8,

Cyp Was estimated using equation (S7):

Cs
Cwp = K4 (S7)

With C, as the surficial sediment PCB concentration (g.m3) and K, the partition coefficient of the
compound between sediment and water (L.kg?) defined using equation (S8):

Ky = fOMKOM (S8)

Where fy,, is the fraction of organic matter in the sediment (gOM.gDW™) and K, is the partition
coefficient between particulate organic matter and the dissolved phase (m*.kgOM™). The Ky, was
derived from the octanol-water partition coefficient (Kyy,) as described in equation (S9) by Chiou et
Al°:

logK = 0.904 logKy, +0.779 (S9)

Kow values were obtained from Mackay et Al Since K,y values for individual PCB congener
summarized in this review varied among a wide range of values, a mean value was calculated and used
for calculation. Mean values and standard deviation values were used for error propagation analysis.
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Despite PCBs being banned since the 1980's, some European peri-alpine lakes, and consequently their fish pop-
ulations, are still contaminated by these xenobiotics. We investigated the relative contribution of physiological
and trophic factors that could be implicated in fish PCB bioaccumulation in Lake Bourget (France), one of the
most contaminated in Europe, by collecting Arctic char (n = 55) and European whitefish (n = 89) from 2013
to 2016. Concentrations of 7 indicator PCBs were 9-168 ng.g w.w ™ in whitefish and 90-701 ng.g w.w " in Arctic
char. The fish trophic positions calculated from & '°N values were positively correlated with PCB concentrations
(r> = 0.45; p < 0.001). A biomagnification model relying on TP and lipid content of fish was then designed, and it
confirmed this result. A Bayesian mixing model based on & '*C and 6 '°N values was used to estimate the relative
contribution of preys in the fish diet, which explained a significant proportion of the biomagnification model re-
siduals (i.e., 17%). Zooplankton consumption was negatively correlated with PCB concentrations, whereas con-
sumption of chironomids enhanced the PCB burden in fish. Correction of the biomagnification model for
individual diets of fish increased the correlation between the predicted and measured fish PCB contents (R? =
0.71; p < 0.001), highlighting the importance of fish feeding habits in the bioaccumulation process.
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1. Introduction

As in numerous places around the world, some lakes in Europe are
still contaminated by polychlorinated biphenyls (PCBs), either from
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primary sources or from global atmospheric pollution (Nellier et al.,
2015; Carrera et al., 2002; Castro-Jiménez et al., 2008). Lake Geneva in
Switzerland (Mathieu and Babut, 2012), and Lake Como (Bettinetti
et al., 2016) and Lake Maggiore in Italy (Binelli et al., 2004) were
found to be highly contaminated with PCBs. Of all the subalpine lakes,
Lake Bourget is probably the most heavily polluted (Naffrechoux et al.,
2015).

Fish PCB exposure has numerous consequences: reduction of their
metabolic capacities (Jergensen et al., 2006; Gauthier et al., 2017), in-
duction of genotoxic effects (Marabini et al., 2011) and introduction of
intersex occurrence (Hinck et al., 2009). Bioaccumulation of pollutants
in fish can occur through two distinct mechanisms. First,
bioconcentration describes the accumulation process of water-
dissolved compounds via tegumentary and branchial absorption. Sec-
ond, when the thermodynamic activity of a compound in an organism
exceeds its diet, bioaccumulation of the pollutant can be attributed to
biomagnification. In contrast to bioconcentration, biomagnification
varies with the contamination level of the diet. It depends on the species
feeding preferences, increasing with each food-web trophic level
(Gobas, 2000; Vander Zanden and Rasmussen, 1996). Therefore,
through biomagnification, predation on contaminated fish can also en-
hance the PCB burden of the upper trophic food chain.(Rasmussen
et al., 1990; Kidd et al., 1998; Sermo et al., 2006; Alava et al., 2012).
Biomagnification of lipophilic compounds such as PCBs has been related
to three different factors: (i), the nature of the contaminant itself, com-
monly quantified by the octanol-water coefficient (Ko ); (ii) the physi-
ology of the exposed individual, i.e., its lipid content (as fatter fish tend
to accumulate more contaminant), body size and age (as the contami-
nant gets diluted with individual growth), and sex (as spawning could
decrease concentration in females) (Johnston et al., 2002; Borga et al.,
2004); and (iii) trophic factors such as living habitat (i.e., feeding loca-
tion) and diet preferences (Lopes et al., 2011; Kahilainen et al., 2017),
food chain length and therefore trophic position (TP) (Borga et al.,
2001).

The relative contribution of mechanisms by which contaminants
bioaccumulate in fish has been extensively studied but remains quite
uncertain in alpine lakes, where environmental conditions (carbon
sources, temperature, contaminant concentrations) can greatly differ
yearly and seasonally. Some studies could not link PCB levels in fish to
any biomagnification processes, as PCB contamination was neither cor-
related with body size, living habitat nor TP, especially in mountain
lakes. Indeed, Catalan et al. (2004) questioned the relative importance
of biomagnification in contamination of salmonids in high-altitude
Lake Redo and suggested that bioconcentration could be a significant
mechanism for PCB bioaccumulation. Perga et al. (2017) concluded
that PCB contamination may be mainly due to a nontrophic
(i.e., bioconcentration) process in Lake Muzelle. In contrast, numerous
studies have shown that a contaminated diet was responsible for bioac-
cumulation in fish in the American Great Lakes (Kidd et al., 1998; Oliver
and Niimi, 1988; Madenjian et al., 1998) and that contamination levels
increased with TP (Rasmussen et al., 1990; Borga et al., 2001). As a lipo-
philic contaminant, differences in fat content result in differences in PCB
contamination within the same species (Rasmussen et al., 1990). Living
habitat and particularly carbon sources (benthic or planktonic) were
environmental factors directly linked to discrepancies in PCB contami-
nation between individuals and between species (Lopes et al., 2011)
when PCB contamination is heterogeneous between trophic habitats.
Even though their work did not focus on PCBs, Kahilainen et al. (2017)
went further and recently showed that ecomorphological divergences
in whitefish could be responsible for a large part of the intraspecies var-
iability in mercury bioaccumulation.

PCB contamination in our study lake (Lake Bourget), remains con-
siderable today; water concentrations exceed US-EPA guidelines for
the protection of aquatic wildlife (Agency for Toxic Substances and
Disease Registry, 2000) and the sediment is highly contaminated.
Therefore, Arctic char (Salvelinus alpinus) fishing is prohibited by a

prefectural decree, despite being the most emblematic fish species of Al-
pine lakes (Batias, 1954). European whitefish (Coregonus lavaretus), the
other typical fish of Alpine lakes, represents 90% (91 tons/year) of the
fish caught in Lake Bourget since 2014 (S. Cachera, personal communi-
cation 2017). These species feed from pelagic and littoral food-web and
are suspected to venture into the benthic zone (Visini, 2008), which
make them vulnerable to PCB biomagnification, possibly to different ex-
tents. For these reasons, Arctic char and whitefish were identified as the
most relevant species to investigate for the research hypothesis of the
present study. Herein, we assumed that biomagnification necessarily
implies that fish PCB contamination can be related to fish physiological
and trophic parameters, i.e., under the biomagnification hypothesis, in-
terspecies, interindividual and interannual PCB contamination levels
shall be determined by (i) physiological parameters (body size or lipid
content), (ii) living habitat (determined from carbon isotope composi-
tion 6'*C), or (iii) fish TP (estimated from nitrogen stable isotope com-
position 6'°N). We investigated the potential importance of the fish
feeding habits (Dingemanse et al., 2010; Wolf and Weissing, 2012) (dif-
ferent foraging behavior leading to a differential use of carbon sources)
on the interindividual variability of the PCB burden. Finally, we strove to
highlight how a combination of those parameters could result in impor-
tant PCB contamination discrepancies in fish from a single lake.

2. Material and methods
2.1. Study site

Lake Bourget is located on the northwest edge of the French Alps. It
is the largest natural lake in France, with a surface of 44 km?, a length of
18 km and a width of between 1.6 and 3.5 km, for a mean depth of 85 m
(maximum: 145 m). Lake Bourget is a meso-oligotrophic lake with a
mean temperature of 14.7 °C and 4.5 to 10.1 mg0,.L " of dissolved ox-
ygen at 140 and 2 m depth, respectively. Its pH is 8.3 and the conductiv-
ity is 299 ps.cm ! for the period 2015-2017 (Jacquet et al., 2016; SOERE
OLA-IS et al., n.d.). PCB inputs are mainly due to a point source located
upstream on the Tillet River, which was contaminated from 1930 to
1987 by an electrical transformer factory using Pyraléne™. Despite the
cessation of the industrial activity and the recent clean-up of the down-
stream section of the river from 2012 to 2014, Lake Bourget is still con-
taminated. Even though contamination decreased in the last decades,
superficial sediments remain polluted with a mean indicator PCB con-
centration (sum of PCB 28, 52, 101, 118, 153, 138, 180) of 12.1 +
6.4 ng.g~' d.w, with yet heterogeneous contamination of the lake,
reaching 113 ng.g~' d.w at the Tillet River outlet (Fig. S1). Conse-
quently, the lake water still exceeds the USEPA recommended maxi-
mum concentration of 170 pg.L ™' for the protection of aquatic wildlife
(Agency for Toxic Substances and Disease Registry, 2000), with a
mean dissolved X7PCBi concentration of 322 + 102 pgL~".

2.2. Processing

2.2.1. Sampling and preparation of organisms

European whitefish (n = 89) and Arctic char (n = 55) were col-
lected from 2013 to 2016 using net fishing (fish physiological character-
istics can be found in Table S1). The two species are suspected to be
mobile in the water body, and exact locations were not reported. Di-
verse stomach content analyses (i.e., volumetric and qualitative estima-
tions) punctually performed on fishes obtained from recreational and
professional fishers revealed that the two fish species shared common
prey in the lake, such as aquatic insects and zooplankton, with some
piscivory also detected for Arctic char (data not shown). Consequently,
similar resources were considered as possibly supporting whitefish and
Arctic char in Lake Bourget: littoral (i.e., —2 m to —5 m in depth) and
deep (i.e., —20 m and — 40 m in depth) chironomids larvae, zooplank-
ton (i.e., composite samples of Daphnia sp. and Bythotrophes sp.) plus
young-of-the-year (yoy) perch for Arctic char. Yoy perch (5-7.5 cm)
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were caught in the pelagic compartment at approximately 15 m in
depth. Chironomids (n = 48) were collected at two depths (2-5 m
and 20-40 m) in September 2015 using an Ekmann grab and sieved
using a 500-um net. Zooplankton (n = 14) were sampled alongside
with a 50-um net at the depth range of 0-20 m.

All samples were transferred to the laboratory in a cooling box and
immediately processed or stored at —18 °C until further analysis. Or-
ganism processing has already been described previously (Nellier
et al., 2015). Briefly, fish were dissected and filets ground using
Ultraturax (3000 rpm). The same process was applied to chironomids
with the whole organism. Five g of filet (1 g of chironomids) were
spiked with an internal standard (PCB 116-d5), and an appropriate
amount of anhydrous sodium sulfate (Na,SO,) was added for water re-
moval. PCB extraction was performed in heptane/acetone mixture
(75:25 v/v) for 1 h at 45 °C in an ultrasonic bath. The solvent mixture
was removed and the extraction procedure repeated once. Extracts
were then purified on an SPE cartridge loaded with silica (previously
acidified with H,SO,4 to ensure lipid elimination of the extract) using a
heptane/dichloromethane mixture, concentrated with TurboVap Il and
resuspended in 500 pL of heptane. The lipid content in the fish filets
were determined for every sample. After the PCB extraction procedure
above-mentioned and before the purification step, 5 mL of the extract
was transferred in a pre-weighted vial and evaporated under a gentle
stream of nitrogen until steady weight. The mass collected in the vial
corresponded to lipids and was ultimately used for calculation of lipid
content in the fish filets.

2.2.2. Chemicals

Heptane, acetone, dichloromethane and methanol were HPLC qual-
ity and purchased from Carlo Erba. Anhydrous sodium sulfate was pur-
chased from Fisher Chemical (analytical reagent grade). Silica gel 60
(70-230 mesh) for column chromatography was from Merck. Copper
was activated with 10 mL of sulfuric acid 1 N (Chimie-Plus) and then
rinsed three times with Milli-Q water to neutral pH and, subsequently,
with acetone for water removal. Standard mixture of indicator PCB con-
geners (28,52,101, 118,138, 153, 180) at 100 yg.mL " in isooctane and
internal standard PCB 116-d5 at 100 pg.mL ™" in isooctane were pur-
chased from Cluzeau Info Lab (France).

2.2.3. PCB analysis

All PCB solutions were analyzed using a Gas-Chromatography Clarus
580 from Perkin-Elmer with a nonpolar fused silica capillary column
Optima® HP-5-MS accent 30 m x 0.25 mm from Machery-Nagel®,
coupled with a Pulsed Discharge Detector in photoionization mode
(Vici®). The samples were injected in split/splitless mode at 300 °C.
Helium was used as the carrier gas (1.0 mLmin~"). After injection, the
oven temperature was set at 60 °C for 1 min, and it was increased gra-
dationally at 10 °C/min to 240 °C and at 5 °C/min to 320 °C and kept
steady for 5 min. Quantification was ensured for the 7 indicator PCB
congeners (PCB 28, 52,101, 118, 153, 138, 180), because they represent
a vast majority of the compounds found in Pyralene® mixtures com-
mercialized in France (Dargnat and Fisson, 2010). Calibration curves
were established with authentic standards, and PCB 116-d5 was used
as the internal standard (Fig. S2). Extraction yields for each PCBi are pre-
sented in Table S2 but were not used for result correction; normaliza-
tion to PCB116-d5 values spiked before extraction accounted for
extraction correction. Detection limits were determined as the mean re-
sponse -+ three times the standard deviation of procedural blanks for
each PCBi (Table S3). These concentrations were subtracted from the
samples concentrations to avoid false positives.

2.2.4. Stable isotope analysis

After sampling and dissection, fish filets, chironomids and zooplank-
ton were dried at 50 °C, ground into fine powder using a mortar and
pestle and kept in tin capsules away from humidity prior to isotopic
analysis. Samples in tin capsules were sent to SINLAB (NB, Canada).

One mg was analyzed on a Finnigan Delta Plus mass spectrometer
coupled with a Conflo Il NC2500 Elemental Analyzer for 6'°C and 6'°N
quantification. Samples were calibrated against 7 plant and animal lab-
oratory standards covering a wide range of &'>C and 6'°N values
(i.e., from —35.08%. to —13.25% and 0.02%. to 16.14%., respectively).
Three replicates for each sample were run. The precision values of the
C and N isotope analyses were < 0.2%o.

2.2.5. Statistical analysis

All statistical tests were performed using the OriginPro 8 SRO soft-
ware and R 3.5.0 software. All data were tested for normality using the
Shapiro test and, if appropriate, for homoscedasticity using the Bartlett
test. When appropriate, data were log-transformed to ensure normality
and homoscedasticity. Differences in fish PCB concentrations and fish
size, lipid content, 5'°N and &'C between year and season were tested
using an ANOVA or the Kruskal-Wallis test. Post hoc comparisons
were performed using Tukey's honest significant difference (HSD) or
Dunnett tests. The relationship between fish PCBi concentrations and
the measured parameters (size, lipid content, 5'°N and &'>C) were
tested using Pearson correlations for normal variables or Spearman cor-
relations otherwise.

2.3. Modeling

2.3.1. Resource contributions

Bayesian mixing models (BMM) based on a Markov chain Monte
Carlo simulation were used to assess prey contributions to the diet of
the two species at an individual level. BMM offer the opportunity to ac-
count for the uncertainty (i.e., standard deviations) of the different data
involved in the computation (i.e., isotope composition of prey, trophic
fractionation, elemental concentration) and provide robust and accu-
rate estimates of prey contributions to fish diets. The different resources
considered as possibly supporting whitefish and Arctic char in Lake
Bourget were littoral (n = 16) and deep (n = 26) chironomids, zoo-
plankton (n = 14), plus yoy perch (n = 15) for Arctic char. 6'°N and
5'3C isotopic values were used for computations. The trophic fraction-
ations retained for carbon and nitrogen were those widely reported in
the literature (Minagawa and Wada, 1984; Vander Zanden et al.,
1997): A8"*C = 0.8 + 1 sd and A6'°N = 3.4 + 1 sd. The computation
of the Bayesian mixing models were performed using the R package
simmr (Parnell, 2016) and considered 1.10* iterations, four Markov
chains and a burn-in period of 10°. Seasonal variability may bias prey
contributions to fish diets, especially for short-lived prey. To account
for this possible bias, BMM were also performed (data not shown) by in-
creasing the standard deviation of zooplankton by 2 and 4 (i.e., to mimic
possible seasonal variability of their isotopic values) which led to minor
(i.e., a few percent) and nonsignificant (i.e., Kruskal-Wallis tests, p>0.4)
changes in zooplankton contributions to the fish diets. Consequently,
the prey contributions estimated from the BMM were poorly affected
by changes in the spread of their isotopic values that would be expected
if prey sampling would account for different seasons.

Salmonid muscle can exhibit high lipid contents that are typically
(Vander Zanden and Rasmussen, 1996) C-depleted and may alter the
6'3C values of their dorsal muscle (Post et al., 2007). Consequently,
5'%C values for both whitefish and Arctic char were corrected according
to Post et al. (2007), considering the sample C/N ratio to estimate lipid
content in the sample used for isotopic analysis following Eq. (1):

6" Coomected = 0" Cpmeasured —3-32 + 0.99 x CNygio (1)

2.3.2. Trophic position

The estimations of the trophic position at an individual level were
performed based on the &'°N values of the different preys weighted
by their respective contributions to individual fish diets estimated by
the BMM, as suggested by Post(Post, 2002). This approach enabled
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estimates of the trophic position of each whitefish (TPwging) and Arctic
char (TPacina) individual according to Egs. (2) and (3), which general-
ized the initial formula of Vander Zanden (Vander Zanden et al., 1997)
for multiple baselines:

15 15 q15
TPyfing = ["’ Nwrina— (azoo X 67 Nzoo + Qinvdeep X O Ninvdeep + Qinylitto

xﬁlSN,-nV,,-m)]/3.4 + TPresources )

5 <15 15
TPycing = [5] Nacind— (Olzoo % 6" Nzoo + Cinvdeep X 6" Ninydeep
<15 (15
+ Qinylitto ¥ o' Ninviitto + Qlperch X o' Nperdl)]/3-4
+ TPresources (3)

with 8" Nwging 0F 6'°Nacing as the 5'°N values of individual fish, and a x
!N as the product of the proportions of the different resources to their
5'°N values. The mean trophic position of resources (i.e., TPresources) Of
whitefish was 2, because zooplankton and invertebrate are typical pri-
mary consumers. TPresources Of Arctic char was 2.125, because yoy perch
is considered to have a trophic position of 2.5.

At a population level, the mean trophic positions for the two fish
species were compared to those estimated from a Bayesian framework
recently developed by Quezada-Romegialli et al. (Quezada-Romegialli
et al., 2018) to ensure the robustness of the results and support their
trophic differences. This Bayesian approach considers the 5'>C and
5'°N values of both whitefish and Arctic char, as well as those of their
putative prey. The trophic fractionations of 5'>C and 6'°N consisted of
a vector of 188 simulated trophic fractionations (i.e., equal length of
the total number of isotope data for the two fish species) following a
normal distribution with the same mean and standard deviation as
the BMM. Bayesian trophic positions were computed using the R pack-
age tRophicposition (Quezada-Romegialli et al., 2018) considering 2.10*
iterations and four Markov chains. In the model current implementa-
tion, consideration of more than two different baselines was not possi-
ble, while the two species feed at least on three or four different main
resources. To be consistent in the computation of the trophic position
for the two species, the two different baselines considered were zoo-
plankton (i.e., pelagic resource) and deep invertebrates (i.e., benthic re-
source), since these resources had the highest contributions according
to the BMM and accounted for the main differences in the 5'°N values
of the resources.

2.3.3. Biomagnification model

Total PCB concentrations in fish muscle used in our model were es-
timated as twice the measured X7PCBi in our samples (EFSA ]., 2005).
As we expect that fish physiology, feeding habits and bioaccumulation
mechanisms should not differ among years and remain similar over-
time, one single biomagnification model was built for the period
2013-2016. The biomagnification model was built considering TP, mea-
sured lipid contents and their putative interactions from every individ-
ual fish of both species together as follows:

10810PCBestimated = ¢ x TP + [3 x lipid content + y
x (TP x lipid content) (4)

with «, 3and vy as the regression coefficients estimated by the model
and TP estimated from Eqs. (2) and (3).

To examine individual data more precisely, the residuals were ex-
tracted (i.e., Eq. (5)) and could help highlight the different processes
of contamination. Specifically, negative residuals would indicate lower
contamination than expected, whereas positive residuals would indi-
cate higher contamination than expected.

Residuals = IOglOPCBobs_ IOgIOPCBesn‘maled (5)

To identify the origin of these different processes (i.e., under and
over contamination), residuals were modeled as a function of the differ-
ent common resource contributions shared by the two species previ-
ously estimated using the BMM (i.e., Eq. (6)), which could highlight
the influence of prey type on the variability of fish contamination levels.

Residuals = f(a X Qtzp0 + b x Qinydeep + € X Qlinylitto + 8) (6)

The difference in the proportions of preys in the diet of the different
individuals could reflect specific feeding habits (i.e., FH). Consequently,
Eq. (6) could also be formulated as follows:

Residuals = f(FH + &) (7)

Following these different steps, Eq. (8) provided a general formula-
tion of the PCB concentration in the different fish muscles at an individ-
ual level accounting for the generic biomagnification
(i.e., 10g10PCBestimated) refined by a correction considering the individual
feeding habits of the fish (i.e., FH):

1080PCBops = 10819PCBestimated + FH + & (8)

3. Results and discussion

3.1. Temporal, interspecies and interindividual variability in PCB
contamination

Arctic char was significantly more contaminated than whitefish
(Fig. 1), both when wet weight and lipid-normalized concentrations
were considered (t-test, p < 0.0001 for both tests). In light of the rela-
tionship between lipid content and PCBi contamination (r? = 0.52; p
<0.001) and of the important discrepancies regarding lipid contents be-
tween both species (i.e., mean lipid composition of 3.2% for whitefish
and 8.9% for Arctic char, Table S1), only lipid-normalized PCBi concen-
trations in fish were considered thereafter. Interspecies and interindi-
vidual PCBi profiles were consistent between years, with a major
contribution (i.e., 80%) of heavy PCBi (Fig. S3).

Differences were observed between years for both species (ANOVA,
F351 p < 0.05 for Arctic char and F; 76 p < 0.05 for whitefish (Fig. 1)).
Combining our data with data from 2008 from the French PCB follow-
up program (Agence de I'eau RMC, 2008) emphasized the important de-
cline of lake fish contamination due to the clean-up of the Tillet River
between September 2012 and December 2013. Subsequently, a steady
level of contamination was observed for both species.

Within both species, the interindividual variability of the PCBi con-
centrations was large (standard deviation of normalized PCBi concen-
tration was 54% and 52% for whitefish and Arctic char, respectively).
Those results encouraged us to determine the relative importance of
trophic and physiological parameters potentially implicated in such in-
terindividual variability.

3.2. Physiological parameters and relationship with PCBi contamination

For both species, no strong relationship could be drawn between the
physiological fish parameters (size and age) and the PCB contamination
(data not shown). Fish physiology appeared to be different between
both species. The relatively narrow range of sizes (255 mm -
480 mm) and ages (1 year - 5 years) for the target fish species sampled
might be a reason behind the lack of a relationship with PCBs. A lack of
increasing PCB contamination with size was observed by Olsonn et al. in
small perch (<20 cm) in a Latvian lake (Olsson et al., 2000). An absence
of contaminant-size relationship was also found for rainbow trout in
Lake Michigan (Stow, 1995). Metabolism of PCBs and elimination
rates did not differ between Arctic char and whitefish since PCB profiles
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Fig. 1. Boxplots of whitefish a) and b), and Arctic char c) and d) wet weight and lipid-normalized PCBi contamination. Letters are used to show statistically significant differences.

and particularly metabolizable PCB (PCB 28 and PCB 52) percentages
were very similar for both species (Fig. S3).

3.3. Trophic plasticity of Arctic char and whitefish

Overall the two fish species had relatively similar 6'>C values, rang-
ing from —34%. to —31%.. Mean annual 6'>C values showed significant
variabilities between years (one-way ANOVA, F;5; = 5; p<0.01 and
F276 = 32; p <0.001 for Arctic char and whitefish, respectively). Arctic
char had a higher §'°N than whitefish (mean value of 15.7%. and 13.7%,

respectively, Wilcox test p < 0.0001) confirming a piscivory behavior
resulting in a higher trophic status. The isotopic measurements for the
different resources considered to be consumed by whitefish and Arctic
char did not overlap, although zooplankton and yoy perch exhibited
lower variability than the benthic invertebrates (Fig. 2). The main differ-
ences in the isotopic compositions of these resources lay in their differ-
ent 6'°N values, with pelagic resources (i.e., zooplankton and yoy perch)
enriched by approximately 6%. compared to benthic resources.

The BMMs applied at an individual level highlighted similar general
patterns for the two fish species, with a dominant contribution of

o
A) Actual isotopic data B) Whitefish C) Artic charr .
1
o =~ 12 & E
12 ¢
}é“o © Whitefish
3 A S o © Artic charr
S % .&** & = Zooplakton
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* ; -*' Deep invertebrate
} Perch
: . P
-
* * % g 6
0
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Fig. 2. Isotopic space 6'>C-5'°N showing the different isotopic measurements. A) Actual isotopic data, and isotopic values for B) whitefish and C) Arctic char corrected for isotopic
fractionation, highlighting their embedding within isotopic values of putative preys (i.e., 96% and 89% of isotopic embedding for Arctic char and whitefish, respectively, when considering
the standard deviation of +1%. for trophic fractionation). Vertical and horizontal lines in B) and C) indicate standard deviations of the isotopic values for the different resources considered

in Bayesian mixing models.
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zooplankton followed by deep invertebrate, while the littoral inverte-
brates had a low although nonnegligible contribution (Fig. 3). For Arctic
char, yoy perch appeared as a nonnegligible resource, approaching the
deep invertebrate contribution.

The interindividual variability in resource contribution was substan-
tial for both species, although it was higher for Arctic char than for
whitefish regarding the two main resources (i.e., zooplankton and
deep invertebrates). The standard deviations of the zooplankton contri-
bution were 13% and 11%, and they were 31% and 13% in the deep inver-
tebrate contribution for Arctic char and whitefish, respectively.

The TP calculated according to Post (2002) was significantly higher
for Arctic char than for whitefish (Wilcox test, p < 0.01), with a mean
TP of 3.21 & 0.09 for whitefish and 3.48 4 0.13 for Arctic char (Fig. S4
A, B). Whitefish and Arctic char exhibited similar TP ranges of approxi-
mately 0.4, although one Arctic char individual had an especially high TP
of 4.04. No significant relationship could be identified between TP and
fish size (ANOVA, p > 0.05 for both species, Fig. S4 C, D). Bayesian infer-
ences provided highly similar results to Post’s estimates for TP statistics
ata population level, with mean TP of 3.28 + 0.37 for whitefish and 3.58
+ 0.48 for Arctic char (Fig. S4 E).

3.4. Trophic parameters and relationship with PCBi contamination

6'%Cand TP were not correlated (r* = 0.18; p>0.05and r> = 0.03; p
> 0.05, respectively) with PCBi concentrations in whitefish for all sam-
ples considered (Fig. 4). A finer analysis for each year was performed
and showed the same negative results (Fig. S5 and S6). The same anal-
yses were performed for Arctic char, and both trophic parameters &'>C
and TP were unrelated to PCBi concentrations (r? = 0; p > 0.05 and r?
= 0.22; p > 0.05, respectively) (Fig. 4).

As in our study, a lack of intraspecies relationships between PCB con-
centrations and TP was also observed in Salmonids from the Great Lakes
(Vander Zanden and Rasmussen, 1996; Kiriluk et al., 1995). The authors
hypothesized that this could be related to the trophic structure and dy-
namic of the food web. Vander Zanden and Rasmussen (1996) found
that in a short-length food chain, no relationship between PCB concen-
trations and TP were observed in Lake Trout. However, our data showed
that TP and PCB concentration data were correlated (r> = 0.45; p <
0.001) when both species were examined together, with an increase
of the PCBi contamination with trophic position. This followed the find-
ings of Vander Zanden and Rasmussen (1996), for which an increasing
range of TP values could also enable the observation of a positive rela-
tionship between TP and PCB concentrations. The increase of PCB con-
centrations with TP could be an indicator of the biomagnification
process. The Trophic Magnification Factor (TMF) is a reliable metric to
assess biomagnification (i.e., TMF > 1) in aquatic food webs (Borga
et al,, 2012). TMF can be determined as the regression slope of the
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following equation: log[PCB] = aTP + b. In our study, a TMF value of
1.8 confirmed biomagnification.

At least two parameters (lipid content and TP) seem to account for a
significant part of the PCB variability in fish. To clear up the different
processes involved and the relative importance of biomagnification in
fish contamination, we built a model to which our data were compared.

3.5. Data comparison with a biomagnification model

This model was based on the correlation described by Vander
Zanden and Rasmussen (1996), taking into account TP and lipid con-
tent. It enabled to estimate PCB concentrations in fish (a comparison be-
tween our model and the model of Vander Zanden and Rasmussen
(1996) can be found in Fig. S7). PCB concentrations of fish individuals
were estimated and compared with the measured PCB values (calcu-
lated as twice the measured X7PCBi concentration, see above). The
biomagnification model using TP and the lipid content exhibited high
performance (rzad,- = 0.64, Fig. 6A). Ordering the residuals of the
biomagnification model enabled us to highlight possible differences in
contamination mechanisms (Fig. 5). A large proportion of Arctic char
(i.e., 64%) tended to have positive residuals, indicating that they were
more contaminated than predicted by the model. In contrast, 58% of
whitefish exhibited the opposite patterns (i.e., less contaminated than
predicted).

The origin of the individual differences between measured contam-
ination and modeled contamination (i.e., model residuals) was investi-
gated regarding the different resources shared by the two species,
which reflected their feeding habits. The fitted linear model shown in
Eq. (7) indicated that the three shared resources could explain a signif-
icant proportion of the residuals of the biomagnification model (rzadj =
0.17, p < 0.001). The model estimates provided important insights in the
way the different resources could influence fish contamination. Both
zooplankton and deep invertebrates were characterized by negative es-
timates suggesting that an increasing contribution of these resources
would lead to lower contamination (PCB concentration in zooplankton
was not measured in this work). In contrast, littoral invertebrates were
associated with positive estimates, indicating that this resource may
support positive residuals; that is, there were higher PCB concentrations
than expected (27PCBi concentration of chironomids decreased from
541 + 378 ng.g w.w ' at the outlet of the Tillet River in 2015 down
to 41 + 30 ng.g ww ' at —20 m to —40 m).

Predicted contamination of the biomagnification model associated
with corrections for feeding habits indicated that most Arctic char
(i.e., 78%) had positive corrections, while most whitefish (i.e., 78%)
had negative corrections (Fig. 5). This result suggested that the feeding
habits of fish may partly explain the discrepancies between observed
and predicted PCB concentrations. Specifically, feeding habits of fish
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Fig. 4. Plots of 5'°C (a) and TP (b) vs £7PCBi concentration for Arctic char (@) and whitefish (®).

-191-



T. Masset et al. / Science of the Total Environment 674 (2019) 472-481

Over-contamination
0.7 4
[oX<)
0.5
0.4 1
0.3
0.2 4
0.1

-0.1
-0.2
-0.3
-0.4
-0.5
-0.6
-0.7
-0.8
-0.9

Biomagnification models residuals
o

Under-contamination

m”“““NIHII|||m||nmu.m...............".............

479

B Whitefish
I Artic charr

M“m"mm|||||||III|||||||""ml"”“““”“I||

Fig. 5. Individual residuals of the biomagnification model ranging from positive to negative residuals, representing a gradient of over- to undercontamination.

would tend to increase the predicted concentrations of the
biomagnification model for Arctic char and decrease those predicted
for whitefish.

The biomagnification model provided valuable information regard-
ing the general variables responsible for PCB variability in fish muscles.
Nonetheless, the complementary corrections for individual feeding
habits allowed even more accurate predictions (rzadj = 0.71), which
may be especially important considering the log;o-scale (Fig. 6B). This
was exemplified by the three highest concentrations in Arctic char
(i.e., boxes in Fig. 6), for which the residuals were the most penalizing
on a log;g-scale. For these individuals, the biomagnification model
alone showed a mean difference between predicted and measured
PCB concentrations of 637 + 55 ng.g ', while once the feeding habits
correction is applied, the difference decreases down to 253 + 83 ng.g ™.

Altogether, the lipid content and trophic position accounted for a
large part of the variability in the PCB contamination in fish from Lake
Bourget. Our modeling, including correction for feeding habits, allowed
us to account for significant complementary PCB variations not
accounted for by the lipid content or trophic position and highlight
that some fishes (mainly Arctic char) were highly contaminated due
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to feeding on benthic littoral invertebrate, whereas less contaminated
fish (mainly whitefish) fed predominantly on zooplankton.
Intraspecies specialization in aquatic animals has been an emerging
topic of interest the past few years (Dingemanse et al., 2010). Numerous
studies have shown that ecological specialization could occur in fish
(Wolf and Weissing, 2012; Brandl et al., 2015). Arctic char ecology is ex-
tremely difficult to encompass, because the intrapopulation variability
of diverse aspects (morphology, feeding strategies, life-history strate-
gies) can be complex (Brandl et al., 2015; Guiguer et al., 2002; Ulrich,
2013). Similarly, whitefish was also proved to exhibit various morphs
in the lacustrine systems (Lu and Bernatchez, 1999; Pothoven and
Nalepa, 2006; Siwertsson et al., 2013). Recently, Kahilainen et al.
(2017) showed that ecomorphological divergence could be responsible
for differential mercury bioaccumulation in whitefish. Moreover, fish
respiratory capacity can vary between species and also between indi-
viduals (Jenjan et al., 2017; Amundsen et al., 2004), leading to possible
difference in PCB metabolism rates. Therefore, intra and interspecies
variation in PCB bioaccumulation could be partially explained by intra
and interspecies physiological differences at the gills level. Hence, the
diversity of behaviors and morphology potentially encountered for the
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Fig. 6. Biplot of A) the relationships between the predicted PCB concentrations by the biomagnification model (i.e., Eq. (4)) and the measured total PCB concentrations and B) the relation-
ships between the predicted PCB concentrations inferred by the biomagnification model corrected by the individual feeding habits (i.e., Eq. (8)) and the measured total PCB concentrations.

Boxes indicated the most important corrections applied to three Arctic char individuals.
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same population could be partly responsible for the large span of PCB
contamination observed, as different individuals could develop in high
or low contamination environments in Lake Bourget.

Altogether, our results suggested that trophic parameters have a sig-
nificant effect on PCB contamination variability between Arctic char and
whitefish. Within species, feeding habits were shown to be responsible
for a substantial part of the PCB burden. This study emphasized the im-
portance of the feeding habits in the bioaccumulation process for Arctic
char and whitefish in Lake Bourget.

Modeling or empirical studies based on the prediction of fish PCB
burden according to the environmental compartment PCB concentra-
tion (water, sediment) are useful tools for managers. However, it should
be kept in mind that considerable inter- and intraspecies variability ex-
ists that can be partly related to feeding habits. Consequently, estimates
can greatly differ from actual measured values, especially in the most
contaminated organisms, which are particularly concerning per safety
guidelines. Therefore, as recently stressed by Mackay et al. (2018), cau-
tion should be taken when using models for regulatory purposes and
field monitoring accounting for inter- and intraspecies variability, and
spatial variability seems to remain a reliable way to assess the ecological
state of lacustrine ecosystems. Field monitoring should include sam-
pling of at least 7 fish per target species, as suggested by Amiard
(1994), and it should be performed seasonally at several locations and
depths within the lake in order to account for feeding habits and to pre-
vent biases resulting from seasonal and spatial fish contamination.
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bioaccumulation in fish populations.
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Figure S1: Sediment sampling transect locations (LDB LIllI1,IV) and PCB congeners profile in lake
Bourget.

Figure S2: Example of chromatogram in PDID mode (standard sample (0.01 pg.mL™)).

Figure S3: Mean PCB concentration and mean fish 7 indicator PCB congeners repartition for all
individuals.

Figure S4: Trophic positions according to equations 2 and 3 for whitefish and arctic char. Biplots
representing the relationships between trophic positions and size for whitefish and arctic char. Density
distributions of the Bayesian inferences of trophic positions of whitefish and arctic char.

Figure S5: Plots of 8'C vs vs 37PCBi concentration for arctic char and whitefish.
Figure S6: Plots of TP vs vs 37PCBi concentration for arctic char and whitefish.

Figure S7: Relationship between the biomagnification model developed in this study (y-axis) and the
biomagnification model developed by (Zanden and Rasmussen 1996) (x-axis).

Table S1: Whitefish (COR) and arctic char (OBL) physiological characteristics (average value * sd).

Table S2: Extraction and analysis yield of certified mussel, sediment samples and of spiked aqueous
samples (%).

Table S3: Detection limit for water dissolved phase, certified sediment and fish filet. Quantification
limits were calculated as 10 times the standard deviation of the detection limit.
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Figure S7: Relationship between the biomagnification model developed in this study (y-axis) and the
biomagnification model developed by (Zanden and Rasmussen 1996) (x-axis). Black line indicates the
fitted linear model between the two models (R%4 = 0.90) and dashed line indicate the 1:1 ratio.

n(2,4) Age (years) Size (mm) Lipid (%)
2014 20 (10,10) 2309 371.9+£51.9 35712
COR 2015 17 (nd,nd) 21+1.1 353.8 £50.7 2.74 £ 0.6
2016 52 (nd,nd) 32409 387.6+20.3 321412
| 2013 8(4,4) 40+1.0 420.6 £ 55.6 7.67+3
2014 18 (4,14) 3.2+£0.9 371.7+ 35 12.2+6.2
OBL
2015 19 (8,11) 3.6+0.7 382.3+31.2 8.2+34
2016 10 (nd,nd) 2905 347 £13.16 7.7+£26

Table S1: Whitefish (COR) and arctic char (OBL) physiological characteristics (average value % sd).

Whitefish and arctic char physiological characteristics are summarized in table S1. For arctic char, both
lipid content and size were significantly different between sampling campaigns (One way ANOVA, F351
= 3.6; p <0.05 and F351 = 6.9; p <0.001 respectively) whereas whitefish size and age varied between
campaigns (F2,76 = 6.6; p <0.001 and F,,75 = 9; p <0.001 respectively). No correlation was found between
size and lipid content for both species (figure S4). As expected according to species ecology, arctic char
was fattier than whitefish (ANOVA, F1 14, = 134; p = 0).
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MUSSEL BCR-682 SEDIMENT BCR-536 Particulate phase Dissolved phase

Mean SD Mean 50 Mean 5D Mean SD

PCB28 77.10 36.69 155.64 14.21 43.73 22,32 12,73 5.01
PCB52 47.93 17.85 72.69 17.48 13.25 8.89 2517 370
PCB101 / ! 92.53 511 4341 18.96 35.79 50.61
PCB118 122.50 3.0 75.02 19.76 83.32 24.26 59.62 18.25
PCB153 115.35 2.45 132.31 11.26 72.63 22,70 47.77 7.80
PCB138 132.02 9.25 47.02 2,91 87.60 25.59 78.14 21.16
PCB180 26.81 14.67 53.39 8.08 80.05 25.01 104.65 30.10
MEAN 06,95 11.77 89.80 11.26 60.57 21,10 51.99 19,52

Table S2: Extraction and analysis yield of certified mussel, sediment samples and of spiked aqueous
samples (%).

Fish filet

ng.g*
PCB28 0.072
PCB52 0.722
PCB101 0.059
PCB118 0.064
PCB153 0.094
PCB138 0.010
PCB180 0.018

Table S3: Detection limit for fish filet. Quantification limits were calculated as 10 times the standard
deviation of the detection limit.
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Figure 2: (a) représentation de l'interface air/eau adaptée de Harrad (2001) selon la théorie des 2 films
développée par Whitman (1962) et (b) représentation schématique du mouvement des molécules dans
une interface a « double goulot d’étranglement » d’aprés Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden
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Figure 3 : Représentation schématique de la formation de «micro vagues» et de I'induction de la turbulence
associée (Jessup, Zappa, €t YEN 1997)......ueeeiiiiiiciiineretiiisicsssnnneesesssssssssnnsessssssssssnnsesssssssssssnnssssssssssssnns 26

Figure 4: Comparaison des principales observations et modélisations de I’'augmentation de la conductance de
transfert de masse dans I'’eau (Kw) normalisé pour le CO2 (nombre de Schmidt = 660) en fonction de la
vitesse de vent parues dans la littérature d’aprés Johnson (2010). .......ccccceeeereecerrrnneeneeseccsssnnneeeeesseesnns 26

Figure 5: Représentation schématique du phénoméne de convection non-pénétrante (gauche) et pénétrante
(droite). Les lignes horizontales en pointillé représentent les limites supérieures et inférieures du
métalimnion. Le panneau central représente un profil de concentration théorique. Une convection non
pénétrante ne permet pas d’atteindre les eaux plus concentrées en profondeur a I'inverse d’une
convection pénétrante permettant le brassage, la mobilisation d’eaux riches en gaz dissous et

I'augmentation du flux a Pinterface air/eau (Eugster et al. 2003) .......ccccceereeerrrrereerereeeesssnnneeeereeessssnnneens 28
Figure 6: Schéma du systeme de mesure de la volatilisation des gaz a I'interface air/eau a I'aide d’une
chambre a flux équipée d’un capteur de mesure portatif (Project EUrorun). ......ccccceeeeeeereeeeceesescesencennnns 31
Figure 7 : BCF de C. Migratorius du lac Baikal agés de 1 a 3 ans pour les sept PCBi; (i.e. PCB28, 52, 101, 118,
153, 138, 180). D’aprés Gorshkov et al. (2017). ......ccccevrvmreeiiieicsisnnneeeniiscsssssnnneesessssssssnnssssssssssssssnnesssssens 33
Figure 8: Schéma représentant le fractionnement de I’azote (i.e. 3,4 %o en moyenne avec la chaine trophique
aquatique (Oceanic fiSheries Program) ........ccciiccccccceeeeiiiiecnsssnneeseisssssssnnseseesssssssssnsesssssssssssnnssssssssssssnns 38
Figure 9 : Valeurs du fractionnement isotopiques du carbone dans les différents compartiments
environnementaux d’aprés SiNGIeton (2016) .......cccccceeerrreieerrrneeentreeeessssnneeeeesesessssnnsesesssssssssnnnsessssssssnns 39

Figure 10 : Carte de localisation du lac du Bourget et zoom sur les caractéristiques de son bassin versant. ... 41

Figure 11: Evolution de la concentration en phosphate (ug.L?) dans le lac du Bourget (1981 — 2016) d’aprés
(JAcqUEL €1 Al.2018)......cccccereereeiieiciirnnneeeteeeeeessnnneesesseeessssnnsessssessssssnnsessssessssssnnsensssesssssnnnsssssesasssnnnnanns 41

Figure 12 : Etat et tendance des principaux indicateurs de I'état écologique du lac du Bourget d’aprés
(Jacquet et al. 2018) Oxy : concentration en oxygene dissous au fond du lac, Ptot : concentration en
phosphate total, Chla : Concentration en chlorophylle a, phyto : abondance du phytoplancton, pico :
pourcentage de picoplancton dans la biomasse planctonique totale, transp : transparence moyenne

annuelle, Cor : abondance de la population de corégones, IBL : Indice Biologique Lacustre................... 42
Figure 13 : Carte de la localisation de I'ancienne industrie « Savoisienne de Constructions Electriques » ainsi
que le tracé emprunté par la riviere du Tillet drainant les PCB jusqu’au lac du Bourget............ccceeerunnne 43
Figure 14: Historique de la contamination au PCB des sédiments du lac du Bourget et profils des congénéres
de PCB observés pour la période 1870 - 2010. D’aprées Naffrechoux et al. (2015).......cccceeeeeereeccceerecrennne 48
Figure 15: Principaux affluents, villes et espaces urbanisés composant le bassin versant du lac du Bourget (cf
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Figure 16: Cinétique générale d’adsorption de composés sur I’échantillonneur passif (PUF) dans I’air. D’aprés
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Figure 34 : a) relation entre le Kw normalisé pour un nombre de Schmidt de 660 (Kw660) a 20°C et la vitesse
de vent déterminée par différentes méthodes (M. Johnson 2010) b) comparaison du Kwexp(660)
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verticale représente l'incertitude autour du Kw estimé par I’analyse de propagation d’erreur et la barre
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Figure 35: Concentrations des PCB-DL exprimées en équivalent toxique (TEQ) dans cing espéces de poissons
(n =90) du lac du Bourget d’apres Jacquet et al. (2009). La ligne rouge représente la norme de 8
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Figure 36: Boxplot de la contamination en 7PCBi des corégones a) sans et b) aprés normalisation au taux de
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Figure 37: Espace isotopique 8'3C-6'°N avec A) les données isotopiques non corrigées et les données pour B)
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AFSSA

Agence Francgaise de Sécurité
Sanitaire des Aliments

Ah (recepteur)

Recepteur d’Aryl Hydrocarbone

ANSES

Agence nationale de sécurité
sanitaire de I'alimentation, de
I’environnement et du Travail

BAF

BioAccumulation Factor

BamF

BioAmplification Factor

BCF

BioConcentration Factor

BMF

BioMagnification Factor

CISALB

Comité InterSyndical pour
I’Assainissement du Lac du Bourget

COosVv

Composé Organiqgue Semi-Volatil

CvV

Coefficient de Variation

DDSV

Direction Départementale des
Services Vétérinaires

DDT

Dichlorodiphényltrichloroéthane

DHT

Dose Hebdomadaire Tolérable

EFSA

European Food Safety Authority

GC

Gas Chromatography

Constante de Henry

HI

Constante de Henry adimensionnelle

HCH

Hexachlorocyclohexane

IARC

International Agency for Research on
Cancer

INRA

Institut National de la Recherche
Agronomique

Ka

Conductance de transfert de masse
dans |'air
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Coefficient de partition octanol - air

Coefficient de transfert de masse

o total
- Coefficient de partit.ion eau — matiere
organique
Kow Coefficient de partition eau — octanol
Kpur-ar Coefficient de partage PUF-Air
< Conductance de transfert de masse
" dans I'eau
LDPE Low Density PolyEthylene
LRAT Long Range Atmospheric Transport
MES Matiere En Suspension
OC Organic Carbon
Passive Air Sampler - PolyUréthane
PAS-PUF
Foam
PCB-DL Polychlorobiphényle “Dioxin-Like”
Polychlorobiphényle “Non Dioxin-
PCB-NDL ,
Like”
PDID Pulsed Discharge Detector
POP Polluant Organique Persistant
PRC Performance Reference Compound
PUF PolyUréthane Foam
TEQ Toxic EQuivalent
TMF Trophic Magnification Factor
TP Trophic Position
Environmental Protection Agency of
US-EPA ,
the United States
VTR Valeur Toxique de Référence
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