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Introduction générale 

La publication de l’ouvrage Silent Spring de Rachel Carson dès les années 1960 a permis une 

prise de conscience, au sens large, de la société et de la communauté scientifique de l’impact 

de certains composés chimiques sur l’environnement. De plus, les avancées technologiques 

des méthodes d’analyses ont permis l’identification de ces composés à des niveaux 

auparavant indétectables. Ainsi, des impacts sur l’environnement et sur le biote dues aux 

pollutions par des composés organiques persistants ont très vite été observés. En 2004, 152 

pays signent la convention de Stockholm visant l’interdiction de 12 Polluants Organiques 

Persistants (POP) considérés comme très dangereux pour l’environnement, dont les 

Polychlorobiphényles (PCB). Ces molécules exclusivement synthétisées par l’Homme sont 

composées de deux cycles phénoliques comportant de 1 à 10 atomes de chlore. Ainsi, sont 

recensés théoriquement 209 congénères mais seulement 130 ont été synthétisés pour les 

différents mélanges commercialisés à travers le monde. Ces composés sont produits 

massivement dès 1929 par Monsanto® aux Etats-Unis sous le nom d’Aroclor et par Prodelec® 

en France sous le nom de Pyralène. De par leurs propriétés remarquables et leur coût 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 même mention de leur utilisation pour la 

conception de mastics pour empreintes dentaires, de « chewing-gum » et de vernis à ongles 

(Amiard, Meunier, et Babut 2016). 

Les premiers effets toxiques des PCB sur l’homme sont recensés très tôt, notamment chez les 

travailleurs de l’industrie régulièrement exposés à ces composés, puis, suite à plusieurs cas de 

contamination alimentaire. L’accident de Kyushu (Japon, 1968) et l’empoisonnement de 

masse qui s’en est suivi est l’exemple le plus dramatique. Suite à 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 symptômes incluront des 

développements de chloracné, des pigmentations de la peau et des muqueuses, des maux de 

têtes et des toux violentes. Malgré les répercussions de cet accident au niveau mondial, 

l’histoire se répètera à nouveau à 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 à stopper leur production dans les années 1970 - 1980. La Suède, la 

Norvège et le Japon seront les premiers à bannir ces composés en 1971 - 1972 suivis par les 

Etats-Unis en 1977. La France sera parmi l’un des derniers états membres de l’OCDE à 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 œuvre. 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 cancérogénèse (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. Ils ont donc la capacité de se fixer au même 

récepteur cellulaire (récepteur Ah) que celles-ci. Ce récepteur étant impliqué dans le 

développement de cellules cancéreuses, les PCB-DL sont considérés comme particulièrement 

toxiques (Giesy et Kannan 1998). Les études relatives à la toxicité des PCB et à leur implication 

dans le processus de cancérogénèse ont poussé l’IARC (International Agency for Research on 

Cancer) à classer les PCB comme « cancérogènes certains » (groupe 1) en 2016 (IARC 2016) 

alors que ces molécules étaient auparavant uniquement classées comme « cancérogènes 

probables » (groupe 2).  

Si les effets d’expositions répétées à des fortes doses de PCB sont relativement bien identifiés, 

les conséquences d’une exposition chronique à de faibles doses sont aujourd’hui le centre 

d’intérêt principal des toxicologues qui pointent du doigt les dérèglements hormonaux 

engendrés par les PCB pour la faune ainsi que chez l’Homme. Les études épidémiologiques 

permettant de mettre en évidence les effets d’une telle exposition sur l’Homme et sa 

descendance nécessitent de longues années de suivi et doivent être confirmées avant qu’il ne 

soit possible de tirer des conclusions claires. Cependant, les premiers résultats suggèrent des 

effets délétères comme la modification du sex-ratio chez la descendance de mères exposées 

aux PCB (Hertz-Picciotto et al. 2008) et l’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 à effet entre 

l’exposition aux PCB de mères et un faible poids de naissances des nouveaux nés (Govarts et 

al. 2018). 

La contamination aux PCB de la population résulte principalement de l’exposition à des 

aliments contaminés tandis que l’exposition par voie respiratoire et cutanée est considérée 

comme relativement faible (hors cas particuliers). Ainsi, la contamination aux PCB de 

l’environnement peut se traduire par une contamination importante de nombreuses espèces 

animales fortement bioaccumulatrices (poissons, gibiers) potentiellement consommées par 

l’Homme (Anses 2011; Amiard, Meunier, et Babut 2016). 

Les problématiques sanitaires liées à la contamination des milieux par les PCB sont renforcées 

par les propriétés particulières de ces composés (persistance dans l’environnement, 

volatilité), favorables à une contamination globale et durable. Leur long temps de demi-vie (3 

à 500 jours dans l’air, 3 à 38 ans dans les sols et 60 jours à 27 ans dans l’eau (Sinkkonen et 

Paasivirta 2000)) selon le congénère de PCB et leur forte rémanence expliquent la présence 

ubiquitaire de ces composés dans l’environnement aujourd’hui encore, malgré plus de 30 
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années d’interdiction. Dans les sols et les sédiments, très peu de processus de dégradations 

ont pu être 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 l’eau, les PCB sous forme particulaire rejoignent à terme le sédiment et 

peuvent alors être soumis aux processus de dégradation susnommés. Les PCB dissous peuvent 

être accumulés par les organismes aquatiques mais ce phénomène reste minoritaire face au 

potentiel de volatilisation des PCB qui peuvent ainsi passer de l’état dissous dans l’eau à l’état 

gazeux dans le compartiment atmosphérique. C’est d’ailleurs dans l’air que la dégradation des 

PCB est la plus efficace, les PCB étant susceptibles d’être 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 l’atmosphère reste élevé, atteignant jusqu’à 

500 jours pour les congénères 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-1 (Sander 

2015)) leur confèrent le statut de COSV (Composés Organiques Semi-Volatils). Par 

conséquent, ils peuvent être volatilisés depuis les sols et les masses d’eau contaminées puis 

être transportés sur de longues distances dans l’atmosphère (Wania 2003; Gouin et al. 2004). 

Si la durée de transfert est insuffisante pour leur photolyse, ils peuvent alors être 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. Ils ont été récemment détectés à l’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-1 à 0,2 mg.L-1 pour les 

décachlorobiphényles et les monochlorobiphényles respectivement (Li et al. 2003)), les PCB 

sont susceptibles d’être adsorbés sur les particules en suspension dans l’eau, a fortiori si 

celles-ci sont principalement composées de matière organique (coefficient de partition 

matière organique/eau log Kom = 3.1 – 6.7 (Chiou, Porter, et Schmedding 1983)). Ainsi, dans 

les écosystèmes marins et lacustres les PCB peuvent être retrouvés en quantités importantes 

(plusieurs centaines de ng.g-1) dans les matières en suspension ainsi que dans les sédiments. 

Cependant, la problématique de la contamination aux PCB des écosystèmes aquatiques 

résulte surtout du fait que les PCB dissous dans l’eau sont bio-disponibles. Par conséquent, 

ces PCB peuvent être accumulés dans les graisses des organismes aquatiques par le 

mécanisme de bioconcentration (accumulation dans l’organisme des PCB dissous dans l’eau) 

et/ou de bioamplification (accumulation dans l’organisme des PCB contenus dans les proies). 

Ainsi avec un coefficient de partage Octanol-Eau très élevé (log Kow = 4.3-8.3), une faible 

quantité de PCB bio-disponibles dans l’eau est suffisante pour que les quantités accumulées 

dans les organismes aquatiques se révèlent 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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l’interdiction de l’usage des PCB et les efforts de décontamination des zones polluées, de 

nombreux écosystèmes aquatiques restent aujourd’hui dans une situation préoccupante avec 

des concentrations en PCB importantes, soulevant ainsi de nombreuses problématiques. Les 

PCB sont ubiquitaires dans l’environnement et mobilisent les scientifiques qui mènent de 

nombreux travaux de recherches sur leurs sources, devenir et impacts dans les différents 

compartiments environnementaux. Si la contamination des écosystèmes terrestres mérite 

également d’être étudiée en profondeur, ce travail de thèse se concentrera sur les 

écosystèmes aquatiques et particulièrement sur les écosystèmes lacustres avec comme 

principaux éléments de contexte : 

- La pollution des écosystèmes lacustres et les conséquences sur la gestion des lacs en 

terme d’utilisation de l’eau pour les activités piscicoles et de loisirs ainsi que pour 

l’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 espèces piscicoles et le transfert de ces substances 

vers l’Homme engendrant ainsi un risque d’ordre sanitaire. 

Les nombreux services rendus par les écosystèmes lacustres et les conséquences écologiques 

et sanitaires de la pollution aux PCB méritent que nous nous intéressions de plus près à la 

dynamique des PCB tant au niveau des compartiments biotiques qu’abiotiques qui composent 

ces écosystèmes. 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. 

Après une étude approfondie de la littérature dans le premier chapitre, le second chapitre 

présente le bilan de masse des PCB dans l’écosystème du lac du Bourget effectué pour la 

période 2013-2018. Une approche de terrain permettant l’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 l’impact 

potentiel des facteurs environnementaux tels que le changement climatique ou la 

modification de l’état trophique de l’écosystème. Le bilan de masse a permis d’apporter de 

nouvelles connaissances au regard de l’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 

paramètres, sources d’incertitudes rendant l’évaluation de la volatilisation des PCB difficile.  

Ce constat a justifié le second volet de cette thèse qui a consisté à évaluer les modèles ou 

mesures pertinents pour une détermination fiable de la volatilisation des PCB à l’interface 

air/eau. De nouveau, une approche de terrain permettant d’obtenir les données nécessaires 

pour modéliser les flux de PCB à l’interface air/ eau a été mise en place. Parallèlement, une 

chambre à flux s’appuyant sur les méthodes d’échantillonnage passif a été développée au 



-13- 
 

laboratoire puis expérimentée sur le lac du Bourget afin de permettre la mesure directe du 

flux de volatilisation de PCB à l’interface. Les résultats obtenus à l’aide de la modélisation et 

de la chambre à 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 l’approche de mesure directe via la chambre à flux pour 

d’estimer les flux de PCB à l’interface air/eau. Une sélection de méthodes pertinentes pour 

l’évaluation du flux de volatilisation de contaminants à l’interface air/eau des lacs périalpins 

est proposée. 

Les problèmes sanitaires et environnementaux liés à 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 troisième volet de cette thèse. 

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 espèces de 

poissons emblématiques du lac du Bourget : les corégones et les ombles chevaliers. 

Parallèlement, les caractéristiques physiologiques et trophiques ont été déterminées et ont 

servies à l’élaboration de modèles permettant de caractériser leurs impacts respectifs sur la 

contamination des poissons. Les campagnes d’échantillonnages pluriannuelles ont permis 

l’identification de la fluctuation saisonnière 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, espèce soumise à des restrictions de 

consommation en vigueur dans le lac du Bourget, ont été exploitées pour étudier l’évolution 

temporelle de la contamination de l’espèce. 
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Chapitre 1 : Dynamiques environnementales des 

PCB en milieu lacustre 

A. Les flux gouvernant la dynamique des PCB dans les écosystèmes 

lacustres 
  

Toutes les masses d’eau du globe sont aujourd’hui concernées par la pollution aux PCB à 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) à l’échelle mondiale. Même 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 écosystèmes lacustres  
 

Les sources responsables de la contamination des lacs aux PCB sont d’origines variées. Ces 

sources peuvent être 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 être suspectée. Les PCB peuvent atteindre les 

milieux éloignés des activités anthropiques tels que les sites de haute altitude suite à un 

transport atmosphérique longue distance (en anglais : Longe Range Atmospheric Transport 

(LRAT)) (Figure 1). Ce phénomène est rendu possible par la faible dégradation des PCB dans le 

compartiment atmosphérique. Ainsi, la volatilisation des PCB depuis une source primaire peut 

être suivie d’une succession de déposition et de re-volatilisation de ces PCB alors 

principalement sous forme gazeuse. Ce phénomène est régulièrement appelé « Grasshopper 

effect » (Gouin et al. 2004) (Figure 1). Ce phénomène peut se poursuivre jusqu’à permettre la 

déposition des PCB dans les milieux de hautes latitudes et de hautes altitudes. Ces milieux 

étant exposés à des températures froides, ils limitent le processus de volatilisation et sont 

généralement considérés comme des puits à PCB (Wania 2003; Gouin et al. 2004). 
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Figure 1 : Les différents mécanismes de transports des POP dans l’atmosphère (d’après Wania et Mackay 
(1996)). 

 

Il a été mis en évidence qu’une grande majorité des PCB étaient retrouvés sous forme gazeuse 

dans l’atmosphère (~ 95 %), très peu de ces composés étant lié aux particules (Simcik et al. 

1998; Tasdemir et al. 2004). Ceci peut être expliqué par la caractère semi-volatil des PCB qui 

se traduit par des pressions de vapeurs élevées (i.e., 1.29.10-4 – 3.35.10-2 Pa, (Falconer et 

Bidleman 1994)).  

L’incorporation des PCB gazeux dans le lac se fait par absorption due à un gradient 

thermodynamique favorable à la dissolution dans l’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 dépôts humides. Ce lessivage permet 

l’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, à l’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 dépôt sec se caractérise par une simple 

déposition des PCB particulaires à la surface par l’effet de gravité. Ces dépôts sont susceptibles 

d’entrainer des apports directs de PCB au lac s’ils sont localisés sur la surface du lac tandis 

qu’ils constituent une source indirecte de contamination lorsqu’ils concernent le bassin 

versant puisqu’ils sont susceptibles d’être incorporés au lac par lessivage des sols. Tous les 

congénères de PCB ne sont pas soumis de manière similaire au transport atmosphérique dans 

la mesure où ce type de phénomène est dépendant de la volatilité du composé (i.e. sa pression 

de vapeur saturante) et de son affinité pour les particules composant l’aérosol atmosphérique 

caractérisée par son coefficient de partage octanol/air (Koa). De ce fait, il a été montré que les 

PCB à faible poids moléculaire étaient retrouvés en quantité plus importante que les PCB à 
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haut poids moléculaires dans les milieux soumis à 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 à une pollution 

aux PCB multi-sources (Jeremiason, Hornbuckle, et Eisenreich 1994; Guo et al. 2017;). S’ils 

sont également susceptibles d’être impactés par un apport atmosphérique de PCB, leur 

proximité avec les espaces urbains et industriels les exposent aussi à des apports directs de 

PCB par ruissellement d’eaux contaminées. Certains effluents (d’origines domestique et 

industrielle) peuvent être 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 à l’apport de ces polluants au lac (Morris et Lester 

1994; Yao et al. 2014; Urbaniak et Kiedrzyńska 2015). Les effluents domestiques sont 

susceptibles de contenir des PCB provenant notamment des excrétions humaines liées à 

l’ingestion d’aliments contaminés en PCB (Agence de l’eau RMC 2008) alors que les effluents 

industriels peuvent contenir des PCB d’origines très variées (Amiard, Meunier, et Babut 2016). 

Ainsi, il est très difficile de retracer les sources responsables de la contamination aux PCB 

lorsque les effluents ont atteint les lacs ou les rivières. De plus, l’origine de la contamination 

aux PCB est en partie due à l’utilisation d’installations et de matériaux contenant de faibles 

quantités 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 être prises.  

L’érosion des sols contaminés est un phénomène particulièrement 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 

l’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 

phénomène d’érosion peuvent être liés aux particules en suspension puis dans une moindre 

mesure, être dissous dans l’eau. Ainsi, tous les types de PCB sont concernés par le transfert 

depuis la source vers le lac y compris les PCB à haut poids moléculaire ayant une forte affinité 

pour la matière organique (i.e. coefficient eau/matière organique : Kom élevé).  

II. Les PCB dans les écosystèmes 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 extrêmes qui présentent 

les niveaux de contaminations aux PCB les plus faibles puisque ces sites sont exclusivement 

contaminés par les PCB via les dépôts 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 être considérés comme des sites représentatifs du « bruit de fond anthropique ». En 
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Antarctique, la présence de PCB a été reportée dans l’atmosphère (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 même constat peut être dressé pour l’Arctique bien 

que 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 dépôt atmosphérique des PCB et les 

mesures dans l’eau révèlent des niveaux de concentrations faibles de l’ordre de dizaines de 

picogrammes par litres dans différents lacs européens tels que le lac Redo (Espagne) (Grimalt 

et al. 2001; Fernández, Carrera, et Grimalt 2005), le lac L’Adové (Slovaquie) (Fernández, 

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 à altitude moindre, les services rendus par les lacs sont particulièrement 

nombreux. En tant que sources d’approvisionnement en eau potable et ressources pour la 

pêche, ces écosystèmes lacustres font l’objet de suivis réguliers de la qualité de l’eau. Pour 

cette raison, de nombreuses études visant à déterminer le degré de contamination en PCB de 

ces écosystèmes ont été menées. Dans cette optique, les grands lacs américains ont fait l’objet 

de nombreuses études dès les années 1970 suite à une forte contamination par les PCB 

d’origine industrielle. A cette époque, les premières mesures ont montré des concentrations 

dans l’eau très élevées, de l’ordre de 1 à 100 ng Σ209PCB.L-1 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 l’US-EPA permettant la protection 

de la faune aquatique (i.e. 170 pg Σ209PCB.L-1) (Agency for Toxic Substances and Disease 

Registry 2000). Alors que Liu et al. (2016) fait état de concentrations de PCB dissous dans l’eau 

satisfaisants pour les lacs Ontario et Erie (34 pg Σ29PCB.L-1 et 31 pg Σ29PCB.L-1, 

respectivement), d’autres études ont récemment relevé des concentrations comprises entre 

100 et 1000 pg.L-1 (selon le nombre de congénères 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 français, italiens et franco-suisses ont également subi 

d’importantes pollutions aux PCB à partir des années 1950. De la même manière 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 

l’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 écosystèmes 

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 l’état de pollution de l’écosystème étudié. 

Cependant, la dynamique des PCB dans l’ensemble de l’écosystème lacustre est complexe et 

les mesures de concentrations dans un seul compartiment ne sauraient être suffisantes pour 

connaître le devenir (et prévoir l’impact) de ces polluants dans les différents compartiments 

biotiques et abiotiques de l’écosystème. 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.  

III. Les bilans de masse PCB 
 

Les bilans de masse de PCB dans les écosystèmes lacustres permettent d’identifier les 

principaux mécanismes régissant les flux de PCB (flux entrants et flux sortants) pour prédire 

l’évolution de la contamination. Si la caractérisation et la quantification des apports directs de 

PCB sont relativement aisées à mettre en place à l’aide de prélèvements différenciés sur le 

terrain : dépôts 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 l’utilisation de modèles 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 écosystèmes 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 contrôlés par les dépôts 

atmosphériques des PCB présents en forte concentration dans l’air de l’agglomération de 

Chicago (Rossmann 2006). Un flux d’apports atmosphériques d’environ 4500 kg Σ209PCB.an-1 

a pu être estimé. L’échange des PCB gazeux à l’interface air/eau étaient également en faveur 

d’une absorption des PCB par la colonne d’eau à hauteur de 530 kg Σ209PCB.an-1. La majorité 

des PCB (3000 kg Σ209PCB.an-1) quittaient le lac par enfouissement naturel dans les sédiments 

profonds ( > 4 cm de profondeur) (Guo et al. 2017a). D’après le bilan de masse de 

1994 effectué par Rossmann (2006), les dépôts atmosphériques ne contribuaient plus que 

pour 1007 kg Σ209PCB.an-1 mais étaient toujours trois fois plus élevés que les apports des 

affluents (379 kg Σ209PCB.an-1). En revanche les échanges gazeux à l’interface air/eau mettait 

en évidence une forte volatilisation des PCB dissous dans l’eau (5390 kg Σ209PCB.an-1). Cet 

important flux de volatilisation de PCB a probablement été déclenché par la baisse de la 

concentration en PCB dans l’atmosphère (Rossmann 2006) provoquant des conditions 

thermodynamiques favorables. Le deuxième flux responsable de la décontamination du lac 

était l’enfouissement dans les sédiments (984 kg.an-1). Enfin, d’après 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-1 et 166 kg.an-1, respectivement). La volatilisation restait le flux 

majoritaire pour la décontamination du lac avec 1110 kg.an-1 tandis que l’enfouissement dans 

les sédiments représentait un flux sortant de 406 kg.an-1. Les processus internes au lac 

(phénomène de sédimentation des PCB liés aux matières particulaires, resuspension des PCB 

et diffusion des PCB depuis le sédiment) étaient à l’équilibre, quelle que soit la période (i.e. 

1970, 1994 et 2017). Ces travaux menés sur une longue période mettent en lumière 

l’évolution des flux majoritaires contrôlant la dynamique des PCB dans cet écosystème 

lacustre, gouvernés par la concentration des PCB dans l’atmosphère. Dans ce cas d’étude, la 

baisse de la concentration en PCB dans l’air a drastiquement modifié la dynamique des PCB 

dans l’ensemble de l’écosystème. 

Le bilan de masse des PCB réalisé par Jeremiason, Hornbuckle, et Eisenreich (1994) révèle 

également l’importance de la volatilisation des PCB dans le processus de décontamination du 

lac Supérieur puisque ce flux est environ 17 fois supérieur à l’enfouissement des PCB (1900 et 

110 kgΣ209PCB.an-1, respectivement). Tout comme dans le cas du lac Michigan en 2017, les 

apports au lac étaient également répartis entre dépôt atmosphérique et apports par les 

affluents. L’étude réalisée en 1988 sur le petit lac Siskiwit (16.8 km²) surplombant le lac 

Supérieur a également démontré l’importance de la volatilisation et de l’enfouissement dans 

le processus de décontamination tandis que les apports par les affluents étaient négligeables 

compte tenu de la très faible surface du bassin versant de ce lac (i.e. 35 km²) (Swackhamer, 

McVeety, et Hites 1988). Ainsi, presque la totalité des PCB entrants dans le lac provenait des 

dépôts atmosphériques. Un des seuls bilan de masse des PCB réalisé pour un lac de plaine à 

ce jour en Europe concerne le petit lac Cumbria (1 km²) 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 

l’eau à l’exutoire contribuaient dans les mêmes proportions à 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 l’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 manière générale l’entrée des PCB dans ces lacs d’altitude étaient très 

majoritairement dues aux apports atmosphériques (dépôt + absorption gazeuse) tandis que 

les apports par les rivières affluentes étaient très faibles. Les mécanismes principaux de 

décontamination étaient associés à la volatilisation et à la sédimentation. L’écoulement à 

l’exutoire contribuait également, mais de manière moins importante, à 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 être amenées à 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 à ce jour. Dans ce contexte, 

ces travaux de thèse ont pour vocation à dresser un bilan de masse pour apporter des 

éléments de réponse à 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 l’atmosphère 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 à la décontamination des lacs 

péri-alpins est inconnue. 

De nombreuses études se sont intéressées aux échanges gazeux à l’interface air/eau de gaz à 

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) à 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 à l’interface, l’approche par modélisation est souvent privilégiée. 

I. Les flux à l’interface air /eau : La modélisation 
 

La grande majorité des travaux s’intéressant aux échanges de composés gazeux à l’interface 

air/eau cherchent à estimer (i) le sens et (ii) l’intensité du flux à l’interface. Comme expliqué 

par Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden (2016), tout échange de nature physique à 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 𝐹𝑎𝑤  le flux de 

molécules à l’interface air /eau (mol·m-2·h−1) s’écrit selon l’équation 1 : 

𝑭𝒂𝒘  =  𝑲𝒐𝒍 (
𝑪𝒂

𝑯’
 −  𝑪𝒘)                                                                         (1) 

Avec 𝐶𝑎 la concentration du composé dans l’air (mol·m-3), 𝐶𝑤 la concentration du composé 

dans l’eau (mol·m-3), 𝐻’ la constante adimensionnelle de Henry , 𝐾𝑜𝑙 le coefficient de transfert 



 

-24- 
 

de masse (m·h−1). Une valeur positive de 𝐹𝑎𝑤  indique une absorption des composés par la 

colonne d’eau tandis qu’une valeur négative indique une volatilisation vers l’atmosphère. 

La concentration dans l’eau et dans l’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 𝐾𝑜𝑙 représente la difficulté majeure pour l’estimation du flux.  

La théorie de renouvellement de surface proposé par Higbie (1935) et reprise par Danckwerts 

(1951) pour estimer le 𝐾𝑜𝑙  considère un renouvellement continu d’eau et d’air au niveau de 

l’interface associé à un temps de résidence « r » pendant lequel l’échange gazeux du composé 

entre les deux compartiments est possible. Cette approche est généralement pertinente pour 

l’étude de système soumis à de fortes turbulences (océans, grands lacs) (Liss et Johnson 2014) 

permettant le renouvellement continu des deux fluides (air et eau) à l’interface. 

Une autre théorie largement utilisée pour l’estimation des échanges gazeux à l’interface est 

la « théorie des deux films » pensée par Whitman (1962) et reprise par Liss et Slater (1974). 

L’objectif initial visait à estimer les échanges de CO2 à l’interface atmosphère-océan. Cette 

théorie suppose un échange instantané des molécules à l’interface, un mouvement des 

molécules uniquement dû à 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). 

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 à « double goulot d’étranglement » d’après Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden (1993). 

Le transfert de masse d’un composé d’un compartiment à un autre est uniquement limité par 

le phénomène de diffusion dans les deux films (air et eau). L’échange à 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 où 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 manière simple le mouvement des 

molécules dans les compartiments atmosphériques et aquatiques et les films interfaciaux. Le 

a) b) 
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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 l’épaisseur des deux films. Kol est donc dépendant de la conductance du 

transfert de masse dans l’air (Ka en m·h−1) et dans l’eau (Kw en m·h−1) comme décrit dans 

l’équation 2 dans laquelle l’inverse de la conductance de transfert correspond à la résistance 

au transfert de masse (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993): 

𝟏

𝐊𝐨𝐥
 = 

𝟏

𝑲𝒂𝑯′
 + 

𝟏

𝑲𝒘 
                                                                             (2) 

Dans la plupart des situations, le transfert de masse d’un composé est contrôlé par une seule 

des deux phases (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993). A titre d’exemples, le 

coefficient de transfert de masse (Kol) de H2O à l’interface air/eau sera uniquement contrôlée 

par la conductance du transfert de masse dans la phase gaz (Ka). Le coefficient de transfert de 

masse de O2 sera uniquement contrôlée par la conductance de transfert de masse dans la 

phase liquide (Kw) (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993) du fait de la très forte 

volatilité de O2 (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 à 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 (Kol) des PCB est uniquement contrôlé par la phase aqueuse.  

 

II. Les facteurs impactant le transfert de masse des PCB à l’interface air /eau 
 

Le transfert de masse à l’interface air / eau est influencé par la turbulence de la masse d’eau 

ou d’air qui modifie l’épaisseur des films interfaciaux impactant ainsi Ka et Kw (Figure 2). 

Plusieurs facteurs tels que le vent, les phénomènes de convection, la température, la pluie ou 

encore la présence de films lipidique de surface ont pu être identifiés comme susceptibles de 

perturber le transfert de masse. 

1.  L’impact du vent 

En soufflant sur la surface de l’étendue d’eau le vent perturbe inévitablement l’interface 

air/eau. De cette manière l’action du vent peut réduire l’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 phénomène de «micro 

vagues» (i.e. microbreaking waves en anglais) a été mis en évidence à la surface de l’eau et les 

turbulences associées ont été identifiées comme impactant largement le transfert à l’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 à 8,3 m.s-1 l’effet des «micro vagues» pouvait 

augmenter le coefficient de transfert de masse (Kol) d’un facteur 3,4. De plus, les «micro 

vagues» contribueraient directement jusqu'à 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 l’induction de la turbulence 

associée (Jessup, Zappa, et Yeh 1997). 

Des vents supérieurs à 10 m.s-1 sont susceptibles de créer des perturbations suffisamment 

importantes pour que des vagues déferlantes soient observées. Le phénomène de 

déferlement entraine l’incorporation de nombreuses bulles d’air sous la surface de l’eau. Ainsi 

la surface d’échange à 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 phénomène se produise sont régulièrement 

rencontrées à la surface des océans mais uniquement de manière sporadique à la surface des 

lacs périalpins. 

Devant l’importance grandissante de l’étude de gaz à effet de serre dans un contexte de 

changement climatique, de nombreuses études se sont intéressées au CO2, dont le flux à 

l’interface air/eau est uniquement contrôlé par la phase aqueuse (i.e., H’(CO2 à 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 SF6 (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)  

Figure 4: Comparaison des principales observations et modélisations de l’augmentation de la conductance de 

transfert de masse dans l’eau (Kw) normalisé pour le CO2 (nombre de Schmidt = 660) en fonction de la vitesse 

de vent parues dans la littérature d’après Johnson (2010).  
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Il est important de noter que pour des vitesses de vent comprises entre 5 et 10 m.s-1 qui sont 

largement rencontrées dans les grandes étendues d’eau (i.e. grands lacs américains, mers et 

océans), les différents modèles s’accordent relativement bien et ne varient pas plus que d’un 

facteur d’environ 2. Cependant, les modèles divergent de manière significatives (jusqu’à un 

facteur 10) pour des vitesses de vent inférieures à 5 m.s-1 (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 modèles peut également partiellement s’expliquer par le type d’expérience 

réalisée (i.e. évasion de SF6 et 3He en conditions réelles, modélisations, mesures de coefficient 

de transfert de masse de CO2 en tunnel à vent, …) pouvant mener à 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 à caution puisque d’autres facteurs (convection, 

pluie, films de surface, …) sont susceptibles d’impacter le Kw, particulièrement pour les 

systèmes aquatiques exposés à des vitesses de vents faibles (Vachon, Prairie, et Cole 2010; 

Vachon et Prairie 2013; Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 2016). 

 

2. L’impact du phénomène de convection 

Dans les masses d’eau (et particulièrement les lacs) exposés à des vents faibles, le phénomène 

de convection apparaît lorsque la surface de l’eau subit une perte de chaleur entrainant l’eau 

plus froide et plus dense vers le fond, créant ainsi des cellules convectives. Ce phénomène 

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 à l’automne) (Read et al. 2012). Eugster et al. (2003) ont pu 

montrer qu’en cas de vents faibles (< 3 m.s-1) la convection pénétrante, c’est-à-dire la 

convection sollicitant les eaux métalimniques, entraînent les eaux plus concentrées en CO2 

vers la surface et augmente ainsi d’un facteur 5 le flux de CO2 vers l’atmosphère (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 phénomène 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 à l’inverse d’une convection pénétrante 

permettant le brassage, la mobilisation d’eaux riches en gaz dissous et l’augmentation du flux à l’interface 

air/eau (Eugster et al. 2003) 

Jurado et al. (2007) ainsi que Dueri, Castro-Jiménez, et Zaldívar (2009) ont établi que la 

distribution verticale des PCB dans la colonne d’eau est hétérogène lors de la stratification 

thermique du lac, avec des concentrations plus fortes proches de la surface et à proximité du 

sédiment. Ainsi, lorsque les conditions sont réunies pour que le phénomène 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 influençant le transfert de masse à l’interface puisque 

l’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 SF6 ainsi que l’O2 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-1) (Ho et al. 2000; Ho et al. 2004; Zappa et al. 2009). Cependant, 

l’applicabilité des expérimentations menées dans des bassins artificiels sous conditions 

contrôlées à des lacs ou des océans est sujette à précaution. En effet, la grande majorité des 

expérimentations ont été réalisées avec des taux de précipitations très importants (> 13 mm.h-

1) qui sont rarement rencontrés dans les systèmes naturels, et encore moins dans les zones 

tempérées à nos latitudes. Ainsi, Il est probable que l’impact de la pluie soit bien moins 

important pour des taux de précipitations plus faibles. De plus, l’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, l’effet cumulatif de ces facteurs n’est pas établi (Liss 

et Johnson 2014). De fortes vitesses de vent (i.e. > 11m.s-1) pourraient diminuer la contribution 

relative de l’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 l’interface peut être d’origines diverses mais elle est 

principalement composée de matière organique (i.e. acide gras, lipides et protéines) (Hardy 

1982). Les films de surface peuvent impacter l’échange de gaz de deux manières (McKenna 

2000). Ils peuvent former une monocouche au niveau de la surface qui agit ainsi comme une 

barrière physique au niveau de l’interface et peut induire une résistance pour le transfert de 

masse. Ces films de surface peuvent également modifier l’hydrodynamique à 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 à s’accumuler dans celle-ci. Ainsi, le film de surface peut à la fois diminuer le 

transfert en altérant l’hydrodynamique de la surface mais aussi l’augmenter en piégeant les 

PCB à la surface faisant ainsi augmenter leur concentration proche de l’interface et donc 

favoriser leur volatilisation. Wurl, Karuppiah, et Obbard (2006) ont pu montrer que pour des 

vents faibles (< 3-4 m.s-1) le film de surface n’était pas dispersé et pouvait impacter le flux de 

PCB à l’interface air/eau. Les auteurs ont calculé le flux de PCB à l’interface selon deux 

méthodes. L’une utilise le modèle des deux films de Whitman original (Whitman 1962) et 

l’autre un modèle modifié tenant compte de la présence d’un film de surface (et donc du fait 

que les PCB soit en plus forte concentration dans le film de surface, proche de l’interface). 

Leurs résultats suggèrent un flux de volatilisation jusqu’à 15 fois plus élevé pour les 

congénères 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 à l’aide du modèle de Whitman valable pour caractériser la volatilisation depuis l’eau, 

ne prenant pas en compte la composition lipidique particulière du film de surface. 

 

III. Les incertitudes liées à la modélisation des flux de PCB à l’interface air/eau 
 

Le modèle des deux films de Whitman (1962) repris par Liss et Slater (1974) est le modèle le 

plus largement utilisé par la communauté scientifique pour quantifier les transferts de POP à 

l’interface air/eau en raison de sa simplicité d’exécution et du peu de mesures de terrain 

nécessaires à sa mise en œuvre (Achman, Hornbuckle, et Eisenreich 1993; Hornbuckle et al. 

1994; Gevao, Hamilton‐Taylor, et Jones 2000; Fang et al. 2012; Liu et al. 2016). Les paramètres 
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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 modèle de Liss et Slater (1974) 

est donc choisi comme référence pour l’estimation des flux à l’interface air/eau du lac du 

Bourget.  

L’utilisation de ce modèle nécessite le coefficient de transfert de masse (Kol) et donc de 

déterminer la conductance du transfert de masse dans la phase gazeuse (Ka) mais surtout dans 

la phase aqueuse (Kw). Comme vu précédemment (paragraphe 1, partie II), la plupart des 

données disponibles dans la littérature concernent le CO2 pour lequel de nombreuses études 

ont mis en relation la conductance de transfert de masse dans l’eau (Kw) en fonction de la 

vitesse de vent. Des expérimentations concernent également d’autres molécules (i.e. CO2, SF6, 
3He, O2, CH4). Aussi, des extrapolations doivent être faites afin d’appliquer les relations 

valables pour ces molécules à 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 Kw et le choix des valeurs de constantes 

de Henry utilisées pour le modèle peuvent influencer de manière significative la valeur de flux 

obtenue, poussant de nombreux auteurs à remettre en question l’utilisation d’un tel modèle 

pour le calcul de flux de PCB à l’interface air/eau (Bidleman et McConnell 1995; Totten et al. 

2003; Sandy et al. 2012; Liu et al. 2016). 

 

IV. Les flux à l’interface air /eau : l’approche empirique 
 

L’approche empirique a été utilisée à 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’intérêt entre deux hauteurs 

dans le compartiment atmosphérique ainsi que sur de nombreux autres paramètres 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 à l’interface (Perlinger et al. 2005; 

Rowe et Perlinger 2012; Sandy et al. 2012). La mesure du flux volatilisé a également été 

effectuée à l’aide de chambres à flux (Figure 6) équipées d’un capteur mesurant directement 

les gaz s’échappant à l’interface. Cette approche est possible uniquement pour l’étude du 

phénomène de volatilisation. La nécessité d’utiliser des appareils portatifs de mesure des 

molécules volatilisées ne permet généralement que l’étude de gaz tels que le CO2 ou le CH4, 

présentant de fortes concentrations (Ojala et al. 2011; Rantakari et al. 2015). L’échange de ces 

gaz à l’interface air/eau étant une composante importante de leur cycle géochimique, de 

nombreuses études se sont intéressées à 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).  

Figure 6: Schéma du système de mesure de la volatilisation des gaz à l’interface air/eau à l’aide d’une 

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

L’utilisation de chambres à 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. Kol, Kw, Ka) de l’utilisation de constantes de Henry et de mesures 

de concentration dans l’air et dans l’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 à des 

variations de concentrations dans l’air ou dans l’eau ou à des variations de températures. 

Cependant, certains inconvénients concernant cette méthode sont à prendre en 

considération. La création d’un microenvironnement sous la chambre flottante peut se révéler 

problématique (i) en empêchant certains facteurs (i.e., vent, pluie) d’affecter l’interface, (ii) 

en altérant le gradient de concentration des composés échangés à l’interface et (iii) en 

modifiant la pression atmosphérique au-dessus de la surface de l’eau (Matthews, St.Louis, et 

Hesslein 2003). De plus, les turbulences artificiellement générées par les parois ou flotteurs 

de la chambre à flux peuvent accentuer le transfert de masse à 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 l’estimation du transfert de masse à l’interface air/eau à l’aide 

de chambre à flux pouvait être efficace, notamment pour une estimation de la volatilisation 

dans des lacs de petite taille. D’après Cole et al. (2010), un design optimisé du système de 

chambre à flux (i.e. parois pénétrant la surface de l’eau sur environ 10 cm, rapport surface 

d’échantillonnage/volume important) permettrait une estimation plus précise du flux de 

volatilisation à l’interface que par une estimation issue de modèles basés sur la vitesse de 

vent, dans des masses d’eau exposées à de faibles vitesses de vents. 

Larsson et Okla (1987) sont les seuls à notre connaissance à avoir publié les résultats d’une 

mesure de volatilisation de PCB à l’aide d’une chambre à flux. Si les résultats obtenus ont 

montré la volatilisation des PCB, la transposition des résultats à des lacs naturels n’est pas 
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envisageable : la chambre à flux était composée de polyéthylène, polymère possédant une 

forte affinité pour les PCB (Lohmann 2011; Estoppey et al. 2015), ce qui a pu mener à une 

valeur erronée des flux mesurés. De plus, les mesures étant réalisées sur un bassin artificiel, 

l’impact de facteurs tels que le vent, la présence de film de surface ou encore la convection 

n’a pas pu être évalué.  

Devant l’importance du phénomène de volatilisation des PCB dans la dynamique de ces 

contaminants dans les écosystèmes lacustres, ce travail de thèse cherchera à évaluer quels 

modèles ou mesures sont pertinents pour une détermination fiable de la volatilisation des 

PCB à l’interface air/eau. Pour répondre à cette question, les mesures nécessaires à la 

paramétrisation du modèle de Liss et Slater (1974) seront réalisées. En parallèle, la 

construction et la mise en place d’une chambre à flux s’appuyant sur les techniques 

d’échantillonnage passif permettra de mesurer in-situ la volatilisation des PCB à l’interface 

air/eau dans le lac du Bourget.  

L’étude des flux impliqués dans la dynamique des PCB dans l’écosystème 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 l’écosystème ont un 

impact direct sur la contamination du compartiment biotique dont font parties les espèces 

piscicoles. En effet ces espèces s’imprègnent des PCB présent dans l’eau ou par la prédation 

de proies contaminées. L’étude de la contamination des espèces piscicoles est justifiée 

notamment puisque : 

- leur capacité à bioaccumuler les PCB a été démontrée à de nombreuses reprises (Arnot 

et Gobas 2006) ;  

- leur niveau de contamination est relatif à celui des compartiments dans lesquels elles 

évoluent et se nourrissent. Ces compartiments (eau, sédiments) pouvant être 

contaminés de manière hétérogènes, cela complexifie l’étude des processus de 

transferts de PCB vers l’espèce ; 

- la consommation de ces espèces piscicoles par les Hommes soulève des problématiques 

sanitaires et de santé humaine importantes. 

 

C. Les mécanismes et les facteurs régissant l’imprégnation aux PCB 

des espèces piscicoles 
 

I. Les différents mécanismes d’accumulation des PCB  
 

Les facteurs et mécanismes impliqués dans la contamination aux PCB des espèces piscicoles 

ont fait l’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 l’accumulation de 

xénobiotiques dans l’organisme résulte uniquement de l’absorption des composés par voie 

branchique et tégumentaire. Ce mécanisme est provoqué par la différence de fugacité des 

PCB entre le milieu (i.e. l’eau) et l’organisme et résulte uniquement du phénomène de 

diffusion des composés suivant un gradient thermodynamiquement favorable (Gobas et 

MacKay 1987). Seuls les PCB sous forme dissoute dans l’eau, sont susceptibles d’être 

bioconcentrés dans l’organisme (ils sont dits biodisponibles). Il est possible de déterminer en 

laboratoire (afin de s’assurer que l’apport de PCB par la nourriture soit écarté) un facteur de 

bioconcentration (i.e., BioConcentration Factor = BCF en anglais) qui peut s’exprimer selon 

l’équation 3 (Veith, DeFoe, et Bergstedt 1979) : 

𝑩𝑪𝑭 =  
𝑪𝒐

𝑪𝒘
                                                                                (3) 

Avec 𝐶𝑜, la concentration en PCB dans l’organisme (g.kg-1) et 𝐶𝑤 la concentration en PCB 

dissous dans l’eau (g.L-1). Dans le cas de l’accumulation des PCB par les poissons, le BCF varie 

en fonction de la teneur en lipides du poisson en raison du caractère 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 l’organisme, plus le BCF sera faible (Figure 7). 

 

Figure 7 : BCF de C. Migratorius du lac Baïkal âgés de 1 à 3 ans pour les sept PCBi (i.e. PCB28, 52, 101, 118, 

153, 138, 180). D’après Gorshkov et al. (2017). 

La bioaccumulation des composés organiques lipophiles a longtemps été suspectée d’être 

uniquement due à 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 à bioconcentration de ces molécules en laboratoire à ceux de poissons 

capturés en milieu naturel. Le phénomène de bioconcentration ne tient en effet pas compte 

de l’accumulation des PCB dans l’organisme via l’alimentation. Dans les milieux aquatiques, 
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une multitude d’organismes aquatiques, incluant les espèces 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 être le 

seul mécanisme responsable de l’accumulation des PCB par les poissons.  

2. La bioaccumulation 

La bioaccumulation correspond à l’accumulation des contaminants dans l’organisme par 

bioconcentration ou par ingestion de nourriture contaminée. Il est couramment admis que la 

bioaccumulation n’est possible que si (i) la quantité éliminée par métabolisation ou excrétion 

est inférieure à 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 l’équation 

4 : 

𝑩𝑨𝑭 =  
𝑪𝒐

𝑪𝒘𝒕
                                                                       (4) 

 

Avec 𝐶𝑜 la concentration en PCB dans l’organisme étudié (g.kg-1) et 𝐶𝑤𝑡 la concentration totale 

en PCB (g.L-1) dans l’eau.  

Le BAF est couramment employé par les instances régulatrices (i.e. Agence de protection de 

l’environnement des Etats-Unis (US-EPA), Commission Européenne) puisqu’il traduit 

l’accumulation totale des PCB dans l’organisme indépendamment des mécanismes impliqués 

(i.e. bioconcentration et bioamplification) (Walker et Gobas 1999; US Environmental 

Protection Agency 2000). 

Il a été démontré à de nombreuses reprises que le niveau de contamination d’un organisme 

est souvent supérieur à celui des proies ingérées (Borgå, Gabrielsen, et Skaare 2001; Goerke 

et al. 2004; Burreau et al. 2004; 2006; Sørmo et al. 2006), ce qui d’un point de vue 

thermodynamique ne devrait pas être le cas. En effet, une concentration plus élevée chez le 

prédateur ne peut pas être due à la diffusion de PCB depuis une proie moins contaminée. Un 

mécanisme particulier permet d’expliquer l’augmentation du degré de contamination en PCB 

des organismes avec l’élévation de la position qu’ils occupent dans le réseau trophique. 

3. La bioamplification 

Le phénomène de bioamplification se traduit par une augmentation de la concentration de 

xénobiotique dans l’organisme de la proie au prédateur. Le facteur de bioamplification (i.e., 

BioMagnification Factor = BMF) est calculé selon l’équation 5 (Arnot et Gobas 2006) : 

𝑩𝑴𝑭 =  
𝑪𝒐

𝑪𝒅
                                                                         (5) 

Avec 𝐶𝑜 la concentration en PCB dans l’organisme étudié (g.kg-1) et 𝐶𝑑 la concentration en PCB 

de ses proies (g.kg-1). Le mécanisme de bioamplification contribue à l’augmentation de la 
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contamination des organismes le long de nombreux réseaux trophiques (Rasmussen et al. 

1990; Borgå, 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 être expliquée par un gradient de concentration favorable à la diffusion des contaminants 

depuis la proie vers le prédateur. Plusieurs études (Gobas, Zhang, et Wells 1993; Gobas et al. 

1999; Kelly, Gobas, et McLachlan 2004) ont montré l’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 à la 

concentration dans les cellules épithéliales et le sang du prédateur, favorisant ainsi 

l’absorption des xénobiotiques par l’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 l’augmentation de la concentration en PCB en fonction du niveau trophique des 

organismes (Borgå 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 l’équation 6 : 

log[PCB] = αTP + β                                                                                  (6) 

Le coefficient « α » représente le TMF, avec TP la position trophique des différents organismes 

composant le réseau et [PCB] la concentration en xénobiotique dans l’organisme. Ainsi. Si le 

TMF () > 1, le phénomène de bioamplification du xénobiotique le long du réseau trophique 

est avéré (Borgå et al. 2012). 

 

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

 

1. Les facteurs physiologiques 

a) Les lipides 

Du fait de l’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 espèces de poissons, 

dont des salmonidés, dans un lac arctique canadien (Kidd et al. 1998). Cette corrélation entre 

lipides et PCB a conduit à 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 paramètres (i.e. position trophique, 

régime alimentaire) sont susceptibles de perturber cette relation, particulièrement lorsque 

plusieurs espèces sont considérées. Stow (1995) a ainsi démontré l’absence de relation entre 

la teneur en lipides et la concentration en PCB chez cinq espèces de poissons dans le lac 

Michigan. La normalisation systématique à la teneur en lipides a ainsi été remise en cause car 

elle peut selon les cas ne pas être 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 écosystème lotique (Lopes et al. 2011). Stow (1995) a montré que cet 

effet peut varier en fonction des espèces étudiées à travers l’étude de cinq espèces de 

poissons dans le lac Michigan. La relation entre la taille des poissons et la contamination en 

PCB peut s’expliquer par la position trophique plus élevée chez les individus adultes associée 

à un potentiel de bioamplification plus élevé (chapitre 1, II, 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 à 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 suggèrent une forte élimination des PCB via 

les branchies et les fèces chez ces perchettes, compensant les apports de PCB par la 

nourriture. 

c) L’âge  

La taille des individus et l’âge peuvent être des caractéristiques liées chez les poissons 

(Kowalski et al. 2014). Cependant, la relation entre ces deux paramètres 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 l’âge des poissons plutôt 

que sur la taille comme facteur d’influence de la contamination aux PCB. L’âge explique 

partiellement l’augmentation de la contamination en PCB des salmonidés âgés de 1 à 21 ans 

dans plusieurs lacs d’altitudes européens (Vives et al. 2004) ainsi que pour une espèce de 

corégones du lac Maggiore (Italie) âgés 1 et 6 ans (Volta et al. 2009). L’incidence de l’âge sur 

la contamination des individus a conduit Pagano et al. (2017) à normaliser les concentrations 

en PCB des poissons par leur âge afin de caractériser la décroissance de la contamination de 

la truite lacustre dans les grands lacs américains. 

d) Le sexe 

Une plus forte contamination chez les mâles que chez les femelles a été observée pour le 

saumon argenté (Madenjian et al. 2010). Toutefois aucun des paramètres étudiés par 

Madenjian, Ebener, et Sepúlveda (2015) n’a pu permettre d’expliquer la différence de 

contamination observée entre les mâles et les femelles chez les corégones du lac Huron 

(Canada). Les auteurs suggèrent que les dépenses énergétiques liées à une plus forte activité 

des mâles que des femelles entraînent une consommation accrue de proies contaminées et 
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donc une 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’œufs 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 l’auteur afin d’expliquer la plus forte contamination des mâles (12 – 45 

%). 

2. L’influence des paramètres 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 l’élévation du niveau trophique des 

individus au sein même de l’espèce. Cette relation a été également observée à de nombreuses 

reprises à l’échelle du réseau trophique révélant l’importance du phénomène de 

bioamplification dans de nombreux écosystèmes 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 écosystèmes lotiques (Walters 

et al. 2008) ou encore en milieu marin en Antarctique (Corsolini et Sarà 2017). 

L’étude du phénomène de bioaccumulation des PCB vis-à-vis de la position trophique est 

rendue possible grâce à l’utilisation des outils isotopiques. Les marqueurs isotopiques sont 

des outils très prisés en écologie trophique afin de retracer les comportements trophiques des 

organismes et plus particulièrement des poissons (Peterson et Fry 1987). En effet, les 

fractionnements isotopiques de l’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 l’écosystème et leur niveau trophique.  

L’élimination préférentielle de l’isotope 14 de l’azote (14N) par rapport à l’isotope 15 (15N), 

appelé fractionnement isotopique, chez tous les organismes permet de donner une indication 

concernant le niveau trophique des individus à partir de leur enrichissement en 15N. 

L’enrichissement du 15N (𝛿 𝑁 
15  en ‰) chez un organisme est exprimé de la manière suivante 

(équation 7): 

𝜹 𝑵 
𝟏𝟓 (‰) = [

𝑵 
𝟏𝟓

𝒐𝒓𝒈𝒂𝒏𝒊𝒔𝒎𝒆/ 𝑵 
𝟏𝟒

𝒐𝒓𝒈𝒂𝒏𝒊𝒔𝒎𝒆

𝑵 𝟏𝟓
𝒔𝒕𝒂𝒏𝒅𝒂𝒓𝒅/ 𝑵 𝟏𝟒

𝒔𝒕𝒂𝒏𝒅𝒂𝒓𝒅
] − 𝟏 ∗ 𝟏𝟎𝟎𝟎                                    (7) 

 

Avec 𝑁 
15

𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑚𝑒 et 𝑁 
14

𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑚𝑒 les masses respectives des isotopes 15 et 14 de l’azote 

dans l’organisme étudié, 𝑁 
15

𝑠𝑡𝑎𝑛𝑑𝑎𝑟𝑑 et 𝑁 
14

𝑠𝑡𝑎𝑛𝑑𝑎𝑟𝑑 les masses respectives des isotopes 15 et 

14 de l’azote dans le matériel de référence (Peterson et Fry 1987) (i.e., N2 de l’atmosphère 

choisi pour l’homogénéité de sa composition isotopique (Mariotti 1983)). 
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La comparaison des valeurs de 𝛿 𝑁 
15  entre différents organismes composant un réseau 

trophique ont permis de mettre en évidence l’augmentation du 𝛿 𝑁 
15  avec les niveaux 

trophiques des organismes. L’augmentation du 𝛿 𝑁 
15  d’une proie à son prédateur a été 

démontrée comme étant en moyenne de 3,4 ‰ (Post 2002) (Figure 8). 

Figure 8: Schéma représentant le fractionnement de l’azote (i.e. 3,4 ‰ en moyenne avec la chaine trophique 

aquatique (Oceanic fisheries Program) 

Le 𝛿 𝑁 
15  n’est pas utilisable de manière optimale en tant que tel pour comparaison avec 

d’autres organismes. En effet, au sein d’un écosystème ou entre plusieurs écosystèmes, 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 l’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 (13C/12C) est également un outil 

permettant aux écologues de déterminer la contribution relative des différentes ressources 

(i.e. plantes en C3, C4 ou matière organique détritique) (Figure 9). La méthodologie de 

détermination du 𝛿 𝐶 
13  est similaire à celle du 𝛿 𝑁 

15  (Peterson et Fry 1987) (équation 8) : 

 

𝜹 𝑪 
𝟏𝟑 (‰) = [

𝑪 
𝟏𝟑

𝒐𝒓𝒈𝒂𝒏𝒊𝒔𝒎𝒆/ 𝑪 
𝟏𝟐

𝒐𝒓𝒈𝒂𝒏𝒊𝒔𝒎𝒆

𝑪 𝟏𝟑
𝒔𝒕𝒂𝒏𝒅𝒂𝒓𝒅/ 𝑪 𝟏𝟐

𝒔𝒕𝒂𝒏𝒅𝒂𝒓𝒅
] − 𝟏 ∗ 𝟏𝟎𝟎𝟎                                (8) 

 

Avec 𝐶 
13

𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑚𝑒 et 𝐶 
12

𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑚𝑒 les masses respectives des isotopes 13 et 12 du carbone 

dans l’organisme étudié 𝐶 
13

𝑠𝑡𝑎𝑛𝑑𝑎𝑟𝑑  et 𝐶 
12

𝑠𝑡𝑎𝑛𝑑𝑎𝑟𝑑  les 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, l’isotope 13 du carbone a tendance à être assimilé de 

manière 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 ‰ comparé aux producteurs primaires pélagiques (France 1995a). Par 

conséquent, le fractionnement 𝛿 𝐶 
13  mesuré chez les organismes est un véritable traceur 

permettant d’identifier les sources de carbone utilisées, les organismes pélagiques ayant un 

𝛿 𝐶 
13  plus négatif que les organismes benthiques (France 1995b). Enfin, le 𝛿 𝐶 

13  des 

prédateurs donne une bonne indication de l’origine des proies dont il se nourrissent puisque 

le 𝛿 𝐶 
13  est conservé dans la chaine alimentaire car, à l’inverse de l’azote, il ne subit que très 

peu de fractionnement isotopique le long de la chaine alimentaire, (i.e. 0,8‰ (Peterson et Fry 

1987; Kiriluk et al. 1995)).  

Figure 9 : Valeurs du fractionnement isotopiques du carbone dans les différents compartiments 

environnementaux d’après 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 Rhône, Lopes et al. (2011) ont mis en évidence une corrélation positive entre la 

concentration en PCB et l’utilisation de carbone détritique pour plusieurs espèces de poissons. 

Ils ont observé que l’utilisation de carbone détritique est corrélée à une plus forte 

contamination du poisson que lors de l’utilisation du carbone d’origine algale. Le même type 

d’étude a été mis en œuvre pour la truite lacustre dans les lacs nord-américains (Guildford et 

al. 2008). Les auteurs ont trouvé une relation négative entre le 𝛿 𝐶 
13  et la concentration en 

PCB des poissons (i.e. r² = 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 conséquence, 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 rivière. Ils ont mis en évidence l’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 particulières. Dans ces écosystèmes, le phénomène de bioamplification a été 

nuancé (Catalan et al. 2004) voir écarté pour expliquer la contamination en PCB des espèces 

étudiées au profit du phénomène de bioconcentration (Perga et al. 2017). Ainsi, les 

caractéristiques de l’écosystème lacustre semblent avoir un impact sur la contribution relative 

des facteurs et des mécanismes responsables de la bioaccumulation des PCB par le poisson.  

A l’exception de deux études dans le biote du lac Majeur et du lac Lugano (Italie) (Volta et al. 

2009; Guzzella et al. 2018), la bioaccumulation des PCB par les espèces piscicoles des grands 

lacs périalpins n’a pas été étudiée, alors que nombre de lacs périalpins (Lac de Côme, Lac 

Maggiore, Lac Léman, Lac du Bourget) sont encore contaminés par ces molécules, impactant 

notamment l’activité de pêche. 

Ce constat a conduit à réaliser ce travail doctoral dans le but d’identifier et de caractériser les 

facteurs environnementaux, trophiques et physiologiques responsables de la 

contamination aux PCB de la faune piscicole d’un grand lac périalpin. Il est consacré à l’étude 

du lac du Bourget et à deux espèces piscicoles emblématiques de cet écosystème (le corégone 

et l’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 km² 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 m3 d’eau. Le temps moyen de résidence des eaux calculé 

sur la période 2006-2016 est d’environ 9 à 11 ans. Son bassin versant de 560 km² 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 à l’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, 

l’amélioration des stations déjà 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  

Figure 11: Evolution de la concentration en phosphate (μg.L-1) dans le lac du Bourget (1981 – 2016) d’après 

(Jacquet et al.2018) 

le Rhône (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 l’état écologique du lac qui font l’objet d’un suivi annuel 

(Figure 12). Ainsi, le lac présente aujourd’hui un bon état écologique lui permettant d'être 

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

Figure 12 : Etat et tendance des principaux indicateurs de l’état écologique du lac du Bourget d’après (Jacquet 

et al. 2018) Oxy : concentration en oxygène 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 l’objet depuis plusieurs décennies d’une 

forte pollution chimique. En effet, dès les années 1930 l’industrie « Savoisienne de 

Constructions Electriques » produisant des transformateurs électriques au Pyralène™ a été 

responsable de la contamination du site industriel (Naffrechoux et al. 2017). Des rejets de PCB 

dans la rivière du Tillet ainsi que dans les sols aux environs de l’industrie ont eu lieu durant 

plusieurs années. L’érosion des sols contaminés puis le drainage des PCB par la rivière du Tillet 

ont mené à la pollution globale du lac du Bourget (Figure 13).  
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Figure 13 : Carte de la localisation de l’ancienne industrie « Savoisienne de Constructions Electriques » ainsi 

que le tracé emprunté par la rivière du Tillet drainant les PCB jusqu’au lac du Bourget 

La contamination par cette industrie a perduré jusqu’à la fin des années 1980 avant 

l'interdiction totale de l'utilisation des PCB en France. Des mesures de dépollution ont par la 

suite été réalisées avec notamment l'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 à faible 

courant au niveau de l’embouchure du Tillet a permis la sédimentation des matières en 

suspension et a ainsi contribué à réduire l’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 l’écosystème (Lécrivain et al. 2018). Cette pollution a 

des répercussions sur l’économie locale puisque la pêche en vue de la commercialisation de 

cinq espèces de poissons (i.e. Tanche, Brème, Gardon, Anguille et Omble Chevalier) est 

interdite par arrêté préfectoral depuis 2008 (Agence de l’eau RMC 2008) en raison de taux de 

contamination aux PCB dépassant le seuil réglementaire de 125 ngPCB-DL.gPoids Frais
-1 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-à-vis des 

pollutions aux POP et notamment aux PCB de ces écosystèmes 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 écosystème un cas d’étude privilégié afin de mener à bien 

ce travail de thèse. La situation du lac du Bourget est similaire à 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 α, carbone organique, diversité planctonique, 

méso-oligotrophie) ainsi que par ses rivages fortement urbanisés. Les apports de PCB au lac 

du Bourget sont supposés être limités depuis l’interdiction de la production et la limitation de 

l’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 français (lac Léman, lac d’Annecy) et permet la 

mesure des faibles niveaux de concentrations (quelques centaines de pg.L-1) avec moins 

d’incertitudes. Enfin, sa taille moyenne (44 km²) facilite les expérimentations sur le terrain. 

Ainsi, le site d’étude du lac du Bourget se révèle être le candidat idéal pour étudier les 

principales dynamiques biotiques et abiotiques des PCB en milieu lacustre périalpin. 
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Chapitre 2 : Bilan de masse et dynamique des PCB 

au sein de l’écosystème aquatique du lac du 

Bourget 

 

 

A. Introduction  
 

Le lac du Bourget a subi une contamination importante et durable en PCB, des années 1930 à 

la fin des années 1980 , en raison de l’utilisation de Pyralène par l’industrie « Savoisienne de 

Constructions Electriques » située en bordure de la rivière Tillet, affluent du lac. Cette 

pollution organique est négligée durant plusieurs décennies par les autorités et les 

gestionnaires, probablement en raison de l’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 

quelques années. Ainsi, la pollution aux PCB du lac du Bourget n’a pas fait l’objet d’études 

visant à identifier les sources de PCB et à 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 Σ7PCBi.kg-1OC atteinte dans les années 1970, suivie d’une décroissance 
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jusqu’à 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).  

Figure 14: Historique de la contamination au PCB des sédiments du lac du Bourget et profils des congénères 

de PCB observés pour la période 1870 - 2010. D’après Naffrechoux et al. (2015). 

Le profil de PCB observé dans les sédiments dès 1946 était caractéristique des mélanges 

entrants dans la composition du Pyralène utilisé par l’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 

l’affluent Tillet, a été fortement soupçonnée d’être responsable de la contamination. Les 

prélèvements 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 

l’hétérogénéité de la contamination des sédiments superficiels du lac, avec des fortes 

concentrations mesurées proches de l’embouchure de l’affluent Tillet (i.e. concentration de 

la Σ7PCBi = 58,0 ng.g-1
poids sec) et de plus faibles concentrations au nord du lac, atteignant 7,5 

ng.g-1
poids sec. 

Les valeurs élevées de concentration en PCB dans le sédiment de surface du lac et les 

problématiques associées à cette contamination ont amené la communauté d'agglomération 

d'Aix-les-Bains à dépolluer l’affluent Tillet en 2012-2013. En parallèle, les services de l’Etat ont 

mis en demeure l’usine Alstom (propriétaire du site de la « Savoisienne de Constructions 

Electriques ») à curer les réseaux d’eaux usées et à 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 matières 

en suspension transportées par le cours d’eau en période de crue avant l’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 prélèvements (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 rivière du Tillet, la persistance des PCB dans 

l’écosystème se traduirait vraisemblablement par une contamination durable de l’écosystème 

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 

l’écosystème.  

 

 

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 à travers plusieurs campagnes de 

mesures ponctuelles entre 2013 et 2017. Les concentrations en 7 PCB indicateurs (i.e. PCBi) 

dans les différents compartiments lacustres (i.e. sédiment, eau de surface, air, poissons) du 

lac du Bourget ainsi que dans l’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 modèles 

physiques pour l’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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II. 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 rivière 

Leysse est le plus gros affluent du lac avec un débit moyen annuel de 6,5 m3·s-1 (Données 

Agence de l’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 rivière collecte des eaux de ruissellement des sols 

imperméabilisés de zones d’activité industrielle et reçoit les eaux de déversoirs d’orage, 

potentiels vecteurs de PCB issus de lessivages de sols urbains pollués ou des PCB excrétés par 

l’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-1 (communication personnelle, S.Cachera). 

Enfin, la rivière Tillet a fait l’objet d’un suivi régulier justifié par sa forte contamination 

historique par le site industriel de la « Savoisienne de Constructions Electriques ». 

https://www.rdbrmc.com/hydroreel2/station.php?codestation=214
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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 l’eau de la rivière 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 l’Agence de l’Eau Rhône Méditerranée Corse (RMC) qui réalise un suivi régulier des 

contaminations sur ces deux cours d’eau.  

Afin d’évaluer de manière précise les apports de la rivière du Tillet, un préleveur automatique 

(ISCO 3700, Ijinus®) 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 cinq échantillons composites 

hebdomadaires, respectivement. Durant les campagnes d’échantillonnages, le débit de la 

rivière a été estimé à partir de la variation de la hauteur d’eau mesurée à l’aide d’un 
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limnimètre et variait de 0.096 m3.s-1 en période sèche à 0.550 m3.s-1 en période pluvieuse. 

Cela a permis de réaliser un prélèvement intégré des matières en suspension (MES) sur ces 

deux périodes et la détermination de leurs concentrations dans l’eau en période « sèche » (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 à sédiment a été mise en place parallèlement et sur le même 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 rivière 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 l’eau.  

2. Echantillonnage de l’eau du lac du Bourget et mesure des concentrations en 

PCB 

L’eau du lac du Bourget a été prélevée ponctuellement à cinq reprises au printemps et en 

automne entre mai 2013 et mars 2016 à une profondeur d’environ 5 mètres au point situé à 

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 à température ambiante 2 heures au maximum 

pour permettre le transport jusqu’au laboratoire où ils ont été immédiatement filtrés. Une 

première filtration sur filtres en fibres de verre (porosité = 0,7μm, Whatmann®) a été réalisée 

pour collecter les MES puis une deuxième 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 dépôts atmosphériques  

Les dépôts atmosphériques ont été collectés à 100 m de la rive du lac du Bourget à 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 à l’aide d’un dispositif de type jauge 

Owen en acier inoxydable (surface de collecte = 0,5 m²) conçue au laboratoire (Photo 1a). 

L’extrémité de la jauge était équipée d’une mousse en polyuréthane (PUF) (diamètre = 20 mm, 

L = 100 mm, Ecomesure®). Les composés d’intérêt ayant une forte affinité pour la PUF, ils sont 

fortement retenus sur ce matériau et les dépôts atmosphériques secs et humides en PCB sont 

collectés sur un même échantillon. De juin 2013 à avril 2016, seize échantillons ont été 

collectés et analysés pour la détermination de la masse de PCB. Par conséquent, le flux de 

dépôt atmosphérique total (i.e. sec + humide) des PCB à la surface du lac du Bourget a pu être 

calculé.  

4. Détermination de la concentration de PCB dans l’air  

Les PCB gazeux dans l’air ont été échantillonné à l’aide d’un capteur passif (i.e. « Passive Air 

Sampler » ou PAS) classiquement utilisé pour déterminer les concentrations de POP sous 

forme gazeuse dans l’atmosphère (Pozo et al. 2004; Harner et al. 2004; Herkert et al. 2018; 

Melymuk et al. 2014; Chaemfa et al. 2008). Le système est constitué d’un disque de mousse 
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en polyuréthane (diamètre = 140 mm, épaisseur = 13 mm, Ecomesure®) disposé entre 2 

coupoles en acier inoxydable permettant la circulation de l’air (Photo 1b). Le dispositif a été 

placé sur le même site que la jauge Owen permettant la collecte des dépôts atmosphériques. 

Au total, neuf échantillons de la fraction gazeuse ont pu être analysés entre mars 2014 et 

juillet 2016. 

Photo 1: Dispositifs de prélèvements atmosphériques (a) jauge Owen collectant les dépôts (sec et humide) 

atmosphériques et (b) PAS – PUF permettant la mesure des PCB gazeux. 

L’exposition à l’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 à un équilibre thermodynamique des fugacités entre le 

support et le milieu (i.e. phase stationnaire ou d’équilibre) (Figure 16).  

Figure 16: Cinétique générale d’adsorption de composés sur l’échantillonneur passif (PUF) dans l’air. D’après 

Shoeib et Harner (2002). 

a) b) 
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La durée d’exposition nécessaire avant d’atteindre la phase stationnaire dépend de 

l’adsorbant utilisé ainsi que des composés étudiés. Du fait de sa forte affinité pour les 

composés apolaires, la PUF est couramment utilisée pour l’adsorption de composés tels que 

les PCB dans l’atmosphère (Pozo et al. 2004; Harner et al. 2004; Chaemfa et al. 2008; Melymuk 

et al. 2014; Herkert et al. 2018). La durée d’exposition à l’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’après Shoeib et Harner (2002). Plusieurs approches peuvent être 

utilisées afin d’estimer les concentrations dans l’air des composés étudiés à partir de la masse 

de ces composés adsorbés sur la PUF. Une première 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 l’air s’effectue grâce 

à l’équation 9 (Shoeib et Harner 2002): 

𝑪𝒂= 
𝒎𝒔

𝑹𝒔 𝒕
                                                                              (9) 

Avec 𝐶𝑎 la concentration dans l’air du PCB (pg.m-3), 𝑚𝑠 la masse de PCB mesurée dans la PUF 

(pg), 𝑅𝑠 le taux d’échantillonnage du PCB (m3.j-1) et 𝑡 le temps d’exposition du support pour 

l’échantillonnage (j). 

Le taux d’échantillonnage (𝑅𝑠) supposé constant dépend notamment de l’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 𝑅𝑠 moyen pour le type de 

dispositif utilisé ici (PAS –PUF), lorsque celui-ci est exposé en milieu extérieur et donc exposé 

à des variations de températures et de vitesse de vent. Les 𝑅𝑠 calculés pour chacun des 7 PCBi 

par Chaemfa et al. (2008) ont été utilisé pour le calcul des concentrations en PCBi dans l’air 

(Tableau 1). 

 

PCB Rs (m3.j-1) 

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 à juillet 

2017 à une profondeur de 40 mètres et à environ 200 mètres de la berge (coordonnées GPS : 

45°41'31"N - 5°53'09"E, Figure 17) sur le site A. Parallèlement, deux tubes PVC (diamètre = 15 

cm, L = 80cm) permettant la collecte des MES sédimentant ont été installées dans le lac 

pendant un mois à deux périodes : en juillet 2016 et octobre 2016. Un a été placé sur le même 

site que la trappe séquentielle (site A) à une profondeur de 20 mètres et l’autre a également 

été disposée à une profondeur de 20 mètres 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. Après 

collecte, les échantillons ont été conservés au congélateur à -16°C jusqu’à analyse. 

Photo 2: Trappe à sédiment TECHNICAP® PPS6 permettant l’échantillonnage des MES sédimentant dans le lac. 
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Figure 17 : Localisation des deux sites de prélèvements des trappes à 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 à l’aide d’un 

carottier gravitaire (UWITEC®) sur cinq sites le long d’un transect Nord – Sud (Figure S3 Annexe 

2). Le premier centimètre de chaque carotte a été extrait puis analysé et représente la matière 

sédimentée durant les 2,5 dernières années étant donné que le taux d’accumulation pour le 

lac du Bourget, supposé constant pour ces dernières décennies, a été estimé à 0,37 cm.an-1 

(Jenny 2013).  

 

 

III. 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 à un détecteur d’ionisation à 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 63Ni 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 

atmosphériques notamment.  

Le principe de fonctionnement de ce détecteur repose sur l’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 être 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 à la détection du composé (Vici® 

Valco) (Figure 18). 

 

Figure 18: Schéma du fonctionnement général du détecteur d’ionisation à décharge pulsée. Adapté de (Vici 

Valco) 

Ce type de détecteur ne permettant pas d’éviter le phénomène de co-élution puisque 

l’identification se fait à l’aide des temps de rétention des pics observés, une étude 

comparative pour l’analyse d’échantillons environnementaux a été réalisée au laboratoire 

entre les deux techniques : GC –PDID et GC – MS en mode SIR (i.e. Single Ion Recording) en 

2014. Les concentrations obtenues pour les 7 PCBi par les deux techniques ne présentaient 

pas de différences significatives. Ainsi, les risques de co-élution des 7 PCBi avec d’autres 

composés dans les échantillons environnementaux analysés par GC-PDID a pu être écartée et 

cette technique d’analyse a été utilisée pour l’analyse des PCB dans tous les échantillons.  

Les limites de détection (LD) du détecteur PDID correspondent à la valeur moyenne du bruit 

de fond lors de l’injection de solvant (Heptane) (Tableau 2). 
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PCB LD (ng.mL-1) 

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 PCBi et des 4 PRC (en italique) utilisés dans cette étude. 

Les limites de quantifications déterminées à partir des blancs de terrain (moyenne + écart-

type) étaient très variables, particulièrement 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 même séquence. La masse de composés du blanc de terrain a ensuite été 

soustraite à celles de l’échantillon.  

 

IV. Calcul des flux de PCB  

Les flux de PCB (Figure 19) pris en compte ont pu être calculés directement ou estimés par des 

modèles de transferts aux interfaces. Les flux à l’interface air/eau ont été estimés à l’aide du 

modèle de Liss et Slater (1974) basé sur la théorie des deux films. Les flux à l’interface 

eau/sédiment ont été estimés à l’aide d’un modèle 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 

l’écosystème du lac du Bourget. 

 

C. Résultats  
 

I. Les flux entrants  
 

1. Par la rivière du Tillet  

A partir des prélèvements de la fraction particulaire dans l’eau de la rivière Tillet effectués à 

l’aide d’une trappe à sédiments le flux moyen des 7 PCBi (i.e. Σ7PCBi) particulaires entrant 

dans le lac vaut 23,3 ± 3,3 mg Σ7PCBi·j-1 et 145,6 ± 85,7 mg Σ7PCBi·j-1 pour les périodes sèches 

et pluvieuses, respectivement. Les mesures ponctuelles des PCB dissous dans l’eau et les 

débits mesurés ont permis d’estimer un flux moyen de 14,7 ± 1,9 mg Σ7PCBi·j-1 et 61,4 ± 8,1 

mg Σ7PCBi·j-1 pour ces mêmes périodes. Ces résultats suggèrent une contribution importante 

des PCB dissous dans l’eau (i.e. 64,4 % et 42,2 % en période sèche et pluvieuse, 

respectivement) à la quantité totale de PCB entrant dans le lac malgré la forte affinité des PCB 

pour la matière organique. De manière générale, les flux plus importants mesurés en période 

pluvieuse peuvent s’expliquer par (i) un débit plus important lié aux précipitations, (ii) 

l’érosion prononcée des berges de la rivière, ou (iii) une remise en suspension importante des 

sédiments contaminés dans le lit amont (non dépollué) de la rivière. Les flux entrants estimés 

pour les deux régimes hydrauliques (i.e. 42 jours pluvieux et 243 jours sec) conduisent à 

évaluer le flux annuel moyen total (i.e. dissous + particulaire) à 21 ± 6 gΣ7PCBi·an-1 de la rivière 

Tillet au lac du Bourget. 
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2. Par le canal de Terre-Nue et la rivière de la Leysse : 

Les concentrations des 7 PCBi dans l’eau du canal de Terre-Nue (fraction particulaire + 

dissoute) mesurées par l’Agence de l’Eau RMC sont de 6,5 ngΣ7PCBi·L-1 et 4,3 ngΣ7PCBi·L-1 en 

2014 et 2015 respectivement. Avec un débit moyen de 0,15 m3.s-1 , le flux annuel moyen de 

PCB du canal de Terre-Nue au lac atteint 24 ± 5 gΣ7PCBi·an-1.  

Le suivi des concentrations dans l’eau de la Leysse par l’Agence de l’Eau a été stoppé fin 2014. 

La concentration dans l’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 évènement majeur impactant la rivière 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 l’US-

EPA (EPA, 2000). La concentration moyenne de la somme des 7PCBi (forme particulaire + 

dissoute) pour la période 2015 -2017 est ainsi évaluée à 3,5 ± 0,5 ngΣ7PCBi·L-1, avec un débit 

moyen de la Leysse de 6,5 m3·s-1 (données CISALB). Ainsi, la forte concentration dans l’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 gΣ7PCBi·an-1.  

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 à interpréter avec précaution. En effet, 

les limites de quantification fournies par l’Agence de l’Eau pour les PCB individuels sont 

élevées (i.e. entre 0,3 et 1,2 ngPCB·L-1). Ainsi, le nombre relativement important de valeurs en 

deçà de ces limites de quantification, remplacées par LQ/2 a pu mener à une surestimation de 

la concentration en PCB et donc à une surestimation du flux. Cependant, les concentrations 

en PCB mesurées annuellement par l’Agence de l’Eau dans les sédiments de la Leysse 

atteignent 15,9 ± 10,4 ngΣ7PCBi·gms
-1 en moyenne de 2013 à 2017 (n = 5, LQ = 0,5 ng·gms pour 

chacun des 7 PCBi). Jung et al. (2008) a mesuré une concentration de 79 ng·gms
-1 pour la 

somme de 14 PCB dans les sédiments superficiels du panache de la Leysse en 2006. 

L’hypothèse 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 gΣ7PCBi·an-

1. Les concentrations relevées dans les trois affluents (Tableau 3) sont supérieures à celles 

mesurées dans le fleuve saint Laurent (Σ13PCB = 1,33 ng.L-1) (Quémerais, Lemieux, et Lum 

1994), mais du même ordre de grandeur que celles des cinq affluents du lac Michigan (Σ85PCB 

= 1,52 – 22,4 ng.L-1) (Guo et al. 2017). 
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Tableau 3: Concentration des 7PCBi et principaux paramètres météorologiques de l’écosystème du lac du 

Bourget utilisés dans les calculs de flux. 

 

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

seize échantillons de juin 2013 à avril 2016. A partir des mesures en PCB dans ces dépôts 

atmosphériques totaux, un flux moyen de PCB sur la période d’échantillonnage de 1,4 ± 0,7 

ngΣ7PCBi·m-2·j-1 a été estimé. Aucune variabilité annuelle ou saisonnière n’a pu être observée 

malgré une forte variabilité du profil des congénères (Figure 20). L’apport moyen annuel des 

dépôts atmosphériques correspond à 23 ± 12 gΣ7PCBi·an-1 pour la période 2013 – 2016. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Compartiment n 
Période de 

mesure 
Moyenne ± écart-type 

Eau, affluent (ng.L-1)     

Canal de Terre-Nue  2 2014-2015 5.3 ± 1.0  

Rivière de la Leysse  4 2010-2014 3.5 ± 0.5 

Rivière du Tillet (fraction dissoute) 3 2017 1.8 ± 0.2 

Eau, Lac (dissous) (pg.L-1) 5 2015-2016 384 ± 170 

Eau, Lac (total) (pg.L-1) 3 2015-2016 518 ± 96 

Air, phase gazeuse (pg.m-3) 9 2014-2016 
47 ± 18 (été) 

106 ± 70 (hiver) 

Sédiment, Lac (0 – 1cm) (ng.gms
-1)    

Zone I 2 2013-2015 47 ± 43 

Zone II 1 2015 52 

Zone III 2 2013-2015 59 ± 64 

Zone IV 3 2013-2016 121 ± 15 

Zone V 3 2013-2016 61 ± 82 

Chaire de poisson (ng.gPF
-1) 248 2013-2017 

258 ± 90 (omble) 

47 ± 26 (corégone) 

Température de l’eau (°C) 24 2015-2016 
18 ± 4 (été) 

8.1± 2.3 (hiver) 

Vitesse du vent (m.s-1) 24 2015-2016 
2.1 ± 0.3 (été) 

2.4 ± 0.4 (hiver) 
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Figure 20 : Profil des 7PCBi dans les échantillonneurs de la jauge Owen (dépôts atmosphériques) pour la 

période juin 2013 – avril 2016. Les barres d’erreurs représentent l’écart-type (n = 16). 

 

II. Les flux de PCB internes au lac  

 

1. La sédimentation des PCB dans la colonne d’eau  

Les flux de sédimentation en PCB dans l’eau du lac ont été mesurés grâce aux prélèvements 

par trappes à 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 à juillet 2017 et deux échantillons mensuels en juillet et octobre 2016 ont été 

obtenus. Pour l’échantillon collecté annuellement sur le site A, la masse sèche de sédiments 

collectée était de 1400 grammes. La vitesse de dépôt en ce point (i.e. 0,14 g·cm-²·an-1) a alors 

pu être déduite (la surface de collecte de la trappe était de 0,5 m²). La concentration moyenne 

en PCB dans les MES sédimentées des cinq échantillons est de 56 ± 39 ngΣ7PCBi·gms
-1 (Tableau 

4). 

 
Site 

Juillet 2016 – 

Juillet 2017 

Juillet 

2017 

Octobre 

2017 

Concentration MES 

(ngΣ7PCBi·gms
-1) 

A 74,3 139,0 70,9 

B n.d 23,1 11,3 

Tableau 4 : Tableau récapitulatif des concentrations en 7 PCBi 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 l’ensemble du lac. Du fait de leur forte affinité pour la 

matière organique, les PCB à hauts poids moléculaires représentaient une grande majorité 

des PCB totaux (i.e. PCB 153, 138, 180 > 70% Σ7PCBi) excepté pour le prélèvement d’octobre 

2017 pour le site B où le PCB 28 représentait 45 % du profil (Figure 21). Pour l’ensemble du 

lac, un flux annuel de PCBi par sédimentation a pu être estimé à 1721 ± 1214 gΣ7PCBi·an-1. 

Figure 21 : Profil des 7PCBi dans les cinq 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 être estimé pour 5 zones 

du lac (I – V) de même superficie (i.e. 8,8.106 m²) couvrant la totalité (i.e. 4,4.107 m²) 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). 

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 congénères contribuant majoritairement à la resuspension depuis le sédiment sont les 

PCB à 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 PCBi depuis le sédiment superficiel pour l’ensemble du lac a pu être estimé 

à 793 - 2426 gΣ7PCBi·an-1 (Tableau 6). 

 

 

 

Tableau 6 : flux de resuspension depuis le sédiment de la somme des 7 PCBi calculé pour les cinq zones du lac 

pour les années 2013 et 2015. 

3. Flux diffusif de PCB à l’interface eau/sédiment : 

Le flux diffusif de PCB à l’interface eau/sédiment a été estimé à l’aide d’un modèle de diffusion 

(Eek, Cornelissen, et Breedveld 2010; Fernandez et al. 2014) pour les zones I à V (Annexe 2). 

Le gradient de concentration entre l’eau porale et l’eau était favorable à une adsorption des 

composés dissous sur le sédiment pour tous les congénères de PCB excepté pour le PCB 28 

qui diffuse du sédiment à l’eau interstitielle dans les zones II, IV and V (Figure 22).  

Figure 22 : Flux des 7 PCBi à l’interface eau / sédiment estimé pour les zones I – V à l’aide d’un modèle de 

diffusion. Un flux négatif représente une adsorption des PCB depuis l’eau vers le sédiment. 

Les profils de PCB sont similaires pour les cinq zones étudiées avec les PCB 101 et 138 

majoritaires (i.e. 20 et 25% respectivement). Les flux annuels moyen de PCBi sont du même 

ordre de grandeur pour les zones I, II, III et V, avec des valeurs comprises entre 3,2 et 4 

μgΣ7PCBi·m²·an-1. Un flux plus faible (i.e. 1,7 μgΣ7PCBi·m²·an-1) est obtenu pour la zone IV 

puisque les concentrations élevées mesurées dans le sédiment de cette zone proche de 

l’embouchure du Tillet ont limité l’adsorption des PCB sur le sédiment superficiel. En 

  Zone (8,8.106 m²) 

Flux de resuspension 

(gΣ7PCBi.an-1) 

 I II III IV V 

2013 83,3 n.d 67,4 543,5 23,6 

2015 377,7 251,0 504,4 542,9 750,2 
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moyenne, le flux annuel de PCBi estimé à l’interface eau/sédiment était de -143 ± 62 

gΣ7PCBi·an-1.  

L’incertitude des flux à l’interface eau/sédiment est estimée par une analyse de propagation 

d’erreur avec le logiciel R à l’aide 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 l’eau (Cs, Cw, respectivement), la fraction de 

matière organique du sédiment (fOM), l’épaisseur du film à l’interface eau/sédiment (𝛿𝑏𝑙) et 

le coefficient de partition octanol-eau des PCB (Kow). Elle révèle une incertitude totale de 76 à 

100 % pour les flux estimés pour les différentes zones du lac, excepté pour la zone IV où cette 

incertitude s’élève à 191 % (Tableau 7). 

 

Zone I II III IV V 

Incertitude estimée par 

propagation d’erreur 
75,6 83,9 86,2 191,1 100,0 

Tableau 7 : Incertitudes (%) du flux de la somme des 7PCBi à l’interface eau/sédiment pour les cinq zones du 

lac calculées par propagation d’erreur. 

 Afin d’identifier les paramètres responsables de ces incertitudes élevées, les contributions 

relatives des incertitudes de chaque paramètre ont été investiguées. Les résultats ont montré 

que l’incertitude du flux est majoritairement liée à celle de Cw (45%) puis de 𝛿𝑏𝑙 (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 l’eau, l’incertitude est alors liée à Cs (41%) puis en moindre mesure à 

Kow (26%), Cw (15%) et 𝛿𝑏𝑙 (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 𝛿𝑏𝑙 et Kow améliore significativement la précision du modèle . 

Les flux de sédimentation, de diffusion à l’interface eau/sédiment et le flux de resuspension 

du sédiment ont été additionnés : un flux moyen d’échanges à l’interface eau/sédiment est 

estimé égal à 70 ± 1334 gΣ7PCBi·an-1. Il est alors possible de considérer que les flux de PCB liés 

aux processus internes du lac sont à l’équilibre (l’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. 

 

 

 

 

 

https://cran.r-project.org/web/packages/propagate/propagate.pdf
https://cran.r-project.org/web/packages/propagate/propagate.pdf
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III. Les flux sortants  
 

1. Par volatilisation à l’interface air/eau 

Un flux moyen de volatilisation égal à 53,6 ngΣ7PCBi·m²·j-1 est obtenu par utilisation du modèle 

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).  

Figure 23 : Variabilité saisonnière de la volatilisation à l’échelle du lac de la somme des 7PCBi calculé 

bimensuellement pour la période 2015 – 2016. 

Cependant, l’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 l’eau à 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 l’air plus faible (i.e. été = 35,0 pgΣ7PCBi·m-3 et hiver = 127,3 

pgΣ7PCBi·m-3). Pour la période 2015-2016, le flux de volatilisation annuel moyen équivaut à 

861 ± 473 gΣ7PCBi·an-1. 

L’influence des différents paramètres du modèle 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 

que dans le cas d’un flux de volatilisation de PCB, les paramètres du modèle ayant un impact 

le plus important sur le flux estimé était la concentration dans l’eau (Cw) et le coefficient de 

transfert de masse totale (Kol). 

Afin d’identifier la contribution relative des différents paramètres du modèle 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 être estimé à 55 %. Ce résultat est 

similaire à 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 l’eau et du Kol étaient de 86 % et 13 % 
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respectivement. Ce résultat peut s’expliquer par le fait que ces deux paramètres sont 

également ceux qui sont susceptibles de contrôler 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 plutôt que de volatilisation des PCB. Le flux calculé dans cette 

étude étant favorable à 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 paramètres 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 gΣ7PCBi.an-1) a été observée 

entre les flux calculés avec ces deux valeurs de constantes de Henry et soulignent l’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 à 11 km² (Matériel et Méthodes, Annexe 1). Ce flux 

a été obtenu à 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 gΣ7PCBi·an-1 incorporant le sédiment profond a 

été calculé. Ce flux élevé peut être expliqué par un important taux de sédimentation (i.e. 0,37 

cm.an-1 (Jenny 2013)) dans le lac du Bourget résultant d’une forte déposition de matière 

particulaire associée à une remobilisation probablement conséquente des sédiments situés 

hors zone d’accumulation. 

3. Autres flux sortants 

Pour l’exutoire du lac, le canal de Savières, la concentration moyenne en PCB (dissous + 

particulaire) de 518 ± 96 pgΣ7PCBi·L-1 (Tableau 3) mesurée dans l’eau du lac et un débit de 

13,4 m3·s-1 correspondent à un flux annuel au niveau de l’exutoire de 220 ± 41 gΣ7PCBi·an-1 

(Figure 24).  

Avec une concentration moyenne de 258 ± 90 ngΣ7PCBi·gpoids frais
-1 et 47 ± 26 ngΣ7PCBi·gpoids 

frais
-1 pour les ombles chevaliers et les corégones respectivement, la quantité de PCB extraite 

du lac par la pêche amateur et professionnelle de ces deux espèces piscicoles (4 et 95 tonnes 

d’individus par an respectivement (Cachera 2017)) correspond à 5 ± 1 gΣ7PCBi·an-1 en 

moyenne pour la période 2015-2016. Les autres espèces 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 PCBi pour le lac du Bourget (2013 – 2017). Les 

zones bleues et vertes représentent l’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 

gΣ7PCBi·an-1 en moyenne pour la période 2013-2017, l’enfouissement des PCB dans les 

sédiments profonds et la volatilisation à la surface du lac contribuent majoritairement à la 

diminution de la contamination de l’écosystème lacustre. 

La colonne d’eau et le sédiment superficiel du lac restent toutefois contaminés avec un stock 

de 1865 ± 353 gΣ7PCBi (sous forme dissoute et particulaire) dans la colonne d’eau et 181 ± 60 

kgΣ7PCBi 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 être 

transférés au sein du réseau trophique du lac. Le temps de résidence des PCB dans l’eau du 

lac a été estimé à 231 ± 72 jours. Ce temps de résidence est similaire à 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 mêmes 

que 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 matière 

sédimentaire de moins en moins contaminée sur la surface du sédiment (Naffrechoux et al. 

2015). 
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V. Les flux contrôlant 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 l’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 être 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 être évoquées afin d’expliquer ceci :  

- La surface du bassin versant du lac du Bourget est importante par rapport à la surface 

du lac avec un ratio surface du bassin versant/surface du lac de 13. A l’inverse, ce ratio 

est beaucoup plus faible, de l’ordre de 0,6 à 1,5 pour les grands lacs américains 

(Corcoran et al. 2018). Proportionnellement à 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 à une forte contribution des apports 

par les affluents comparés aux apports atmosphériques. 

- La configuration du lac du Bourget (i.e. ratio élevé de surface du bassin versant/surface 

du lac) est favorable à une plus faible contribution des apports atmosphériques de PCB 

par déposition d’autant plus que les concentrations dans l’air sont faibles à proximité 

du lac du Bourget (i.e. 30 – 160 pgΣ7PCBi.m3) par rapport aux grands lacs (i.e. 145 - 

2600 pgΣ7PCBi.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 l’air menant à 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 gΣ7PCBi·an-1 avant 

2012 (Naffrechoux et al. 2017) à 21 gΣ7PCBi·an-1 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 à 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 ngΣ7PCBi·gms et 56,0 ngΣ85PCBi·gms pour le lac Michigan et 
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le lac du Bourget, respectivement) mais les taux de sédimentation diffèrent fortement entre 

ces deux lac (0,070 pour le lac du Bourget et 0,034 g.cm-2.an-1 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 α et en phosphore total sont en moyenne de 3,3 mg·m-3 

et de 9 μg·L-1 dans le lac du Bourget (Jacquet et al. 2018) mais seulement de 0,75 mg·m-3 et 7 

μg·L-1 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 

l’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 

l’adsorption des congénères de PCB les plus hydrophobes (log Kom = 3.1 – 6.7) à la surface des 

particules apportées à la colonne d’eau par les affluents (Chiou, Porter, et Schmedding 1983). 

Ainsi, il est probable que l’effet de la pompe biologique couplée à 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 l’augmentation 

des températures moyennes de l’eau de surface du lac du Bourget (de 13°C en 1984 à 15,5°C 

en 2017 (Jacquet et al. 2018)) se poursuive voire s’intensifie ce qui contribuerait 

probablement à une meilleure production primaire du lac, comme observé dans des lacs nord-

américains (Park et al. 2004), et donc à une intensification (ou un maintien) de la « pompe 

biologique à PCB ». Cet effet pourrait toutefois être limité dans les lacs méso-oligotrophes 

(Tadonléké 2010). 

Le flux de volatilisation des PCB en surface du lac du Bourget vaut 53,6 ± 30 ngΣ7PCBi·m-2·j-1 

pour la période 2015 -2016. Il est donc largement supérieur aux flux estimés pour les lacs 

Ontario et Erie (2,9 et 9 ngΣ29PCBi·m-2·j-1 respectivement (Liu et al. 2016)), proche du flux 

récemment estimé pour le lac Michigan (52 ± 22 ngΣ85PCB·m-²·j-1) (Guo et al. 2017) mais 

inférieur à celui du lac Cumbria (192 ngΣ24PCB·m-2·j-1) (Gevao, Hamilton‐Taylor, et Jones 

2000). La concentration des PCB dans l’eau peut influencer fortement ce mécanisme de 

volatilisation (Chapitre 1). Les concentrations dans l’eau des lacs Ontario et Erie sont faibles 

(33,9 and 29,1 pgΣ29PCB·L-1, respectivement) (Liu et al. 2016) comparées à celles du lac 

Michigan (190-300 pgΣ85PCB·L-1) (Guo et al. 2017), du lac du Bourget (384 ± 170 pgΣ7PCBi·L-

1) et du lac Cumbria (2000 pgΣ24PCB·L-1) (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 manière équivalente à la décontamination naturelle de la 

colonne d’eau dans les deux écosystèmes.  

La température de l’eau est un second facteur susceptible d’impacter le flux de volatilisation. 

L’augmentation de température est thermodynamiquement favorable à 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 l’intensité du phénomène de volatilisation aux 

processus saisonniers dépendant de la température de l’eau, tels que la stratification 

thermique (Jurado et al. 2007; Dueri, Castro-Jiménez, et Zaldívar 2009) et l’abondance 

planctonique (Dachs et al. 1999; Jeremiason et al. 1999). Meijer et al. (2009) ont pu montrer 

qu’une augmentation de température pouvait mener à une modification de la répartition des 

PCB entre la phase dissoute et la phase particulaire et à une augmentation du flux de PCB de 

la colonne d’eau vers le sédiment. De plus, le phénomène de « pompe biologique », 

dépendant également de la température de l’eau, modifierait la concentration des PCB dans 

l’épilimnion et donc le flux de volatilisation (Dachs et al. 1999; Jeremiason et al. 1999; Nizzetto 

et al. 2012). Toutefois, les températures moyennes annuelles à la surface de l’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 l’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 être 

identifiés. L’enfouissement des PCB dans le sédiment profond s’est révélé être le phénomène 

responsable de la majorité des flux sortant du lac (i.e. 76%) tandis que la volatilisation 

contribuait à hauteur de 19 %.  

L’estimation des différents flux impliqués dans la dynamique des PCB au sein du lac du Bourget 

a révélé l’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 à l’interface 

eau/sédiment et sur le flux d’enfouissement des PCB dans le sédiment profond. De la même 

manière, la mesure des concentrations de PCB réellement dissous dans l’eau est nécessaire 

pour modéliser le flux de volatilisation puisqu’uniquement les PCB présents sous cette forme 

sont susceptibles d’être volatilisés. Il a été démontré qu’environ 35% des molécules de PCB 

associées à la matière colloïdale 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 colloïdale peut mener à 

surestimer la fraction de PCB réellement dissoute et par conséquence à 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 prélèvements de PCB dans l’eau vers l’utilisation 

d’échantillonneurs passifs pour la suite du travail de thèse. 

Les résultats obtenus pour le lac du Bourget ont permis pour la première fois, à notre 

connaissance, d’établir un bilan de masse des PCB pour un lac périalpin. Les résultats obtenus 

ont été comparés à ceux obtenus pour d’autres écosystèmes 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 

à diminuer ces apports. Cela est particulièrement important pour la rivière de la Leysse pour 

laquelle 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 à hauteur de 91%. 

De nombreux autres lacs périalpins (i.e. lac de Côme, lac Lugano, lac Majeur, lac Léman, …) 

font aujourd’hui face à des problématiques semblables à celles du lac du Bourget, c’est-à-dire 

à 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 être, 

au moins en partie, applicable à 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 l’écosystème du Bourget a 

été évoqué au cours de ce travail. Les prévisions concernant l’augmentation des températures 

de l’eau des lacs alpins sont particulièrement alarmantes puisque plusieurs études s’accordent 

sur le fait que ces régions sont d’ores et déjà impactées (O’Reilly et al. 2015) ou seront 

particulièrement touchées par ces changements (i.e. augmentation de la température de 

l’épilimnion des lacs de 10°C sur le siècle prochain (Thompson, Kamenik, et Schmidt 2005)). 

L’augmentation des températures peuvent avoir un impact significatif sur les dynamiques des 

flux de matières (i.e. CO2, carbone organique) au sein d’un l’écosystème (Tranvik et al. 2009; 

M. Perga et al. 2016; Kiuru 2019). Les flux de POP étant intrinsèquement liés aux flux de 

matières (du fait de leur affinité pour la matière organique ou par l’effet de la pompe 

biologique par exemple), il est très probable que les bouleversements climatiques qui 

impacteront les régions alpines auront également un impact fort sur la dynamique des PCB 

dans les écosystèmes lacustres périalpins.  
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Chapitre 3 : Décontamination naturelle du lac du 

Bourget par volatilisation  

 

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 phénomène 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 œuvre. 

Toutefois, malgré le soin apporté à l’obtention des données expérimentales nécessaires aux 

estimations de flux, le calcul de propagation d’erreur a fourni une incertitude de l’ordre de 

50%. De plus, cette incertitude ne tient pas compte de la paramétrisation du modèle en lui-

même, qui peut être remis en question (chapitre 1,III). Les approximations des valeurs de 

coefficient de transfert de masse (Kol) du modèle de Liss et Slater (1974) pourraient s’ajouter 

et augmenter l’incertitude du flux de volatilisation. Ce chapitre de thèse discute la pertinence 

de l’utilisation de ce modèle, et propose une alternative expérimentale pour une 

détermination plus fiable du flux de volatilisation des PCB à l’interface air/eau d’un 

écosystème lacustre. 

 

B. Stratégie d’étude  
Le modèle 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 à l’interface 

air/ eau effectuées à l’aide d’une chambre à flux. 

L’étude de la littérature (Chapitre 1,IV) a permis de montrer que la mesure de flux de 

volatilisation à l’interface air / eau au moyen d’une chambre à flux est une approche 

pertinente seulement si le dispositif conçu répond au mieux aux besoins et aux 

caractéristiques de l’étude menée.  

La première partie de ce travail a donc consister à concevoir une chambre à flux répondant 

aux exigences de la mesure de la volatilisation des PCB à l’interface air/eau du lac du Bourget. 

Par la suite, la mise en place du dispositif a permis d’obtenir des résultats après 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 saisonnières. Les données nécessaires au calcul de la 

conductance de transfert de masse des PCB dans l’eau (Kw) ont été collectées sur le terrain 
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parallèlement à l’exposition de la chambre à flux. Ces valeurs expérimentales de Kw obtenues 

ont été comparées avec les données de la littérature obtenues par des méthodes variées.  

C. Résultats  
 

I. Chambre à flux : design, mise en service et premiers résultats 

 

1. Conception du système de mesure : la chambre à flux 

a) Un dispositif d’échantillonnage « passif »  

La grande majorité des études utilisent les chambres à flux pour l’échantillonnage de 

composés gazeux (i.e., CO2, CH4) dont les concentrations sont importantes et ont donc recours 

aux techniques de prélèvement 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 écosystèmes aquatiques (i.e., de l’ordre 

de quelques centaines de pg.L-1), ainsi que l’absence d’appareils de mesures portatifs, ne 

permettent pas la quantification in-situ des composés. 

Pour contourner ce problème, l’échantillonnage passif des PCB volatilisés par la surface d’eau 

sous la chambre a été réalisé à l’aide de disques de mousse en polyuréthane (nommés par la 

suite disques « PUF »), identiques à ceux utilisés pour l’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 KPUF-air) = 1.71 – 3.67 (Shoeib et Harner 2002)), justifiant son utilisation pour 

l’échantillonnage passif des PCB gazeux dans l’air. L’accumulation continue des PCB sur 

l’adsorbant doit aboutir à une masse de composés suffisante pour une quantification en 

laboratoire après 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., quelques minutes à quelques heures) dans le cas de l’échantillonnage actif. Enfin, la mise 

en œuvre 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 l’enceinte de la chambre sur un support positionné à 30 cm au-

dessus de la surface de l’eau, permet d’éviter la submersion et la perte de l‘échantillon lors 

de conditions agitées à la surface du lac (Photo 3). 
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Photo 3: disque « PUF » sur son support dans l’enceinte de la chambre. 

La diffusivité élevée des PCB dans l’air (i.e., 0.042 – 0.058 cm².s-1 (Hornbuckle et al. 1994)) 

favorisent le transfert continu des PCB volatilisés à l’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 très largement supérieur à celui requis pour atteindre l’équilibre 

thermodynamique d’adsorption. Le dispositif fonctionne donc « hors-équilibre » et assure 

l’adsorption permanente et continue des PCB volatilisés par le m2 de surface d’eau sous 

l’enceinte. Les transferts des PCB de l’eau vers l’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 l’interface lac-atmosphère) est supposé quasi-identique à celui 

qui existe hors de l’enceinte.  

En première hypothèse, le flux sous l’enceinte peut être considéré identique à celui existant 

à la surface du lac. En effet, même si la concentration en PCB dans la phase gazeuse sous la 

chambre est inférieure à celle de l’air atmosphérique en raison de l’adsorption continue sur 

le disque PUF, la concentration des PCB dans l’air a une influence limitée sur l’intensité du flux 

(Liu et al. 2016).  

  

b) Préleveurs et capteurs associés au dispositif  

En parallèle de la mesure de flux, il est nécessaire de calculer la conductance de transfert de 

masse Kw 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 anémomètre (PCE-WL 1, PCE 

Instrument®) a été placé sur la chambre et des capteurs de température (Ibutton®) ont été 

positionnés à l’extérieur de la chambre, dans l’air et dans l’eau, ainsi que dans l’enceinte de la 

chambre flottante afin d’évaluer l’impact de l’armature en inox sur la température intérieure 

de l’air. Le calcul des valeurs de Kw utilise les concentrations des PCB gazeux dans l’air et des 

PCB dissous dans l’eau. Les faibles concentrations de ces molécules (dans l’air comme dans 

l’eau) imposent l’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 l’air. Le choix de l’adsorbant pour 

l’échantillonnage passif des PCB dans l’eau est détaillé au paragraphe I.2.a). 

 

c) Descriptif technique  

La chambre à 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 matières plastiques ayant la capacité de 

fixer ces composés et qui pourraient perturber l’échantillonnage des PCB. Le diamètre de 

l’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 l’armature du dispositif et ont été solidement fixés à 54 cm de l’enceinte afin de 

limiter leur impact sur la volatilisation des PCB.  

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

Ces derniers ont été placés de manière à ce que les rebords de la chambre pénètrent la surface 

de l’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 l’eau. En effet, 

les turbulences induites par les rebords ou les flotteurs trop proches de la surface des 

chambres à flux peuvent favoriser le transfert de masse des composés à l’interface (Kremer 

et al. 2003). Cet effet est d’autant plus important que le diamètre de la chambre est faible 

(Kremer et al. 2003). Ceci a justifié le choix d’un diamètre relativement important pour 

l’enceinte de la chambre à flux (i.e., 1m²) comparé aux chambres à flux utilisées dans de 

nombreux autres travaux dont la surface couverte avoisine d’avantage 0.1 - 0.5 m² (Vachon, 

Prairie, et Cole 2010; Ojala et al. 2011). Ce diamètre important a également favorisé 

l’adsorption d’une plus forte quantité d’analytes. Afin de permettre un équilibrage permanent 

entre la pression atmosphérique (Pext) et la pression d’air intérieur à l’enceinte (Pint), une 

tubulure de cuivre de 4 m de long (pour un volume interne d’environ 1,3 L), équipé à son 

extrémité extérieure d’un tampon de mousse de polyuréthane (PUF) (diamètre = 20 mm, L = 

100 mm, Ecomesure®) a permis l’adsorption des PCB contenus dans l’air extérieur pénétrant 

l’enceinte de la chambre. 

La chambre à 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 à flux » et son système de fixation avec les capteurs et échantillonneurs 

 

Figure 27 : Localisation de la chambre à flux sur le lac du Bourget 

 

 

 

 

 

 

 



 

-83- 
 

2. Méthodes d’échantillonnage dans l’eau  

 

a) Choix de l’échantillonneur passif dans l’eau  

Les types d’échantillonneurs passifs utilisés pour l’échantillonnage des PCB sous forme 

gazeuse dans l’air sont relativement restreints du fait de l’utilisation quasi exclusive des PAS-

PUF, à l’exception des recherches effectuées pour l’échantillonnage à l’aide des feuilles de 

polyéthylène faible densité (i.e. LDPE) (Khairy et Lohmann 2014; Liu et al. 2016). A l’inverse, 

de nombreux types de matériaux et protocoles d’échantillonnages ont été proposés pour la 

mesure des PCB dissous dans l’eau (Vrana et al. 2005). Certaines de ces solutions ont fait 

l’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 

l’échantillonnage des PCB, les fonctionnements des échantillonneurs sont dépendants de 

plusieurs paramètres. Ainsi, le choix de l’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 l’expérimentation a également un impact sur le choix de l’échantillonneur 

puisqu’un échantillonnage intégré dans le temps nécessite d’opérer en phase linéaire 

d’adsorption des composés, c’est-à-dire bien avant que l’équilibre thermodynamique soit 

atteint entre le milieu et l’adsorbant (Chapitre 2).  

 

b) Utilisation de la PUF comme échantillonneur passif pour les PCB dissous dans l’eau  

Peu de travaux ont étudié la possibilité de l’utilisation de disques de PUF pour 

l’échantillonnage de composés hydrophobes dans l’eau mis à part en tant qu’adsorbant dans 

des préleveurs actifs (Iwata 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 

phénanthrène (Han et al. 2015). Ce matériau présente toutefois une surface spécifique plus 

élevée que les feuilles de polyethylène et une résistance mécanique importante, laissant 

entrevoir une utilisation possible pour nos expérimentations en lac. 

 



 

-84- 
 

Figure 28 : Localisation du site en aval de la rivière du Tillet pour la mise en place de la calibration de la PUF 

comme échantillonneur passif des PCB dans l’eau. 

Afin de tester la possibilité et la pertinence de l’utilisation des disques PUF pour 

l’échantillonnage passif des PCB dissous dans l’eau, une première 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 (KPUF-eau) 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, Ø = 30 mm V = 8.5 cm3). Il a été immergé pendant 21 jours dans 

l’eau d’un site fortement contaminé en PCB (le port à barques, à l’embouchure de la rivière 

du Tillet (Savoie, France - Figure 28).  

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

Les disques PUF sont fixés au dispositif avec des aimants, permettant un retrait aisé sous l’eau 

depuis le bord (Photo 5). Les disques PUF ont été collectées régulièrement de 0 à 21 jours, 

puis traités au laboratoire. Après rinçage à l’eau UHQ pour l’élimination des particules et 
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essorage mécanique pour éliminer la majorité de l’eau interstitielle, l’extraction et le dosage 

des PCB ont été effectués selon le protocole décrit en annexe 1. Brièvement, 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 à 21 jours pour 

les 7 congénères de PCBi.  

 

Figure 29 : Cinétique d’adsorption des 7PCBi sur disques de PUF dans l’eau. 

  

 

Deux prélèvements d’eau du port (volume prélevé = 2 x 30 L) ont été réalisés pendant 

l’expérimentation pour déterminer la concentration des PCBi dissous, en vue du calcul du taux 

d’échantillonnage des PCBi par les disques PUF (équation 10) : 

 

𝑹𝒔 =  
𝒂

𝒄𝒘
                                                                         (10) 

 

Avec 𝑅𝑠 le taux d’échantillonnage du disque PUF (L.j-1.gPUF-1), 𝑎 le coefficient de l’équation 

de la droite de cinétique d’adsorption (Figure 29) et 𝑐𝑤 la concentration du PCB dissous dans 

l’eau (ng.L-1).  
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Les taux d’échantillonnages calculés pour chaque congénère de PCBi sont présentés dans le 

Tableau 8. 

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

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

Les taux d’échantillonnages des PCB à haut poids moléculaire (138, 153, 180) sont plus 

importants que ceux des PCB à faible poids moléculaire (28 et 52). Ceci peut s’expliquer par 

un caractère hydrophobe augmentant avec le degré de chloration des congénères (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 l’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’à atteindre la phase stationnaire de 

cinétique d’adsorption pour déterminer le coefficient de partage (KPUF-eau) de chaque 

congénère indicateur entre la mousse polyuréthane et le solvant aqueux. Malheureusement, 

plusieurs évènements météorologiques intenses (i.e. fortes pluies, orages) ont entrainé un 

dépôt important sur les PUF de particules du cours d’eau, fortement contaminées aux PCB, 

qui ont perturbé l’échantillonnage.  

La tendance des disques de PUF à retenir les particules en suspension dans l’eau ainsi que la 

difficulté d’élimination de ces particules malgré les nombreux lavages sont de nature à 

compromettre une mesure des PCB uniquement dissous dans l’eau. Le manque 

d’informations concernant les caractéristiques de ce matériau pour l’échantillonnage des PCB 

dans l’eau (i.e., KPUF-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 l’eau pour la suite de ce travail. Les résultats obtenus montrent toutefois que les 

PCB dissous dans l’eau ont une forte affinité pour les PUF. Les propriétés des PUF rendent ce 

matériau intéressant qui s’avérerait être un échantillonneur passif efficace si son utilisation 

est limitée à des masses d’eau très peu concentrées en particules. 

 

Les feuilles de silicones et de polyéthylène à faible densité (i.e., LDPE) sont utilisés pour 

l’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 à l’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 coût.  

 

Rs (L.j-1.gPUF-1) PCB 28 PCB 52 PCB 101 PCB 118 PCB 153 PCB 138 PCB 180 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 5,1 3,0 
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3. Détermination des concentrations de PCB dans l’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 l’eau  

i. Principes et théorie 

Dans la première partie de ce travail de thèse, les taux d’échantillonnages (Rs) utilisés pour la 

détermination des concentrations de PCB dans l’air à 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 l’air ou le courant dans 

l’eau, par la température, ou encore par le développement de biofilm sur l’échantillonneur 

dans l’eau (Huckins et al. 2005). Pour cette raison, l’utilisation de Rs de la littérature peuvent 

donc être 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 à partir 

de nos échantillonnages passifs des PCB dans l’air et dans l’eau. Les PRC permettent en effet 

de prendre en compte l’impact des facteurs d’influence sur le taux d’échantillonnage des PCB 

et ainsi une détermination précise des Rs. 

Les PRC doivent présenter les mêmes caractéristiques physico-chimiques que les composés à 

doser, de façon à ce que la désorption des PRC suive la même cinétique que l’adsorption des 

composés d’intérêt (processus d’échange isotrope) (Greenwood, Mills, et Vrana 2007) (Figure 

30). 
 

Figure 30: Principe de l’échange isotrope de composés d’après Huckins et al. (2005). Cs représente la 

concentration des composés dans l’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. Ils doivent notamment couvrir une échelle d’hydrophobicité équivalente à celle des 

congénères étudiés. De plus, ils ne doivent pas être détectables dans le milieu échantillonné. 

D’après les données de la littérature, les congénères PCB 30, 65, 107, 166 (Cluzeau Info Labo®) 

remplissent ces critères (i.e. ils n’entrent pas dans la composition des mélanges d’Aroclor® ou 

bien de Pyralène®, mélanges commerciaux utilisés en France, et possèdent des 

caractéristiques physico-chimiques comparables aux 7 PCBi). 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). Brièvement, 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 

H2O/MeOH jusqu’au 8ème jour, avant arrêt du protocole de dopage (Tableau 9). Les feuilles 

sont alors séchées avec du papier absorbant puis enveloppées dans de l’aluminium et 

stockées au congélateur à -16°C avant utilisation. 

 
Jour % H2O/MeOH 

1 0/100 

2 10/90 

3 20/80 

4 30/70 

5 40/60 

6 50/50 

7 
Fin du 

dopage 

 

Tableau 9: Proportion du mélange H2O/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 être 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’à évaporation complète du solvant (Huckins et al. 2005). Ces 

méthodes peuvent toutefois mener à une répartition hétérogène 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 

même 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 à 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 PCBi a permis de vérifier l’absence de co-élution des différents congénères de 

PCB. 

 

b) Calcul des taux d’échantillonnages et des concentrations 

i. Dans l’air 

Le calcul des Rs est effectué selon l’équation 11 (Pozo et al. 2004): 

 

𝑹𝒔 =  
𝑲′𝑷𝑼𝑭−𝒂𝒊𝒓 𝑽𝑷𝑼𝑭(𝟏−𝒆𝒙𝒑[−𝒕 

𝑲𝒂
𝑲′

𝑷𝑼𝑭−𝒂𝒊𝒓
 

𝟏

𝑫𝒇𝒊𝒍𝒎
])

𝒕
                                           (11) 

 

Avec 𝑅𝑠 le taux d’échantillonnage (m3. j-1), 𝐾′𝑃𝑈𝐹−𝑎𝑖𝑟 le coefficient de partage des PCB entre 

la PUF et l’air (sans dimension), 𝑉𝑃𝑈𝐹 le volume de la PUF (m3), 𝐾𝑎 la conductance de transfert 

de masse du PCB dans l’air (m.j-1) , 𝐷𝑓𝑖𝑙𝑚 l’épaisseur effective de la PUF (m) calculé à partir de 
𝑉𝑃𝑈𝐹

𝐴𝑃𝑈𝐹
 avec 𝐴𝑃𝑈𝐹 l’aire externe de la PUF (m²) et 𝑡 le temps d’exposition de la PUF (j). 

 

𝐾′𝑃𝑈𝐹−𝑎𝑖𝑟 correspond au coefficient de partage entre la PUF et l’air multipliée par la densité 

de la PUF (équation 12): 

 

𝑲′𝑷𝑼𝑭−𝒂𝒊𝒓 =  𝑲𝑷𝑼𝑭−𝒂𝒊𝒓 𝝆𝑷𝑼𝑭                                                                (12) 

 

Avec 𝐾𝑃𝑈𝐹−𝑎𝑖𝑟 , le coefficient de partage des PCB entre la PUF et l’air (m3.g-1) et 𝜌𝑃𝑈𝐹 la densité 

de la PUF (g.m-3). 

Le 𝐾𝑃𝑈𝐹−𝑎𝑖𝑟 a été déterminé expérimentalement pour les PCB par Shoeib et Harner (2002) et 

dépend du coefficient de partage octanol/air (𝐾𝑜𝑎) selon l’équation 13: 

 

𝒍𝒐𝒈 𝑲𝑷𝑼𝑭−𝒂𝒊𝒓 = 𝟎. 𝟔𝟑𝟔𝟔 𝒍𝒐𝒈𝑲𝒐𝒂 − 𝟑. 𝟏𝟕𝟕𝟒                                                (13) 

 

Avec 𝐾𝑜𝑎, le coefficient de partage octanol/air du PCB (m3.g-1). 

Enfin, 𝐾𝑎 peut-être déterminé à partir de la dépuration des PRC lors de l’exposition de 

l’échantillonneur selon l’équation 14 (Pozo et al. 2004) : 
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𝑲𝒂 = − (𝒍𝒏
𝒎

𝒎𝟎
) (

𝑫𝒇𝒊𝒍𝒎 𝑲𝑷𝑼𝑭−𝒂𝒊𝒓 

𝒕
)                                                  (14) 

Avec 𝑚 et 𝑚0 les masses de PRC (ng) respectivement dans la PUF exposée à l’air et dans un 

blanc (PUF non-exposée). 

ii. Dans l’eau 

Le 𝑅𝑠(L.j-1) peut être déduit des PRC à l’aide de l’équation 15 (Smedes et Booij 2012): 

 

𝑹𝒔 =  − 
𝒍𝒏

𝒎

𝒎𝟎
 𝑲𝒔𝒘𝒎𝒔

𝒕
                                                                              (15) 

 

Avec 𝑚 et 𝑚0 les masses de PRC (ng) dans la feuille de LDPE / silicone après exposition et dans 

le blanc non-exposé, respectivement. 𝐾𝑠𝑤 est le coefficient de partage du PCB entre 

l’échantillonneur (i.e. LDPE ou silicone) et l’eau (L.kg-1) et 𝑚𝑠, la masse de l’échantillonneur 

(kg). 

Les valeurs de 𝐾𝑠𝑤 pour le silicone et pour le LDPE pour les PCB considérés dans cette étude 

ont été obtenus à partir des travaux de Smedes et al. (2009). 

Les disques PUF (dans l’air) ainsi que les feuilles de silicones et LDPE (dans l’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 à l’équilibre ont été déterminés pour 

de nombreux congénères de PCB. Ces temps sont supérieurs à 65 jours pour tous les 

congénères, y compris pour les PCB les plus légers pour lesquels l’équilibre est plus 

rapidement atteint (i.e., t95%equi (PCB 28) = 270 j). Pour le PCB 28, les temps à l’équilibre dans 

l’eau ont été estimés à 621 et 122 jours pour les silicones et les LDPE, respectivement (Smedes 

et Booij 2012). Ainsi, l’hypothèse de travail en phase linéaire dans l’air et dans l’eau pour les 

différentes campagnes d’échantillonnage semble valide. 

 Dans ce cas particulier, le calcul des concentrations 𝐶𝑎 (ng.m-3) ou 𝐶𝑤 (ng.L-1) pour les 

différents matériaux adsorbants (PUF, silicone ou LDPE) est similaire et donné par l’équation 

16 (Smedes et Booij 2012): 

 

𝑪𝒂𝒐𝒖 𝑪𝒘 =
𝑵𝒕

𝑹𝒔 𝒕
                                                              (16) 

 

Avec 𝑁𝑡 la masse de PCB dans l’adsorbant (ng), 𝑡 le temps d’exposition (j) et 𝑅𝑠  le taux 

d’échantillonnage (L.j-1 pour les silicones/LDPE) et (m3.J-1 pour les PUF). 
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c) Période d’échantillonnage et concentrations dans l’air et l’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 l’endommagement de certains appareils 

de mesure ont provoqué l’absence de données exploitables pour certaines périodes (Tableau 

10). 

 

 28/03-

06/06 18 

07/06-

11/07 18 

20/07-

05/09 18 

06/09-

09/10 18 

10/10-

19/11 18 

20/11-

15/01 19 

16/01-

20/03 19 

Campagne 1 2 3 4 5 6 7 
PAS-PUF √ √ √ √ √ √ √ 
PUF chambre à flux √ √ √ √ √ √ √ 
LDPE X X √ √ √ √ √ 
Silicone X √ √ √ X X X 
Température air √ √ √ √ √ √ √ 
Température eau √ √ X X √ √ X 
Température 

chambre 
√ √ √ √ √ √ √ 

Vitesse de vent X X √ X X √ √ 

Tableau 10: Récapitulatif des échantillons collectés et des mesures effectués pour les différentes campagnes 

d’échantillonnages. (√) = échantillon ou mesure exploitable, (X) = échantillon perdu/endommagé ou mesure 

inexploitable. 

 

 

ii. Résultats 

Les données de vitesses de vent obtenues à l’aide de l’anémomètre placé sur la chambre à 

flux ont pu être récoltées au cours de trois campagnes (i.e. campagnes 3, 6 et 7, Tableau 10). 

En parallèle, 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 l’anémomètre placé sur la chambre. Ce constat nous a amené à 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-1.  

Les concentrations dans l’eau ont été déterminées à l’aide des échantillonneurs passifs (LDPE 

+ silicone) exposés en parallèle.  

L’utilisation des feuilles de silicone n’a pas été concluante du fait des problèmes rencontrés 

pour la détermination des taux d’échantillonnages (i.e. désorption des PRC extrêmement 

faible, développement de biofilm). Les résultats obtenus à l’aide de ce type d’adsorbant ne 

sont pas présentés. Les taux d’échantillonnages des feuilles de LDPE ont pu être exploités pour 
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cinq échantillons sur sept. Les valeurs moyennes pour chaque PRC sont données dans le 

Tableau 11. 

 

 

 

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

Concernant les deux échantillons pour lesquels les taux d’échantillonnages n’ont pas pu être 

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 l’eau ont été déterminées à partir des LDPE ont été comparées à des 

mesures de concentration effectuées sur prélèvements 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 

Succès analyse PCB n.c X √ X X √ √ 

Données PRC exploitables n.c n.c √ n.c n.c √ √ 

LDPE Cw 7PCBi (ng.L-1) n.c n.c 0,25 n.c n.c 0,26 ± 

0,05 

0,10 ± 

0,01 

C18 Cw 7PCBi (ng.L-1) 0,39 n.c 0.17 0,22 ± 

0,11 

n.c 0.38 0.23 

 

Tableau 12: Tableau récapitulatif des données exploitables pour la détermination des concentrations de PCB 

dans l’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 légèrement 

supérieures que celles du lac Ontario et du lac Huron (Canada) également mesurées à l’aide 

d’échantillonneurs passifs basés sur l’utilisation de LDPE (1,5 – 105 pgΣ29PCB.L-1) (Liu et al. 

2016) mais du même ordre de grandeur que celles déterminées par Venier et al. (2014) (267 

– 623 pgΣ209PCB.L-1 dans ces mêmes lacs. Elles sont également du même ordre de grandeurs 

(i.e. quelques centaines de pg.L-1) 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 très 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).  

 

 

Rs (L.j-1.LDPE-1) PCB 30 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 
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Tableau 13: Taux d’échantillonnages pour les PUF obtenus à partir des PRC 

Les concentrations dans l’air à partir des PAS-PUF sont ainsi présentés pour les sept 

échantillons analysés (). Les valeurs sont comprises entre 19 et 68 pgΣ7PCBi .m-3 sans tendance 

saisonnière visible. Ces valeurs sont légèrement inférieures à celles mesurées par (Marçais 

2017) dans l’air du lac du Bourget au port d’Aix les Bains en 2015 (69.7 pgΣ7PCBi .m-3 au 

printemps et 200,0 pgΣ7PCBi .m-3 en hiver). Cette différence pourrait s’expliquer par une 

diminution de la contamination atmosphérique en 3-4 ans. Les concentrations 

atmosphériques de PCB sur le lac du Bourget sont similaires à plusieurs sites considérés 

comme fonds urbains (Shahpoury et al. 2014; Lee et Jones 1999) notamment à celles 

mesurées sur les berges du lac Majeur également contaminé par les PCB (Italie) (21 – 72 

pgΣ7PCBi .m-3 pour l’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 à flux sur le lac du Bourget. Avec une durée de prélèvement étendue sur 

12 mois, la chambre à flux et les échantillonneurs associés ont fournis des données intégrées 

sur l’année prenant en compte les fluctuations des concentrations dans l’air et dans l’eau. Les 

échantillonneurs passifs se sont révélés être des outils simples et relativement fiables pour la 

détermination des concentrations dans l’air et dans l’eau.  

Les échantillonneurs passifs placés sous la chambre à flux ont pu être valorisés afin de 

déterminer les flux de PCB à l’interface air/eau pour une année complète. 

 

II. Flux de PCB mesurés avec la chambre à flux : variabilité saisonnière et impacts 

des facteurs environnementaux 

Les échantillons collectés au cours d’une année de mesure de la volatilisation des PCB à la 

surface du lac du Bourget ont permis de recalculer les flux de PCB et d’investiguer leurs 

variabilités saisonnières. Les flux de volatilisation expérimentaux ont pu être déterminés 

aisément de la manière suivante (équation 17) : 

 

𝑭𝒎𝒆𝒔 =
𝑵𝒕

𝑨 𝒕
                                                                     (17) 

 

Avec 𝐹𝑚𝑒𝑠, le flux de PCB mesuré (ng.m-2.J-1), 𝑁𝑡, la masse de PCB dans l’échantillonneur (ng), 

𝐴, la surface échantillonnée (m²), et 𝑡, le temps d’exposition (j). 

Rs (m3.j-1) 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 
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Le flux de volatilisation de la somme des 7PCBi varie de 0.10 à 1.24 ngΣ7PCBi.m-2.j-1 selon les 

campagnes (Figure 31). L’échantillon de la 2ème campagne a subi une contamination ne 

permettant pas l’exploitation du chromatogramme. Ces flux sont faibles et inférieurs à ceux 

estimés dans la première partie de ce travail (54 ngΣ7PCBi.m-2.j-1) pour la période 2013- 2017. 

Ils sont également inférieurs au flux récemment estimés pour le lac Michigan (52 ngΣ85PCBi.m-

2.J-1) (Guo et al. 2017a). Cependant, ils sont similaires à ceux estimés pour les grands lacs 

américains tels que le lac Ontario et Erie (-2,4 – 9,0 ngΣ29PCBi .m-2.J-1) (Liu et al. 2016). Un 

regard critique doit être porté sur ces comparaisons puisque qu’elles incluent des études 

basées sur des approches de modélisation ou de mesures indirectes de flux.  

 

Figure 31 : Comparatif entre le flux mesuré en vert, la concentration dans l’eau des 7PCBi (x 100 ng.L-1) en 
bleu, la concentration dans l’air des 7 PCBi (pg.m3) en gris et la température de l’eau à 2m (courbe bleue) 
pour les différentes campagnes. Les barres d’erreurs représentent la variabilité déduite des triplicats. 

En moyenne, le profil des congénères de PCB est composé de PCB à faible et à haut poids 

moléculaires en proportion relativement similaires même si les PCB 28, 52 et 101 semblent 

légèrement 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 suggère 

la Figure 32. Cependant, ces profils sont très variables selon les campagnes et doivent être 

interprétés avec précaution.  



 

-95- 
 

Figure 32 : Profil de volatilisation des congénères de PCB ainsi que les constantes de Henry moyennes (points 

verts). Les barres d’erreurs représentent l‘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.m-2.j-1.  

Cette variabilité peut être liée à 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 l’eau (Figure 

31) permet d’observer la relation positive (i.e., r² = 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 l’approche de modélisation utilisée 

dans le chapitre 2. L’impact de la température sur le flux de volatilisation était attendu et peut-

être expliquée par plusieurs facteurs.  

La diffusion des PCB au niveau de l’interface air/eau est facilitée par les températures élevées. 

Ceci est lié au fait que la diffusion d’un composé dans l’eau est directement dépendant de la 

viscosité de l’eau qui diminue avec l’augmentation de la température. Le calcul du nombre de 

Schmidt permet de traduire mathématiquement cet effet (équation 18) : 

 

𝑺𝒄𝑷𝑪𝑩−𝒘 (𝟐𝟓°𝑪) =  
𝒗𝒘(𝟐𝟓°𝑪)

𝑫𝑷𝑪𝑩−𝒘(𝟐𝟓°𝑪)
                                                     (18) 

 

Avec 𝑆𝑐𝑃𝐶𝐵−𝑤 le nombre de Schmidt du PCB dans l’eau (sans dimension), 𝑣𝑤 la viscosité 

cinématique de l’eau (i.e, 0.00893 cm².s-1 (Liu et al. 2016)) et 𝐷PCB−𝑤 la diffusivité du PCB dans 

l’eau (cm².s-1). 
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Ainsi, un nombre de Schmidt élevé traduit une faible diffusivité du composé dans l’eau. Le 

nombre de Schmidt pour les PCB sont compris entre 5910 et 7670 à 0°C et atteignent 1240 à 

1700 à 25°C (Hornbuckle et al. 1994). La baisse du nombre de Schmidt avec l’augmentation de 

la température de l’eau résulte en une augmentation de la conductance de transfert de masse 

des PCB dans l’eau (Kw) (annexe 2, équation S4) et mène à une plus forte volatilisation. 

Le deuxième facteur impacté par l’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, 

l’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 

que 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 

saisonnière des échanges de PCB à 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 l’eau est également susceptible d’impacter l’intensité du flux de 

volatilisation. Ce paramètre est considéré comme le facteur principal dirigeant le phénomène 

de volatilisation (Liu et al. 2016). Si les concentrations dans l’eau mesurées pour les différentes 

campagnes ne montrent pas de tendance particulière, il est possible d’observer que dans le 

cas des campagnes 1, 3 et 4, les valeurs de concentrations dans l’eau relativement élevées 

sont concomitantes avec les trois valeurs de flux les plus importantes. A l’inverse, pour les 

campagnes 5, 6 et 7, les faibles concentrations mesurées correspondent à de faibles intensités 

de flux de volatilisation (Figure 31). Cette relation de causalité doit cependant être interprétée 

avec prudence du fait de l’incertitude entourant les valeurs de concentrations dans l’eau. 

Il est probable que la concentration dans l’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 l’épilimnion de mai à septembre. A la fin de l’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 (Italie) ont montré que cette stratification thermique en 

été provoquait une augmentation des concentrations en PCB dans l’épilimnion du fait de leur 

accumulation liée au manque de brassage (Dueri, Castro-Jiménez, et Zaldívar 2009). Les 

auteurs ont alors conclu que la hausse des concentrations en PCB à 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 être observée tout au long de la période d’échantillonnage. Le vent n’est donc pas 

responsable de la variabilité saisonnière de l’intensité du flux de volatilisation observé. 

Enfin, les variations de concentrations dans l’air ne semblent pas non plus avoir d’impact sur 

l’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 

l’air n’avait que très peu d’impact sur l’intensité de ce flux (Liu et al 2016). La fugacité des PCB 

dans l’air étant beaucoup plus faible que dans l’eau, les faibles variations de la concentration 

dans l’air (i.e. d’un facteur 3) ne sont pas suffisantes pour impacter significativement 

l’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 l’échelle du lac sur une période d’un an, la production primaire 

présente une variabilité saisonnière qui peut avoir un impact sur la dynamique des PCB. En 

effet, il a été démontré à plusieurs reprises que la bioaccumulation des PCB par le plancton 

pouvait induire une baisse de la concentration en PCB dissous dans l’eau : c’est le phénomène 

de « pompe biologique » (Dachs et al. 1999; Jeremiason et al. 1999; Meijer et al. 2009). La 

variabilité saisonnière du développement de la biomasse zooplanctonique pourrait entrainer 

une variabilité de la concentration de PCB dissous dans l’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 l’eau du lac du 

Bourget. Toutefois, il est possible que les effets de la « pompe biologique » soient 

contrebalancer par l’effet de la stratification thermique, favorable à une augmentation de la 

concentration des PCB dans l’épilimnion. 

Une schématisation des principaux mécanismes susceptibles d’être impliqués dans la 

variabilité saisonnière 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 l’eau 

Les flux de volatilisation obtenus avec la chambre à flux (0,10 – 1,24 ngΣ7PCBi.m-2.j-1) sont 

beaucoup plus faibles que ceux obtenus avec le modèle du double film pour la période 2015 - 

2016 (54 ngΣ7PCBi.m-2.j-1 en moyenne) (chapitre 2). Cette différence n’a pas pu être expliquée 

par une différence de concentration de PCB dans l’eau. Celle-ci était de 0,10 – 0,39 ngΣ7PCBi 

pour cette campagne de mesure (Tableau 12) et de 0,21 – 0,39 ngΣ7PCBi 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-1, respectivement), elle n’est donc également pas responsable des 

a) 

b) 
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différences de flux observés. Le troisième facteur majeur impactant le flux de volatilisation est 

le coefficient de transfert de masse des PCB (Kol) estimé en fonction de la vitesse de vent. Les 

modèles disponibles dans la littérature permettant d’estimer le Kol 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 modèle utilisé peut 

grandement influencer le flux de volatilisation. A titre d’exemple, le modèle de Wanninkhof 

(1992) a été choisi pour estimer le flux de 54 ngΣ7PCBi.m-2.j-1 dans le chapitre 2. L’utilisation 

du modèle 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 ngΣ7PCBi.m-

2.j-1. La grande disparité des valeurs de Kol fournis par les modèles 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 modèles car la méthode de calcul des Kol peut être 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 l’eau et l’air et vitesse de vent).  

La suite de ce travail a consisté à obtenir des valeurs de Kol déterminés expérimentalement 

avec la chambre à flux. La comparaison des valeurs obtenues avec celles disponibles dans la 

littérature ont permis d’identifier les modèles appropriées pour étudier la volatilisation des 

PCB en milieu lacustre. 

III. Chambre à flux et approches de modélisation : comparatif et incertitudes  

 

Comme évoqué précédemment, l’utilisation de modèles est l’approche la plus largement 

utilisée pour l’estimation des échanges gazeux à l’interface de nombreux POP dont les PCB. 

Les modèles les plus couramment utilisé ont été décrits dans le chapitre 1. Si les théories sur 

lesquelles ils reposent peuvent être divergentes, tous les modèles de flux reposent sur la 

détermination du coefficient de transfert de masse total à l’interface (Kol) du composé étudié 

(équation 1, Chapitre 1). Dans le cas des molécules peu solubles dans l’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 l’eau (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993). Ainsi, le 

facteur limitant le transfert des PCB à l’interface est la conductance de transfert de masse des 

PCB dans l’eau (Kw).  

Il est possible de calculer Kol à partir de l’équation 19: 

 

𝑲𝒐𝒍 =  
𝑭𝒎𝒆𝒔

(
𝑪𝒂
𝑯’

 − 𝑪𝒘)
                                                                                   (19) 

Avec 𝑭𝒎𝒆𝒔 le flux mesuré avec la chambre à flux (mol.m-2.h-1) 

Dans le cas particulier des PCB, Ka >>> Kw (Schwarzenbach, Gschwend, et Imboden 1993) et 

l’équation 2, peut alors s’écrire (équation 20) : 
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𝟏

𝑲𝒐𝒍
 ~ 

𝟏

𝑲𝒘 
                                                                                      (20) 

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

 

𝑲𝒘𝒆𝒙𝒑 =  
𝑭𝒎𝒆𝒔

(
𝑪𝒂
𝑯’

 − 𝑪𝒘)
                                                                (21) 

 

Les mesures effectuées au cours de l’étude avec la chambre à flux ont permis de calculer la 

conductance de transfert de masse expérimentale moyen pour la somme des 7PCBi (𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝, 

en cm.h-1). Afin de tenir compte de la potentielle variabilité du 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝 due à 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 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝 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 𝐹𝑚𝑒𝑠, 𝐶𝑤, et 𝐶𝑎 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 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝 de 3,1.10-2 ± 3,3.10-2 cm.h-1 et 2,9.10-3 ± 1,8.10-3 cm.h-1 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 l’eau moyenne 

= 9°C) qu’en été (température de l’eau moyenne = 24°C). Les travaux de Hornbuckle et al. 

(1995) portant sur la variabilité saisonnière des flux de volatilisation de PCB sur le lac Michigan 

ont montré que le Kw augmentait en raison de la hausse de la température de l’eau en période 

estivale (Juillet – Octobre). Sur ce même 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 à 20°C résultait en une augmentation du 

flux de volatilisation de PCB de l’ordre d’un facteur 2.  

La vitesse du vent a un impact important sur le Kw (Chapitre 1). Dans le cadre de cette étude, 

la présence de la chambre sur la surface de l’eau a indéniablement diminué l’effet du vent. En 

effet, la vitesse de vent sous la chambre était de 0.05 m.s-1 lorsque la vitesse de vent extérieure 

lors du test était de 2 m.s-1 Toutefois, si la chambre annulait presque totalement la vitesse du 

vent sous le dispositif, les effets du vent extérieur sur la surface de l’eau située sous la chambre 

n’étaient pas totalement inhibés. En effet, la surface de l’eau sous la chambre n’était 

probablement pas parfaitement lisse lorsque des vents de 2-3 m.s-1 étaient mesurés à 

l’extérieur de la chambre. Ainsi, les turbulences générées par les vagues présentes sous la 

chambre ont pu avoir un impact sur le Kw qu’il n’est pas possible d’évaluer avec le dispositif 

utilisé et les données disponibles. Il est cependant possible d’affirmer que les Kw obtenus sont 

valables pour une gamme comprise entre un vent de 0,05 m.s-1 mesurée sous la chambre et 

2.67 m.s-1 qui est la valeur de vitesse de vent moyenne estimée à 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 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝 ont l’avantage d’avoir été mesurées sur le terrain, 

en condition réelle à des vitesses de vent faibles pour lesquelles peu d’études avaient été 

réalisées. Ces 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝 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 à partir de la chambre flottante ont été normalisés à un nombre de Schmidt de 

660 selon les travaux de Jähne et al. (1987) afin de pouvoir être comparé aux valeurs de Kw 

disponibles dans la littérature. Après normalisation, les valeurs de 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝(660) s’élèvent à 

1,2.10-1 ± 1,2.10-1 cm.h-1 et 1,1.10-2 ± 6,9.10-3 cm.h-1 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 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝(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 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝(660) estival est représenté, le 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝(660) hivernal étant compris 

dans l’incertitude du Kw estival. 

Figure 34 : a) relation entre le Kw normalisé pour un nombre de Schmidt de 660 (Kw660) à 20°C et la vitesse de 

vent déterminée par différentes méthodes (M. Johnson 2010) b) comparaison du 𝑲𝒘𝒆𝒙𝒑(𝟔𝟔𝟎) « estival » 

(jaune) mesuré avec la chambre à flux avec les valeurs de la littérature. La barre d’erreur verticale représente 

l’incertitude autour du Kw estimé par l’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 à des vitesses de vent inférieures à 2,5 m.s-1 et 

donnent lieu à des extrapolations pour couvrir la gamme de Kw à ces faibles vitesses de vent. 

La plupart des modèles proposent un Kw nul pour une vitesse de vent nulle. A l’inverse, 

certaines modélisations telles que celles se basant sur l’algorithme COARE prédisent des 

a) b) 
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valeurs de Kw(660) allant jusqu’à 4 et 7 cm. h-1 à des vitesses de vent nulles (Hare et al. 2004; 

Jeffery, Robinson, et Woolf 2010). Guérin et al. (2007) ont récemment cherché à évaluer le 

Kw(660) pour le CO2 et le CH4 à la surface d’un lac, à l’aide de chambres flottantes équipés 

d’analyseurs de gaz portatifs. Ils ont observé des valeurs de Kw(660) 2.2 ± 1.4 cm h−1 pour des 

vents < 2 m.s-1. Des valeurs similaires comprises entre 1.2 - 2.1 cm h-1 ont également observées 

sur des lacs peu exposés au vent (< 1.5 m.s-1) dans le nord du Michigan avec des chambres 

flottantes (Cole et al. 2010) . Les valeurs obtenues à l’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 

𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝(660) obtenues dans ce travail que de nombreux modèles présentés ci-dessus. 

 

D. Conclusion  
 

L’objectif de ce chapitre était d’étudier de manière plus approfondie le processus de 

volatilisation des PCB à la surface du lac du Bourget, après que ce mécanisme ait été identifié 

comme responsable d’une partie importante de la décontamination naturelle. La conception 

d’une chambre à flux a permis la mesure directe du flux de PCB volatilisé depuis la surface du 

lac. Une fluctuation saisonnière a pu être identifiée avec des flux estivaux supérieurs aux flux 

hivernaux d’un facteur 8. Des hypothèses concernant l’impact des paramètres 

environnementaux et biogéochimiques ont été formulées pour expliquer ces résultats. Un flux 

de volatilisation annuel de 10,5 g.an-1 a pu être estimé pour la période 2018 – 2019. Ce flux 

est nettement inférieur à celui modélisé pour établir le bilan de masse (i.e. 861 ± 473 g.an-1). 

A l’échelle du lac, la volatilisation serait alors largement minoritaire dans le processus de 

décontamination du lac, négligeable comparé à l’enfouissement des PCB dans le sédiment. La 

dynamique des flux de PCB au sein de l’écosystème serait alors quasi-exclusivement contrôlée 

par les échanges à l’interface eau/sédiment pour lesquelles une forte incertitude a été 

identifiée (Chapitre 2).  

Puisque la concentration dans l’eau et dans l’air ainsi que la vitesse du vent ne sont pas 

responsables de la disparité entre le flux de volatilisation mesuré (10.5 g.an-1) et estimé (861 

± 473 g.an-1) (Chapitre 3, II), celle-ci est en grande majorité due à l’équation utilisée pour 

l’estimation du Kw (Wanninkhof 1992, Tableau 14). Cette équation estime un KW sept fois 

supérieur à celui estimé avec la chambre un flux entrainant la surestimation du flux de 

volatilisation de PCB à 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 l’eau. La comparaison du 𝐾𝑤𝑒𝑥𝑝 avec les données de la littérature met en 

évidence que certains modèles basés sur des mesures réalisées pour des vitesses de vent 

élevées (> 3-4 m.s-1) prédisent des valeurs de Kw supérieures aux données obtenues dans ce 

travail ou dans les travaux de Guérin et al. (2007) et Cole et al. (2010). Les 𝐾𝑤exp (660) 
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obtenues avec la chambre à flux sont comparés aux Kw(660) estimés par quelques modèles 

largement utilisés dans la littérature ainsi qu’aux Kw(660) obtenus par chambres à flux 

(Tableau 14).  

Kw(660) (cm.h-1 ) 
Vitesse de vent 

(m.s-1) 
Méthode Référence 

0.12 ± 0.12 (été) 

0.01 ± 6,9.10-3 (hiver) 
0.05 – 2.67 

Chambre à flux 

(passive) 
Cette étude 

2.2 ± 1.4 1.0 (moy.) Chambre à flux (Guérin et al. 2007) 

1.2 - 2.1 < 1,5 Chambre à flux (Cole et al. 2010) 

0.17 1.5 Evasion SF6 (Liss et Merlivat 1986) 

1.08 1.5 Evasion SF6 (Crusius et Wanninkhof 2003) 

3.39 1.5 
Mesure covariance 

directe (CO2) 
(McGillis et al. 2001) 

0.87 1.5 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 modèle de Liss 

et Merlivat (1986) est similaire à celles déterminées avec la chambre à flux tandis que les 

autres modèles donnent des valeurs supérieures. 

Le manque de consensus des relations entre la vitesse de vent et le Kw dans la littérature 

montrent l’importance d’une détermination site-spécifique du Kw pour une détermination des 

flux de PCB à 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 être la plus 

pertinente. En ce sens, l’utilisation d’une chambre à 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 à 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 à des vents faibles 

(< 5 m.s-1) comme le suggèrent Kremer et al. (2003). Si le recours à l’utilisation de modèles 

basés sur la vitesse de vent est nécessaire, une attention particulière doit être portée sur le 

type de modèle adapté à l’étude menée. Ainsi, pour l’étude de la volatilisation dans des lacs 

soumis à des vitesses de vents faibles (i.e. < 3m. s-1), nos résultats suggèrent l’utilisation du 

modèle de Liss et Merlivat (1986) utilisé pour l’étude de la volatilisation des PCB sur le lac 

Michigan (Achman, Hornbuckle, et Eisenreich 1993). 
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Chapitre 4 : Mécanismes, et facteurs 

environnementaux responsables de l’imprégnation 

aux PCB des poissons du lac du Bourget.  

 

 

A. Introduction  
 

Malgré l’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 à de forts niveaux de 

contamination. Ils sont dus aux apports de PCB par les affluents (i.e. 97% des apports totaux) 

qui contribuent à la contamination du lac et participent au caractère durable de la 

contamination (Chapitre 2). Les temps de demi-vie des PCB dans le sédiment sont très 

variables, compris entre 2,9 ans et 38 ans (Sinkkonen et Paasivirta 2000) selon leur degré de 

chloration. Ils 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 

l’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 problème sanitaire pour l’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 l’inhalation de PCB gazeux sont 
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largement négligeables, sauf dans certains cas particuliers où les travailleurs opérant dans des 

sites contaminés aux PCB sont exposés durablement à de fortes concentrations (Amiard, 

Meunier, et Babut 2016). L’ingestion de fortes quantités de viande et particulièrement de 

gibiers peut être responsable d’une contamination importante chez les populations 

particulièrement exposées tels que les chasseurs (Warenik-Bany, Strucinski, et Piskorska-

Pliszczynska 2016). Au niveau de la population globale, l’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 française EAT2 publiée en 2011 révèle que la 

consommation de poissons contribue à hauteur de 37% et sont les contributeurs majoritaires 

à l’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 l’exposition de 

la population française aux PCB depuis 2005. Cette tendance à la baisse est à relativiser 

puisque l’étude conclue également à 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-à-vis de l’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 délétères tels qu’un sex ratio inférieur pour les garçons, un 

taux plus élevés d’hormones stimulant la thyroïde chez les nouveau-nés et des défauts dans 

le développement de l’émail dentaire (EFSA 2018). Ces résultats ont amené l’Autorité 

Européenne de Sécurité des Aliments (EFSA) a abaissé la Dose Hebdomadaire Tolérable (DHT) 

pour l’Homme à 2 pgTEQ.kg-1 de poids corporel en 2018 (EFSA 2018). Dans son rapport, l’EFSA 

montre que les expositions moyennes relevées par les différentes études de cohortes sont 5 

à 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 l’exposition de l’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
-1 depuis la directive du 19 décembre 2006 (Official journal 

of the European Union No 1881/2006). En 2015, l’Agence Nationale de sécurité Sanitaire de 

l’alimentation, de l’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 ministère en charge de la Santé, de 

l’Agriculture et de l’Environnement par instruction ministérielle (Agence de l’eau RMC 2016). 

Elle est valable uniquement pour les zones dites hors « Zones de Préoccupation Sanitaires » 

(ZPS) au sein desquelles des concentrations inférieures à 250 gPCB-NDL.gPoids frais
-1 sont 

atteintes pour les poissons fortement bioaccumulateurs. Le lac du Bourget étant considéré 

comme une ZPS, le taux de 125ngPCB-NDL.gPoids frais
-1 demeure le seuil réglementaire 
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préconisé. L’application de ces mesures relativement permissives vont à l’encontre des 

dernières mesures prises au niveau européen par l’EFSA avec l’abaissement de la DHT et 

illustre l’absence de cohérence des directives françaises avec les mesures européennes. 

Devant l’importance de l’enjeu sanitaire actuel, l’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 l’évaluation des risques, les poissons étant vecteurs 

importants de PCB pour l’Homme (Arnot et Gobas 2006).  

Dans le lac du Bourget, les premières 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 espèces à fort potentiel de bioaccumulation en mai 2008 

(Jacquet et al. 2009). Les résultats concernant les cinq espèces investiguées sont répertoriés 

sur la Figure 35 : 

Figure 35: Concentrations des PCB-DL exprimées en équivalent toxique (TEQ) dans cinq espèces de poissons (n 

= 90) du lac du Bourget d’après Jacquet et al. (2009). La ligne rouge représente la norme de 8 pgTEQ.g-1. 
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Les résultats obtenus ainsi que leurs extrapolations à d’autres espèces non étudiées mais 

possédant un potentiel de bioaccumulation égal ou supérieur ont amené le préfet à prendre 

un arrêté le 5 février 2009 interdisant la pêche en vue de la commercialisation des espèces 

suivantes : Tanche, Brème, Gardon, Anguille et Omble Chevalier (préfecture de la Savoie 

2009). Ces résultats ont également amené l’AFSSA (Agence Française de Sécurité Sanitaire des 

Aliments = ex - ANSES) à préconiser des études complémentaires portant sur la contamination 

des espèces 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 même espèce pour des individus à 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 paramètres et facteurs responsables de la bioaccumulation des PCB par les 

poissons ont été évoqués dans le chapitre 1. Toutefois, l’analyse des différents travaux réalisés 

dans la littérature a mis en évidence des manques de connaissances concernant les 

écosystèmes 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, l’objectif scientifique de ce travail a visé à 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 l’omble chevalier dans le lac du Bourget. Ce chapitre a 

cherché à répondre à l’objectif applicatif suivant : Déterminer une date où la contamination 

des ombles chevaliers atteindra la limite règlementaire en vigueur de 125ngPCB-NDL.gpoids 

frais
-1. 

 

B. Stratégie d’étude  
 

Deux espèces de poissons présentes dans le lac du Bourget, le corégone et l’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 

particulièrement les eaux fraiches, propres et bien oxygénées. D’une taille adulte allant de 25 

à 45 cm il pèse 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 pêche 

professionnelle et amateur avec des tonnages annuels moyens de 40 tonnes sur la période 

2008 – 2017, atteignant jusqu’à 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 régulièrement dans les eaux profondes, proche du sédiment. Comme le corégone, 

l’omble chevalier fraie de Novembre à Janvier. Cependant, les frayères des corégones se 

trouvent sur les rivages sableux à faible profondeur tandis que celles des ombles se situent 

sur le sédiment profond (i.e. jusqu’à 120 mètres) (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 

manière autochtone dans le lac du Bourget, sa présence a été grandement affectée par la 

destruction de ses zones de frayères par le phénomène d’eutrophisation des années 1970 

(Balvay, Druart, et Jacquet 2012). Les populations sont de nouveaux à la hausse depuis 

quelques années, soutenues par l’alevinage réguliers du lac. 2,5 tonnes en moyenne étaient 

capturées par les pécheurs professionnels avant l’interdiction de pêche en vue de la 

commercialisation de l’espèce 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 même comportement trophique ; l’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 à déterminer les principaux facteurs 

responsables de la bioaccumulation des PCB chez les 2 espèces.  

Les campagnes de pêches effectuées entre 2017 et 2019 ont permis un échantillonnage de 

corégones plus régulier (i.e. 9 campagnes de pêche sur cette période, Tableau 15) Ceci a 

permis d’étudier la variabilité saisonnière de la contamination chez les corégones. Ces 

campagnes de pêche ont également visé à étudier la spatialisation de la contamination aux 

PCB ainsi que l’impact du sexe sur la bioaccumulation des PCB des espèces piscicoles du lac 

du Bourget. 

 

I. Collecte des échantillons 
 

Les poissons ont été obtenus auprès 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 à l’aide de filets de maille 48 mm, sur les 4 lots 

réservés à la pêche professionnelle couvrant le lac du Nord au Sud. Les ombles chevaliers ont 

été obtenus auprès du Comité InterSyndical pour l’Assainissement du Lac du Bourget (CISALB) 

lors des pêches scientifiques annuelles de décembre. 

Après collecte auprès des pêcheurs dès 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 homogène. 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 à -16 °C avant traitement. Les échantillons collectés pour 

la période 2013-2016 ont été traités par l’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 pêchés entre 2017 et 2019 ont fait l’objet d’analyses 

supplémentaires et ont été traités et analysés dans le cadre de cette thèse. Un résumé des 

campagnes de pêches, 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 l’âge 
 

Les écailles prélevées ont permis la détermination scalimétrique de l’âge des individus. Les 

écailles sont soigneusement séchées, puis plongées dans une solution de peroxyde de sodium 

avant d’être sélectionnées selon leur état de conservation. Les écailles régénérées ne 

présentant pas de lignes concentriques proches du centre de l’écaille ont été éliminées. Les 

écailles sont ensuite montées sous lamelle pour être 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 l’âge des poissons (Photo 6). 

Devant le niveau d’expertise requis pour la détermination de l’âge à partir des écailles 

d’ombles, ceux-ci ont été déterminés au sein de l’UMR CARRTEL (station hydrobiologique 

INRA Thônon-les-bains). 

 

Photo 6 : Ecaille de corégone observée sous lecteur de microfiche (X48) . Les lignes de croissance révèlent des 

stries hivernales plus resserrées permettant la détermination de l’âge du poisson (ici poisson dans sa 

troisième année : 2+). 
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III. Détermination du sexe du poisson  
 

Le sexe est déterminé lors de l’évidage du poisson par observation visuelle des gonades des 

corégones et ombles chevaliers. La couleur blanchâtre est typique des individus mâles tandis 

que la couleur orangée et l’éventuelle présence d’œufs, est caractéristique des femelles. 

IV. Détermination des contenus stomacaux  
 

Les estomacs de chaque spécimen ont été prélevés puis conservés dans de l’eau formolée à 

10 % au réfrigérateur à 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 l’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. 

Brièvement, 3 g du broyat de muscle a été passé sous étuve à 50°C pendant 96h puis réduit 

en poudre à l’aide d’un mortier avant envoi au laboratoire Stable Isotope in Nature LABoratory 

(SNLAB, Canada) pour analyse des isotopes du carbone et de l’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 à ultrasons à 40°C. 5 mL de cette extrait est ensuite filtré puis évaporé jusqu’à 

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 l’extrait restant sont ensuite reconcentré sous flux d’azote à l’aide 

d’un TurboVap II® jusqu’à 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 μL puis analysée par GC-PDID. 
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Tableau 15 : Caractéristiques principales des corégones et des ombles chevaliers prélevés sur la période 2013 

- 2019 
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C. Résultats 
 

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

 

La majorité des résultats présentés dans cette partie I ont fait l’objet d’une publication 

(Annexe 3) et sont ici approfondis et rediscutés. 

 

1. Variabilité interspécifique et interindividuelle de l’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 l’ensemble des individus des 2 espèces, la teneur en lipides 

était corrélée à la concentration en PCB (r² = 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 7PCBi étaient similaires pour les deux espèces et les différents 

individus avec une grande majorité de PCB à 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 espèces puisqu’aucune différence significative 

de profil de congénères de PCB a pu être observée. En effet, les contributions relatives des 

PCB métabolisables (PCB 28 et PCB 52) à la somme des 7PCBi étaient très similaires pour les 2 

espèces (Figure S3, Annexe 4). 

Des différences de concentrations significatives ont été observées entre les 4 années pour les 

deux espèces (ANOVA, F3,51 p<0,05 pour les ombles chevaliers et F2,76 p<0,05 pour les 

corégones) (Figure 36). L’ajout de données de 2008 obtenues par l’agence de l’eau RMC met 

en évidence une baisse drastique de la contamination pour les deux espèces suite aux travaux 

de décontamination et de réhabilitation de l’affluent Tillet réalisés de septembre 2012 à 

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) après normalisation au taux de 

lipides et des ombles chevaliers c) avant et d) après normalisation au taux de lipides. 

La variabilité interindividuelle de la contamination est importante pour les deux espèces, avec 

un CV de 54% pour les corégones et 52% pour les ombles chevaliers. Afin de l’expliquer, les 

paramètres 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 espèces. L’âge n’était pas non plus corrélé à la concentration en PCB 

pour les ombles chevaliers. Une corrélation positive a été observée entre l’âge et les PCB pour 

les corégones. Toutefois, cette observation était due aux individus pêchés en mars 2016, 

particulièrement âgés et contaminés avec une concentration moyenne de 2211,7 ng.glipides
-1 

(i.e. [Σ7PCBi] moyenne pour 2016 = 1648 ng.glipides
-1). Il est pourtant habituel d’observer une 

corrélation positive entre l’âge (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’âge (de 2 à 4 ans pour 87% des individus) et de taille (i.e. 255 mm – 480 mm) 

relativement peu étendue puisse expliquer l’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 à 200 mm dans un lac lituanien ainsi que pour des truites arc en ciel dans le lac 

Michigan (Stow 1995). Les auteurs ont avancé l’hypothèse de la dilution par la croissance des 

PCB dans le muscle et une forte élimination des PCB, empêchant 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 δ13C étaient proches pour les deux espèces, comprises entre -34 ‰ et -31 ‰ 

(Figure 37). La valeur moyenne de δ13C variait de manière significative entre les années pour 

les deux espèces (one-way ANOVA, F3,51 = 5; p <0,01 and F2,76 = 32; p <0,001 pour les ombles 

chevaliers et les corégones, respectivement). Le δ15N des ombles chevaliers était 

significativement plus élevé que les corégones (i.e. moyenne de 15,7‰ et 13,7‰, 

respectivement, Wilcox test p<0,0001) suggérant un comportement trophique différent et la 

tendance piscivore de l’omble chevalier. 

 

Figure 37: Espace isotopique δ13C-δ15N 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 modèle 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 l’espace isotopique 

présenté en Figure 37. Une différence importante des valeurs de δ13C entre les invertébrés 

littoraux et le zooplancton a pu être observée (i.e. -25,5 ± 2,1‰ et -32,4 ± 1,1‰, 

respectivement). Cette enrichissement en δ13C de 6,9‰ en moyenne correspond à ce qui a 

été observé pour d’autres lacs entre les algues planctoniques et benthiques (France 1995). 

Puisque le δ13C est conservé au sein de la chaine alimentaire (Peterson et Fry 1987), il semble 

que les valeurs de δ13C mesurées dans les invertébrés profonds (i.e. -33,4 ± 3,9‰) soient dues 

à l’assimilation de carbone d’origine planctonique. Une importante différence du δ15N a 

également pu être 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 modèle 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 modèle prévoit une contribution majeure du zooplancton et des invertébrés 

benthiques au régime alimentaire des deux espèces 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 à l’échelle de l’individu, particulièrement 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. 

 

Figure 38 : Histogrammes représentant la proportion des différentes ressources consommées par les 

spécimens des deux espèces estimées par le modèle 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 parenthèses 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 l’utilisation du δ15N (Post 

2002). La TP de chaque individu a été calculée en fonction de la contribution relative et du 

δ15N de chaque selon l’équation de Post (2002) (Matériel et Méthode , Annexe 3). La TP 

moyenne des corégones (3,21 ± 0,09) est inférieure à 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 espèce. Aucune relation significative n’a pu être observée entre 

le TP et la taille (ANOVA, p > 0,05 pour les deux espèces, Fig. S4 C, D, Annexe 4).  

3. Relation entre les paramètres trophiques et la contamination en PCB  
Le δ13C et la TP n’étaient pas corrélés avec la concentration en 7PCBi pour les corégones (r² = 

0,18; p > 0,05 and r² = 0,03; p > 0,05, respectivement) lorsque tous les individus étaient 

considérés (Figure S5, Annexe 4). Une analyse plus poussée pour chaque année n’a également 

pas permis d’observer de corrélation entre le δ13C ou la TP avec la concentration en PCB. Les 

mêmes analyses ont été effectuées pour les ombles chevaliers et des résultats similaires ont 

été obtenus (r² = 0; p > 0,05 and r² = 0,22; p > 0,05, respectivement) (Figure S5, Annexe 4). 

L’analyse des corrélations par année de capture a menée aux mêmes conclusions que pour les 

corégones. Le manque de relation entre la TP et la concentration en PCB peut s’expliquer à 
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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 l’hypothèse que cette absence de relation pouvait être due à 

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 (r² = 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 être révélatrice du phénomène de bioamplification. 

Afin de vérifier cette hypothèse, le Facteur de Bioamplification Trophique (TMF) a pu être 

calculé selon l’équation 6. Une valeur moyenne de TMF pour les PCBi = 1,8 a pu être 

déterminée. Cette valeur est comprise dans la gamme de valeurs de TMF déterminées pour 

58 congénères de PCB (i.e. 0,90 – 3,28) au sein d’un réseau trophique aquatique japonais 

(Kobayashi et al. 2015) et légèrement 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 

phénomène de bioamplification était impliqué dans la contamination aux PCB des poissons. 

Au moins deux paramètres 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 paramètres et la 

contamination en PCB et pour identifier les autres paramètres impliqués dans le processus de 

bioamplification, un modèle linéaire multiple a été construit auquel les données collectées sur 

le terrain ont pu être comparées. 

4. Comparaison des données avec un modèle de bioamplification 
Le modèle utilisé dans cette étude est basé sur le modèle 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 modèle a permis d’estimer les concentrations en PCB pour 

chaque poisson. Les concentrations en PCB estimées par le modèle ont ensuite été comparées 

aux concentrations en PCB mesurées. Le modèle étant valable pour la somme des 209 PCB, 

les valeurs mesurées pour les 7PCBi ont donc été multipliées par 2 pour permettre la 

comparaison puisqu’il est communément admis que les 7 PCBi représentent environ la moitié 

des 209 congénères de PCB (EFSA 2005). Une bonne adéquation entre les valeurs mesurées 

et estimées est observée (r²adj = 0,64, Figure 40A). L’étude des résidus du modèle a montré 

une potentielle différence entre les deux espèces en terme de mécanismes de 

bioamplification. En effet, une majorité des ombles chevaliers (i.e. 64 %) avaient des résidus 

positifs, c’est-à-dire qu’ils étaient plus contaminés que les prédictions du modèle le 

suggéraient. A l’inverse, 58% des corégones montraient une contamination moins importante 

que prédite par le modèle (Figure 39).  
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Figure 39 : résidus du modèle de bioamplification ordonnés du plus positif au plus négatif. Un résidu positif 

représente une concentration mesurée supérieure à celle estimée par le modèle. 

Les différences entre les concentrations estimées et mesurées ont été investiguées en se 

focalisant sur les différentes ressources partagées par les deux espèces et qui reflètent leurs 

préférences alimentaires. Les différentes ressources partagées par les deux espèces (i.e. 

zooplancton, invertébrés littoraux et invertébrés profonds) ont été inclues comme variables 

explicatives dans un modèle linéaire (modèle « ressources ») afin d’expliquer les résidus du 

modèle de bioamplification. Ce modèle a montré une relation significative entre les habitudes 

alimentaires des poissons et les résidus du modèle de bioamplification (r²adj = 0,17, p < 0,001). 

Le zooplancton et les invertébrés profonds étaient liés à des coefficients négatifs traduisant 

qu’une utilisation de ces ressources pourrait mener à une contamination plus faible. A 

l’inverse, les invertébrés littoraux étaient associés à un coefficient positif indiquant que 

l’utilisation de cette ressource pourrait être liée à des contaminations plus importantes que 

prévues par le modèle 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 modèle 

« ressources ». Cependant, les concentrations en PCBi des invertébrés littoraux atteignaient 

541 ± 378 ng. gPoids frais
 -1 pour les individus prélevés proche de l’embouchure de la rivière du 

Tillet et des concentrations de 41 ± 30 ng.gPoids frais
-1 pour les invertébrés profonds prélevés 

entre 20 et 40 mètres de profondeur. Ces concentrations confortent les coefficients du 

modèle « ressources » suggérant l’influence de la prédation d’invertébrés littoraux sur la forte 

contamination des individus.  

Les résidus du modèle « ressources » ont été ajoutés au modèle de bioamplification afin de 

proposer un nouveau modèle prenant en compte une correction des résidus du modèle initial 

par les préférences alimentaires des individus. Ce modèle prenant en compte les préférences 

alimentaires des poissons a permis d’obtenir une meilleure corrélation (r²adj = 0,71) que le 

modèle précédent (Figure 40B). Pour certains individus, la correction avec l’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 modèle de base a 

montré une différence entre les concentrations estimées et mesurées de 637 ± 55 ng.gPoids 
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Frais
-1 tandis que le second modèle incluant la correction pour les préférences alimentaires à 

abaisser cette différence à 253 ± 83 ng.gPoids Frais
-1 (résidus encadrés sur la Figure 40). 

 

Figure 40: A) concentrations en PCB estimées par le modèle de bioamplification en fonction des concentrations 

en PCB mesurées pour l’omble chevalier et le corégone et B) concentrations en PCB estimées par le modèle 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 première 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 modèle basé sur ces deux paramètres auxquels a été ajouté les préférences alimentaires 

a permis d’améliorer le modèle, traduisant l’importance de ce paramètre dans la 

contamination aux PCB des poissons. 

La variabilité du comportement trophique (également nommé parfois « spécialisation 

trophique » ou « spécialisation écologique ») au sein de l’espèce est un sujet émergent dans 

le domaine de l’écologie et de nombreux animaux aquatiques font aujourd’hui l’objet de 

recherches à ce sujet (Dingemanse et al. 2010). Quelques études ont focalisé leur intérêt sur 

la spécialisation écologique des poissons (Wolf et Weissing 2012; Brandl, Robbins, et Bellwood 

2015). L’écologie des ombles chevaliers est particulièrement difficile à cerner, notamment à 

cause de la diversité de morphologie et de stratégies de prédation observées au sein d’une 

même population (Guiguer et al. 2002; Ulrich 2013; Brandl, Robbins, et Bellwood 2015). De la 

même manière, 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 être observées (Amundsen, Bøhn, et Våga 2004; Jenjan et al. 2017) chez les deux espèces. 

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.  

Même 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 être responsable d’une partie de la grande variabilité des concentrations en 

PCB observée au niveau interindividuel, au sein d’une même population de poisson. 

 

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

 

Afin d’aller plus loin dans la caractérisation des facteurs potentiellement impliqués dans la 

bioaccumulation des PCB, la deuxième partie de ce travail s’est focalisé sur les corégones 

prélevés avec une fréquence plus élevée sur la période 2017 – 2019 (neuf campagnes de 

pêches ont été réalisées). L’analyse de la concentration en PCBi de 6 à 15 individus pour 

chaque campagne a permis d’évaluer la variabilité saisonnière et d’identifier les facteurs 

d’influence. Pour les deux espèces piscicoles, l’influence du sexe et de l’habitat sur 

l’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 Sepúlveda 2015b) supposaient que les femelles de 

salmonidés pouvaient être plus contaminées que les mâles en raison d’une activité moindre. 

Aucune différence significative de contamination n’a été observée entre les mâles 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 dès lors possible de considérer l’ensemble des individus (mâles et femelles) pour 

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

Comme pour les poissons prélevés de 2013 à 2016, la contamination varie beaucoup entre les 

différents individus, pour l’omble chevalier comme pour le corégone : 450 % et 425 % 

respectivement (Figure 42). 

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

De la même manière que pour les poissons prélevés entre 2013 et 2016, aucune corrélation 

positive n’a pu être observée entre la concentration en PCB et la taille (r² = 0,02 et 0,04 pour 

les corégones et les ombles chevaliers, respectivement) ainsi qu’entre la concentration en PCB 

et l’âge (KW test χ = 3,6, p = 0,31 et KW test χ = 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 pêche). 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 l’information de la profondeur de capture.  

L’écologie des corégones suggère que ces poissons sont très mobiles au sein de la colonne 

d’eau et se déplacent sur de grandes distances au sein de leur écosystème (Gorsky, Zydlewski, 

et Basley 2012). Notre hypothèse est que la forte mobilité des corégones pourrait prévenir 

toute différence de contamination liée à 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 l’écosystème lacustre, à 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 ngΣ7PCBi·gms
-1. 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. 

Figure 43: Variabilité spatiale de la contamination des Corégones 

L’analyse ANOVA révèle une contamination moins importante des corégones capturés au sud 

du lac (F2,53 = 6,2, p < 0,01) alors qu’aucune différence de valeurs de δ13C (ANOVA, F2,53 = 0,8, 

p = 0,46) et de δ15N (ANOVA, F2,53 = 1,7, p = 0,19) n’étaient observées. Cette observation va à 

l’encontre des concentrations mesurées pour le sédiment superficiel qui suggèrent une plus 

forte contamination de la partie sud du lac. Toutefois, la contamination des corégones paraît 
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variable selon la date de pêche (Figure 42). Un modèle 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 modèle). 

Contrairement au résultat de l’analyse ANOVA, les résultats du modèle (Tableau 16) suggèrent 

que l’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 à la date de 

pêche. Bien que la partie sud du lac comportant les embouchures de la rivière 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 

hypothèse serait alors valide. 

 

 

 

Tableau 16: Résultats de modèle linéaire mixte mettant en évidence l’absence de variabilité spatiale de la 

contamination aux PCB du Corégones. 

 

3. La variabilité saisonnière de la contamination aux PCB des Corégones. 
Si les différents mécanismes responsables de la bioaccumulation des PCB ont été étudié dans 

plusieurs écosystèmes, peu d’études traitent de la variabilité saisonnière de la contamination 

PCB des espèces piscicoles. Olsson et al. (1978) évoquaient déjà l’importance de la variabilité 

saisonnière de la contamination au tout début du constat de l’imprégnation des organismes 

aquatiques par ces xénobiotiques. Leurs travaux mettaient en évidence une variabilité 

saisonnière de la contamination des gardons dans un lac suédois et les auteurs alertaient la 

communauté scientifique de l’importance de ce paramètre pour les suivis de contamination 

des espèces aquatiques. Depuis, différentes hypothèses ont été émises afin d’identifier les 

facteurs responsables de cette variabilité saisonnière. Bettinetti et al. (2012) ont suggéré que 

l’augmentation de la contamination du zooplancton au printemps était responsable de 

l’augmentation du taux de PCB des corégones du lac Majeur (Italie). 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 même constat que (Buckman et al. 2007) in 

vivo pour des perches exposées au cycle naturel de température de l’eau d’un écosystème 

tempéré typique de l’hémisphère nord.  

Enfin, plusieurs auteurs supposent que la fluctuation de la teneur en lipides de l’individu, serait 

responsable des fluctuations saisonnières de la concentration en PCB dans le muscle de 

plusieurs espèces de poissons telles que les saumons du Pacifique (Debruyn, Ikonomou, et 

Gobas 2004), les corégones du lac Majeur (Volta et al. 2009) et les ombles chevaliers du lac 

Halsvassdraget (Norvège) (Jørgensen et al. 2006). La diminution du taux de lipides en hiver 

 Estimate Ecart-type t value 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 
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(par émaciation) entrainerait selon ces auteurs la reconcentration des PCB dans les lipides et 

les tissus. Ce phénomène ne résulte pas de la bioaccumulation des PCB présents dans 

l’environnement et la quantité globale de PCB dans l’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 française 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 saisonnière de la contamination en PCB les deux hypothèses 

suivantes seront testées : 

- Compte-tenu de la corrélation positive entre teneur en lipides et concentration en PCB, la 

variabilité saisonnière de contamination PCB des corégones du Lac du Bourget est dépendante 

des fluctuations de leurs teneurs en lipides.  

- La variabilité saisonnière de la contamination PCB dépend des modifications des capacités 

d’élimination des xénobiotiques chez les corégones.  

La première hypothèse est testée en mesurant la teneur en lipides mesurées dans le muscle 

des corégones durant une année (Figure 44). Au cours du printemps, l’augmentation de la 

biomasse planctonique (Jacquet et al. 2018) permet au corégone d’allouer l’énergie tirée 

d’une alimentation plus importante à sa croissance somatique et de stocker l’excédent sous 

forme de lipides. La teneur en lipides dans son muscle croît ainsi jusqu’au mois d’aout. Ensuite, 

l’activité du poisson est réduite du fait de la forte diminution de la biomasse planctonique et 

de la baisse des températures de l’eau à la fin de l’automne et en hiver (Jacquet et al. 2018). 

Il destine alors ses réserves d’énergie à la maintenance somatique et la reproduction (qui 

s’étend de novembre à janvier (Dabrowski 1985; Visini 2008)). La teneur lipidique du muscle 

diminue en moyenne de 50 à 60 % de la période estivale à la période hivernale (Figure 44), 

sans qu’aucune différence significative n’ait pu être observée entre les mâles et les femelles. 
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Figure 44 : Evolution annuelle de la teneur en lipides dans le muscle des corégones mâles (bleu) et femelles 

(rouge). La ligne rouge représente le meilleur ajustement par fonction de lissage (i.e. regression loess) et la 

zone colorée représente l’intervalle de confiance à 95 %. JDL = Jour de l’année. 

 

Compte-tenu du caractère lipophile des PCB, il est probable que la variation du taux de lipides 

des corégones influence plus fortement la concentration des congénères 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 congénères 

indicateurs. Les coefficients de détermination (r²) calculés pour chaque relation sont 

représentés en échelle logarithmique en fonction du Kow du congénère considéré (Figure 45). 

Plus l’hydrophobie du congénère augmente, plus la corrélation entre taux de lipides et 

concentration en PCB est forte (allant d’absence de corrélation (r²adj = 0,01 et -0,01) pour les 

PCB 28 et 52 jusqu’à une corrélation significative (r²adj = 0,09 et 0,19) pour les PCB 153 et 180 

respectivement. Ceci suggère que l’impact de la teneur lipidique des corégones sur la 

variabilité saisonnière de la contamination en PCB ne sera pas identique selon les congénères 

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 PCBi. L’ajout de la constante de 0,02 en ordonnée est la correction apportée afin de pouvoir 

exprimer le r²adj négatif du PCB 52 sur une échelle logarithmique. 

Afin d’évaluer l’influence du taux de lipides sur la variabilité saisonnière de la contamination 

PCB des poissons, les congénères 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). 

 

Figure 46: Variabilité saisonnière 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 à 95 % de cette fonction. JDL = jour de l’année. 

a) b) 
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La comparaison entre la dynamique saisonnière des PCB lourds et légers permet de distinguer 

deux tendances différentes (Figure 46). Les PCB lourds suivent la même 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 congénères via l’alimentation. Une forte 

prédation des larves d’invertébrés au printemps puis de zooplancton en début d’été (Visini 

2008) favorise l’apport de PCB lourds par l’alimentation, conjointement à la création de 

réserves lipidiques dans le muscle du corégone. 

La concentration des PCB légers dans le poisson n’est pas liée à 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’à la fin de l’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 congénères 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 l’eau : l’augmentation de la 

température au printemps pourrait expliquer les teneurs plus faibles des PCB légers 

(diminution de de 7,5 ng.gPoids Frais
-1 à 2,5 ng.gPoids Frais

-1 en moyenne) à partir de la fin du 

printemps (Figure 46b).  

Il semble que les principaux facteurs d’influence de la variabilité saisonnière de contamination 

en PCB soient i) une augmentation de la prédation des corégones au printemps et en été 

menant à une augmentation de l’imprégnation en PCB lourds et ii) des capacités d’élimination 

des PCB légers améliorées pour cette période du fait de l’augmentation de la température de 

l’eau responsables de la diminution de concentration des congénères 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 l’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 à allouer l’énergie issue du métabolisme à cette fonction. 

Le métabolisme correspond à la transformation et à l’utilisation d’énergie pour différentes 

fonctions biologiques (Brown et al. 2004). L’énergie produite au sein de l’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 excès 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’après les travaux de Gillooly et al. (2001), le taux métabolique 𝐼 (Joules.j-1) du poisson 

dépend de la température de l’eau et de la masse de l’individu selon l’équation 22 : 

𝑰 = 𝑰𝟎𝑴𝟑/𝟒𝒆−𝑬/𝒌𝒕 ∗ 𝟖𝟔𝟒𝟎𝟎                                                                  (22) 

Avec 𝐼0 la constante de normalisation (𝑒20.83) pour les poissons (Brown et al. 2004), 𝑀 la 

masse de l’individu (g), 𝐸 l’energie d’activation (0,63 eV pour les poissons) (Brown et al. 

2004), 𝑘 la constante de Boltzmann (8,62 10-5) et 𝑡 la température de l’eau à 10 mètres (K). La 

constante 86400 est le facteur de conversion appliqué pour transformer les Joules.s-1 en 

Joules.j-1. 

La masse des corégones n’ayant pas été mesurée, elle a pu être estimée à 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, 𝟎𝟎𝟐𝟓𝒍𝟑,𝟑𝟒𝟎                                                                    (23) 

Avec 𝑀 la masse du corégone (g) et 𝑙 la longueur du corégone (cm). 

Il existe une forte variabilité saisonnière 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 pêches (Tableau 15). En conséquence, 

le taux métabolique varie principalement avec la température de l’eau du lac.  
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Figure 47: Evolution du taux métabolique annuel des corégones estimée par l’équation 22. La ligne rouge 

représente le meilleur ajustement par fonction de lissage (i.e. regression loess) et la zone colorée représente 

l’intervalle de confiance à 95 %. (J = Joules et JDL = Jour de l’année). 

La corrélation entre la teneur en lipides des individus et leur taux métabolique est significative 

(r²adj = 0,35, p < 0,001) mais suggère 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 modèle additif généralisé 

(aussi nommé GAM, pour Generalized Additive Model), modèle non linéaire permettant 

d’évaluer le caractère additif de plusieurs variables explicatives (Hastie et Tibshirani 1990), a 

été choisi. Trois modèles ont été comparés, différant par un temps de latence de 0 à 2 mois 

entre la fluctuation du taux métabolique et son effet sur la concentration en PCB dans le 

muscle de l’individu. 
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- Aucun délai entre la variation du taux métabolique et son effet : 

𝑚𝑜𝑑0𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠 =  [𝑃𝐶𝐵𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠] ~ 𝑠1(%𝑙𝑖𝑝𝑖𝑑𝑒𝑠) + 𝑠2(𝑚é𝑡𝑎) + 𝜀 

- Un délai de 1 mois : 

𝑚𝑜𝑑1𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠 =  [𝑃𝐶𝐵𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠]  ~ 𝑠1(%𝑙𝑖𝑝𝑖𝑑𝑒𝑠) + 𝑠2(𝑚é𝑡𝑎 − 1) + 𝜀 

- Un délai de 2 mois : 

𝑚𝑜𝑑2𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠 =  [𝑃𝐶𝐵𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠] ~ 𝑠1(%𝑙𝑖𝑝𝑖𝑑𝑒𝑠) + 𝑠2(𝑚é𝑡𝑎 − 2) + 𝜀 

 

Avec [𝑃𝐶𝐵𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠] 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 𝜀 les 

résidus du modèle.  

Modèle 
p-value s1 

(% lipides) 

p-value s2 

(métabolisme) 

Variance totale 

expliquée 

Mod0légers <0,01 <10-6 38,4 % 

Mod1légers <0,001 <10-6 37,2 % 

Mod2légers <0,05 <0,01 24,3 % 

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

Le modèle « 𝑚𝑜𝑑0𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠 » semble être le plus approprié au regard du pourcentage de variance 

expliquée (Tableau 17). Les deux variables sont significativement liées à la concentration en 

PCB légers. La comparaison de ces modèles suggère que la concentration en PCB dans le 

muscle des corégones est rapidement impactée (< 1 mois) par une variation du taux 

métabolique de l’individu.  

La représentation graphique du modèle GAM « 𝑚𝑜𝑑0𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠 » est proposée sur la Figure 48: 

 

Figure 48 : Représentations graphiques du modèle 𝒎𝒐𝒅𝟎𝒍é𝒈𝒆𝒓𝒔. L’axe des ordonnées représente l’effet du 

prédicteur en fonction des variables explicatives centré sur 0 et l’espace grisé représente l’intervalle de 

confiance à 95 %. Les traits le long de l’axe des abscisses représentent la distribution des résidus partiels du 

modèle. 
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La représentation graphique du modèle GAM « 𝑚𝑜𝑑0𝑙é𝑔𝑒𝑟𝑠 » 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 l’accumulation des PCB légers pour des fortes 

valeurs de teneur en lipides. Ce résultat va à l’encontre des conclusions tirées de la Figure 45 

selon lesquelles les lipides ne favorisent pas l’accumulation des PCB légers. Cependant, aucun 

effet positif des lipides sur l’accumulation des PCB n’est observé pour des valeurs inférieures 

à 3,4 % et le faible nombre d’observations pour des valeurs supérieures à 4 % réduit 

considérablement la robustesse de la modélisation. Aussi, l’effet positif de la teneur en lipides 

sur l’accumulation des PCB légers doit être interprété avec précaution.  

A l’inverse, le modèle permet d’observer un effet négatif du taux métabolique sur 

l’accumulation des PCB légers dans le muscle au-delà d’une valeur de 2,2.107 Joules.J-1. Ceci 

suggère que l’augmentation de l’activité métabolique du poisson entraine une hausse des 

capacités de métabolisation des xénobiotiques par les corégones. Les mois de l’année pour 

lesquelles le taux métabolique était suffisamment élevé pour permettre l’élimination des PCB 

légers correspond à 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’oxygène (Clarke et Fraser 2004). L’élimination des PCB 

par voie branchique peut être responsable de la baisse de concentration en PCB dans le 

muscle du poisson (Paterson, Drouillard, et Haffner 2007). Ce phénomène est possible 

uniquement si l’équilibre thermodynamique entre la concentration en PCB dans le poisson et 

l’eau n’est pas atteint (la fugacité des PCB dans le poisson est plus élevée que dans l’eau). En 

faisant l’hypothèse d’un déséquilibre, Il est probable que l’élimination des PCB légers par voie 

branchique soit améliorer pendant la période estivale comme cela a pu être observé pour les 

perches (Paterson, Drouillard, et Haffner 2007) et les truites (Buckman et al. 2004). 

Selon l’hypothèse où les PCB légers sont principalement accumulés par bioconcentration, 

menant à un équilibre thermodynamique, il est possible qu’une variabilité saisonnière de 

concentration en PCB légers dans l’eau se traduise par une variabilité de concentration pour 

le corégone. Les concentrations en PCB 28 et 52 dans l’eau mesurées sur la période 2017-2019 

présentent une très forte variabilité mais n’ont pas montré de tendance saisonnière. 

Toutefois, les résultats obtenus avec la chambre flottante ainsi que plusieurs études 

(Hornbuckle et al. 1994; Dachs et al. 1999) suggèrent que la plus forte volatilisation des PCB 

en période estivale pouvait induire la baisse de la concentration en PCB légers dans l’eau. Si la 

fluctuation saisonnière de la contamination en PCB 28 et 52 dans l’eau était avérée, elle 

pourrait être en partie responsable de la variabilité saisonnière des concentrations observées 

dans le muscle du corégone. 
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b) Mise en évidence du phénomène de reconcentration 
Le phénomène de reconcentration n’entraine pas l’augmentation de la quantité de PCB dans 

l’organisme. Cependant, la relocalisation des PCB depuis le muscle vers d’autres organes 

(reins, foie, cerveau) a pu être mis en évidences chez la sole (Boon et Duinker 1985) et l’omble 

chevalier (Jørgensen, Bye, et Jobling 1999). Pour l’omble chevalier, la hausse de la 

concentration en PCB dans ces organes vitaux est à l’origine d’une hausse de l’activité EROD 

d’un facteur 10 (Jørgensen et al. 2006), traduisant le potentiel effet délétère de la 

reconcentration des PCB (Jørgensen et al. 2002). Au regard de la forte fluctuation du taux 

lipidique du muscle du corégone, l’hypothèse 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 congénères de PCBi (Figure 49a) n’a pas permis de mettre en évidence le 

phénomène de « reconcentration » des PCB. Il est possible que ce phénomène ne s’applique 

pas pour le cas d’étude présenté ici. Néanmoins, l’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 être 

considérés comme des poissons relativement peu gras. La faible perte de masse 

musculaire du poisson liée à 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 à 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 7PCBi dans le muscle des corégones en fonction des jours de 

l’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 l’intervalle de confiance à 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 phénomène 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 l’organisme. A l’inverse, lors de la reprise de la prédation 

des corégones et de l’augmentation de la teneur en lipides à 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 être calculé pour le corégone 

selon l’équation 24, (Daley, Paterson, et Drouillard 2014) : 

𝑩𝑨𝒎𝑭 =  
𝑪𝒑(𝒕)

𝑪𝒑 (𝒕−𝟏)
 
𝑿𝒍𝒊𝒑(𝒕−𝟏)

𝑿𝒍𝒊𝒑(𝒕)
                                                          (24) 

Avec 𝐶𝑝(𝑡) et 𝐶𝑝 (𝑡−1) les concentrations en 7PCBi  dans le muscle (ng.gpoids frais
-1) en période 

estivale et hivernale, respectivement et 𝑋𝑙𝑖𝑝(𝑡) et 𝑋𝑙𝑖𝑝(𝑡−1)la fraction lipidique du muscle 

(g.gpoids frais
-1) en période estivale et hivernale, respectivement. 

Le BAmF moyen de 2 reflète une variation de concentration normalisée aux lipides d’un 

facteur 2 entre la période estivale et la période hivernale. Ce BAmF est similaire à 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).  

 

 

 

a) b) 
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III. 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 être observée et présente des tendances divergentes selon les congénères 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 fèces et par voie branchique) comme l’ont suggéré 

plusieurs études menées en laboratoire pour diverses espèces de poissons (Goerke et Weber 

2001; Paterson et al. 2007; Paterson, Drouillard, et Haffner 2007; Antunes et al. 2008) ou à 

travers des couplages de modèles bioénergétiques/bioaccumulation des PCB (Kooijman et 

Van Haren 1990; Bodiguel et al. 2009; Eichinger et al. 2010).  

La variabilité saisonnière de contamination semble être un facteur environnemental 

intéressant à considérer lors de l’identification des mécanismes impliqués dans la 

contamination des espèces aquatiques, au même titre que les facteurs trophiques et les 

paramètres anatomiques et physiologiques tels que l’âge, la taille, ou la teneur en lipides des 

organismes. 

Le phénomène 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 à la relocalisation des PCB dans les organes vitaux (i.e. 

cerveau, foie, reins). Des effets potentiellement délétères sont alors à craindre comme cela a 

été démontré pour les ombles chevaliers exposés à des concentrations environnementales de 

PCB (Jørgensen et al. 2006). Pour cette espèce, 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 à des fortes concentrations de PCB favorisées par la reconcentration en période 

hivernale, avec des effets potentiellement délétères. Malgré que cela n’ait pas pu être étudié 

au cours de ce travail, il est probable que le phénomène de reconcentration des PCB puisse 

également affecter les ombles chevaliers du lac du Bourget. 
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D. Conclusion 
 

L’objectif initial de l’étude de deux espèces 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 espèces. La 

première partie de ce travail a permis de mettre en évidence l’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 être un facteur important dans le 

processus de bioaccumulation. L’étude conjointe des deux espèces de poissons de niveaux 

trophiques différents a permis de montrer l’importance de la position trophique dans ce 

processus. Les habitudes alimentaires des corégones et des ombles chevaliers s’est également 

révélé être un facteur important pour la bioaccumulation des PCB. Enfin, l’accès aux 

ressources et l’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 à intégrer lors du suivi de la contamination 

d’une espèce ou lorsque celui d’un écosystème est basé sur l’étude de la contamination de la 

faune piscicole. Pour permettre un suivi robuste et non biaisé, plusieurs prélèvements annuels 

sont préférables à un prélèvement annuel unique négligeant la variabilité de contamination 

saisonnière. 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 synthèse permettant de définir la 

taille d’un échantillon à 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) suggère un prélèvement minimum de sept 

individus par groupe, soit la taille de l’échantillon minimal que nous avons utilisé dans ce 

travail.  

Il est également important de prendre en compte la variabilité saisonnière de contamination 

lors du calcul d’indices ou de facteurs permettant l’évaluation de la contamination de 

l’écosystème. Le BAF est la mesure utilisée pour l’établissement du caractère 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 à 5,0 et 5,3 pour le mois de mars et juillet, respectivement et les valeurs extrêmes 

(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 l’évolution de la contamination des 

deux espèces étudiées sur la période 2008 – 2019 pour proposer une date où le seuil 

réglementaire de 125 ng.gpoids frais
-1 nécessaire à l’autorisation de la pêche de l’omble chevalier 

serait atteint.  

Figure 50: Evolution annuelle de la contamination aux 7PCBi des corégones pour la période 2008 – 2019. La 

ligne bleue représente la tendance de décroissance linéaire et les lignes pointillées rouges représentent 

l’intervalle de confiance à 95% de la régression linéaire. 

Depuis 2008, la tendance de la contamination en PCB est à 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 très légèrement à la hausse sur la 

période 2014 - 2019 (régression linéaire : r²adj = 0,03, p < 0,05) (Figure 50). Pour les ombles 

chevaliers, l’ajout d’une courbe de tendance linéaire (r²adj = 0,31, p < 0,0001) représente mieux 

les données de la période 2008 – 2018 qu’une tendance exponentielle (r² = 0,26, p < 0,0001) 

(Figure 51). La tendance linéaire est similaire à 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 

l’écosystème 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 
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de 125 ng.gpoids frais
-1 ne 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 où le seuil réglementaire de 125 ng.gpoids frais
-1 serait atteint. 

La diminution de la contamination entre 2008 et 2014 pour les deux espèces peut s’expliquer 

par la réduction drastique des apports de PCB par la rivière du Tillet grâce aux travaux 

d’assainissements réalisés en 2012/2013 ayant entrainé une baisse du niveau de 

contamination de la globalité des compartiments de l’écosystème (i.e. eau, sédiment, biote). 

La stabilisation de la contamination des corégones depuis 2014 peut être attribuée à une 

décontamination plus lente de l’écosystème du lac du Bourget due aux apports par les 

affluents et à 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 être observée pour les ombles chevaliers pour lesquels la baisse de la 

contamination semble se poursuivre aujourd’hui.  

Figure 51: Evolution annuelle de la contamination aux 7PCBi des ombles chevaliers pour la période 2008 - 2019. 
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Conclusions et perspectives 
 

 

Après 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 déjà été réalisés afin de caractériser les dynamiques et les devenirs de ces composés dans 

l’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 particulièrement sensibles à la contamination 

chimique tandis que les connaissances relatives à l’écodynamique des PCB dans ces milieux 

sont aujourd’hui limitées et méritent d’être approfondies (Salmaso et al. 2018). Ces travaux 

de thèse avaient pour objectifs d’étudier le transfert et le devenir des PCB dans les 

écosystèmes lacustres périalpins, en s’appuyant sur un cas d’étude : le lac du Bourget. Plus 

particulièrement, l’écodynamique dans le compartiment abiotique de l’écosystème 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 à travers l’étude de la bioaccumulation de ces composés dans deux espèces 

piscicoles du lac du Bourget.  

Grâce à 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 

particulièrement considérables (724 ± 100 gΣ7PCBi·an-1) tandis que les apports 

atmosphériques étaient de moindre importance (23 ± 12 gΣ7PCBi·an-1). Les flux sortants sont 

majoritairement liés au phénomène d’enfouissement des PCB dans le sédiment profond (3408 

± 2404 gΣ7PCBi·an-1) puis de manière moins prononcée, au phénomène de volatilisation des 

PCB (861 ± 473 gΣ7PCBi·an-1). Le mécanisme d’enfouissement dans le sédiment semble 

particulièrement 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 l’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 déjà 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, à 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 l’approche de modélisation utilisée pour le calcul du flux de 

volatilisation a orienté la suite du travail de thèse vers une phase exploratoire visant à mettre 

en place un dispositif expérimental permettant la mesure directe du flux de volatilisation des 

PCB à l’interface air / eau. Malgré les contretemps rencontrés lors de la conception et de la 

mise en place sur le terrain, la chambre à flux a permis la collecte de données sur 12 mois. Par 

conséquent, la variabilité saisonnière de l’intensité du flux de volatilisation a pu être 

déterminée et discutée au regard des paramètres d’influence environnementaux. Les 

conductances de transfert de masse des PCB dans l’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 modèles disponibles dans la littérature semblant pertinents pour la 

détermination des flux de volatilisation de PCB. Le modèle 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 l’évaluation du Kw pour les masses d’eaux calmes telles que 

les lacs.  

Le second volet de cette thèse visait à déterminer les mécanismes responsables de la 

bioaccumulation des PCB dans les espèces piscicoles, plus particulièrement chez deux espèces 

: le corégone et l’omble chevalier. Aucune relation entre la position trophique et la 

contamination en PCB n’était observée pour les deux espèces individuellement, mais elle 

devenait positive avec l’étude des deux espèces conjointement. La construction d’un modèle 

de bioamplification couplé à l’estimation de l’utilisation des ressources a mis en lumière 

l’impact des préférences alimentaires des poissons : une consommation d’invertébrés 

benthiques littoraux favorisait la contamination des individus par rapport à la consommation 

d’invertébrés benthiques profonds et de zooplancton. Ainsi, ces résultats font ressortir 

l’importance des comportements individuels de prédation sur les capacités d’accumulation 

des PCB. Malgré que cela n’ait pu être 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 à leur capacité de 

bioaccumulation des PCB, comme cela a pu être démontré pour le mercure (Kahilainen et al. 

2017). L’étude de la variabilité saisonnière des niveaux de contaminations des corégones 

suggère 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 espèces dans le lac du Bourget 

viennent supplémenter les données de la littérature en soulignant l’importance des 

comportements individuels sur la bioaccumulation des PCB. Les importantes variabilités 

saisonnières de contamination décelées au cours de ce travail soulignent qu’en plus des 

variabilités interindividuelles, les variations de contaminations saisonnières doivent être prise 
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en compte via des prélèvements pluriannuels lors de la mise en place de campagnes de suivi 

de la contamination aux PCB des espèces piscicoles lacustres. 

Les travaux menés au cours de ce travail de thèse ont exclusivement porté sur la 

contamination d’un écosystème par les PCB. L’objet d’étude du lac du Bourget s’est révélé 

être un excellent support afin de répondre aux hypothèses scientifiques de ce travail de thèse 

qui s’inscrivait dans un contexte de pollution aux PCB avec des conséquences locales (arrêté 

préfectoral concernant l’interdiction de pêche des ombles chevaliers). De manière générale, 

les quantités de PCB mesurées dans les différents compartiments environnementaux (air, eau 

et sols superficiels principalement) diminuent depuis l’interdiction de la production et de 

l’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 même 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 à d’autres molécules controversées 

(Bisphenol S, retardateurs de flammes organophosphorés ou bromés) ou pour leurs 

caractéristiques particulièrement intéressantes (pesticides, composants de produits 

pharmaceutiques et d’hygiène) (Rosenfeld et Feng 2011).  

 

Figure 52 : Prédictions de la production de nouvelles molécules par l’industrie chimique à l’échelle mondiale 

par rapport à l’augmentation de la population (Alpizar et al. 2019).  

L’innocuité de ces molécules est discutée et certains de ces composés sont régulièrement 

qualifiés de « contaminants d’intérêt émergents » (ou Contaminants of Emerging Concern 

(CECs). Nombreux sont ceux qui peuvent être référencés comme persistants et/ou ayant un 

impact néfaste pour l’environnement et l’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 thèse pourraient être adaptés pour la 

caractérisation de l’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 écosystème estuarien (Munoz 2015; 

Simonnet-Laprade 2017), lotique (Fisson 2012) et en milieu maritime (Haukås 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 être étudiés, leurs 

concentrations relevées dans les milieux aquatiques se révélant parfois importantes (Fisson 

2012) et leur écodynamique étant peu connue. 
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Annexe 2 

Supporting information 

 

PCB mass budget in a perialpine lake undergoing natural decontamination in a 

context of climate change. 

 MASSET T. a *, PIOT C. a, COTTIN N. a, FANGET P. a NAFFRECHOUX E. a  

a Univ. Savoie Mont-Blanc, LCME, 73000 Chambéry, France 

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.1 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 μg.mL-1)). 

Figure S3: Zones I 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 I 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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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.1 and Mackay et Al.2 

respectively). 

 

 

 

 

 
Dissolved phase 

SEDIMENT BCR-
536 

Fish filet 

 pg.L-1 ng.g-1 ng.g-1 

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 

 n H (Pa.m-3.mol-1) n Kow 

PCB 28 10 35 ± 16 14 5.58 ± 0.35 

PCB 52 10 26 ± 21 16 6.17 ± 1.11 

PCB 101 10 33 ± 27 26 6.39 ± 0.65 

PCB 118 10 40 ± 48 10 6.70 ± 0.34 

PCB 153 10 26 ± 24 31 7.02 ± 0.45 

PCB 138 10 23 ± 19 16 6.94 ± 0.36 

PCB 180 10 18 ± 21 12 7.10 ± 0.26 
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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 μg.mL-1)). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure S3: Zones I 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 

zones I 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). 
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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 𝐾𝑜𝑙  (m.s-1) is given by equation (S1): 

1

Kol
= 

1

𝐾𝑎𝐻′
 +

1

𝐾𝑤
                                         (S1) 

Where 𝐾𝑎 (m.s-1) and 𝐾𝑤 (m.s-1) 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): 

𝐻′ =
𝐻𝑇

𝑅𝑇𝑤
                                            (S2) 

With 𝐻𝑇 as the Henry’s law constant corrected by temperature (Pa.m3.mol-1), R is the gas constant 

(Pa.m3.mol-1.K-1) and 𝑇𝑤 is the temperature of interest of water (K). 

𝐾𝑎  was calculated with equation (x) from Liu et al.3 with equation (S3): 

𝐾𝑎 =  (0.2𝑈10 + 0.3) (
𝑀𝑤𝑥

𝑀𝑤𝑤𝑎𝑡𝑒𝑟
)

 −0.5∗0.67

                 (S3) 

𝐾𝑤  was calculated with equation (x) from Schwarzenbach et al.4  and adapted from Liu et al.3 with 

equation (S4): 

𝐾𝑤 =  (0.45𝑈10
1.64) (

𝑆𝑐𝑥

𝑆𝑐𝐶𝑂2
)

 −0.5
                        (S4) 

With 𝑈10 as the wind speed at 10 meters over the water surface  (m.s-1) and 𝑀𝑤𝑥 and 𝑀𝑤𝑤𝑎𝑡𝑒𝑟 the 

molecular weight of the target compound 𝑥 and water (g.mol-1) respectively. 𝑆𝑐𝐶𝑂2 is the Schmidt 

Number of CO2 (600 in freshwater at 25°C). 
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 𝑆𝑐𝑥 is the Schmidt Number of the target compound 𝑥 corrected by temperature with equation (S5)3: 

𝑆𝑐𝑥 =  𝑆𝑐𝑥 298  (
𝑣𝑤°𝐾

𝑣𝑤 298𝐾
)

2
(

298

𝑇𝑤
)                                (S5) 

Where 𝑆𝑐𝑥 298 is the Schmidt Number of the target compound 𝑥 at a temperature of 298 Kelvin, 𝑣𝑤°𝐾 

is the dynamic viscosity of water (cm².s-1) at the temperature of interest and  𝑣𝑤 298𝐾 is the dynamic 

viscosity of water (cm².s-1) at the temperature of 298 Kelvin. 𝑇𝑤 is the temperature of interest of water 

(K). 

Sediment/water diffusive exchange: 

𝑉𝑑𝑖𝑓𝑓 was calculated with equation (S6): 

𝑉𝑑𝑖𝑓𝑓  =  
𝐷𝑥𝑤𝑎𝑡𝑒𝑟

𝛿𝑏𝑙
                                        (S6) 

with 𝐷𝑥𝑤𝑎𝑡𝑒𝑟 as the calculated diffusivity of the compound in water (m.s-1) and 𝛿𝑏𝑙 as the estimated 

thickness of the diffusive boundary layer (DBL) (m). As the 𝛿𝑏𝑙 was not calculated for Bourget Lake, a 

mean value of 5.10-4 m was retained since a large number of experimental field studies showed values 

between 1.10-4 and 1.10-3 m5–8. 

𝐶𝑤𝑝 was estimated using equation (S7): 

𝐶𝑤𝑝 =  
𝐶𝑠

𝐾𝑑
                                        (S7) 

With 𝐶𝑠 as the surficial sediment PCB concentration (g.m-3) and 𝐾𝑑 the partition coefficient of the 

compound between sediment and water (L.kg-1) defined using equation (S8): 

𝐾𝑑 = 𝑓𝑂𝑀𝐾𝑂𝑀                                        (S8) 

Where 𝑓𝑂𝑀 is the fraction of organic matter in the sediment (gOM.gDW-1) and 𝐾𝑂𝑀 is the partition 

coefficient between particulate organic matter and the dissolved phase (m3.kgOM-1). The 𝐾𝑂𝑀  was 

derived from the octanol-water partition coefficient (𝐾𝑂𝑊) as described in equation (S9) by Chiou et 

Al9: 

log𝐾𝑂𝑀 = 0.904 log𝐾𝑂𝑊 + 0.779                                        (S9) 

𝐾𝑂𝑊 values were obtained from Mackay et Al2. Since 𝐾𝑂𝑊 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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Annexe 4 

Supporting information 

 

Trophic position and individual feeding habits as drivers for differential PCB 
bioaccumulation in fish populations. 
 
 

Masset T.a*, Frossard V.b, Perga M.Ec, Cottin N.a, Piot C.a, Cachera S.d and Naffrechoux E.a 

a Univ. Savoie Mont-Blanc, LCME, 73000 Chambéry, France 

b Univ. Savoie Mont-Blanc, INRA, CARRTEL, 73000 Chambéry, France 

c UNIL, IDYST, CH-1015 Lausanne, Suisse 

dCISALB, 73000 Chambéry, France 

 

Figure S1: Sediment sampling transect locations (LDB I,II,III,IV) and PCB congeners profile in lake 

Bourget. 

Figure S2: Example of chromatogram in PDID mode (standard sample (0.01 μg.mL-1)). 

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 13C vs vs Σ7PCBi concentration for arctic char and whitefish. 

Figure S6:  Plots of TP vs vs Σ7PCBi 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 S1: Sediment sampling transect locations (LDB I,II,III,IV) and PCB congeners profile in lake 

Bourget. 
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Figure S2: Example of chromatogram in PDID mode (standard sample (0.01 μg.mL-1)). 

 

 

 

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

individuals. 
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Figure S4: Trophic positions according to equations 2 and 3 for A) whitefish and B) arctic char. Vertical 

dashed lines indicate modal values of trophic positions. Biplots representing the relationships between 

trophic positions and size for C) whitefish and D) arctic char. E) Density distributions of the Bayesian 

inferences of trophic positions of whitefish and arctic char. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure S5: Plots of 13C vs Σ7PCBi concentration for arctic char (red) and whitefish (blue) for each year. 
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Figure S6: Plots of TP vs Σ7PCBi concentration for arctic char (red) and whitefish (blue) for each year. 

 

 

 

 



-200- 
 

 

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 (R²adj = 0.90) and dashed line indicate the 1:1 ratio. 

  n (♀,♂) Age (years) Size (mm) Lipid (%) 

COR   

2014 20 (10,10) 2.3 ± 0.9 371.9 ± 51.9 3.57 ± 1.2 

2015 17 (nd,nd) 2.1 ± 1.1 353.8 ± 50.7 2.74 ± 0.6 

2016 52 (nd,nd) 3.2 ± 0.9 387.6 ± 20.3 3.21 ± 1.2 

OBL 

2013 8 (4,4) 4.0 ± 1.0 420.6 ± 55.6 7.67 ± 3 

2014 18 (4,14) 3.2 ± 0.9 371.7 ± 35 12.2 ± 6.2 

2015 19 (8,11) 3.6 ± 0.7 382.3 ± 31.2 8.2 ± 3.4 

2016 10 (nd,nd) 2.9 ± 0.5 347 ± 13.16 7.7 ± 2.6 

 

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, F3,51 
= 3.6; p <0.05 and F3,51 = 6.9; p <0.001 respectively) whereas whitefish size and age varied between 
campaigns (F2,76 = 6.6; p <0.001 and F2,75 = 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, F1,142 = 134; p = 0). 
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Table S2: Extraction and analysis yield of certified mussel, sediment samples and of spiked aqueous 

samples (%). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Table S3: Detection limit for fish filet. Quantification limits were calculated as 10 times the standard 

deviation of the detection limit. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Fish filet 

 ng.g-1 

PCB28 0.072 

PCB52 0.722 

PCB101 0.059 

PCB118 0.064 

PCB153 0.094 

PCB138 0.010 

PCB180 0.018 
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Glossaire 

AFSSA 
Agence Française de Sécurité 

Sanitaire des Aliments 

Ah (recepteur) Recepteur d’Aryl Hydrocarbone 

ANSES 

Agence nationale de sécurité 

sanitaire de l’alimentation, de 

l’environnement et du Travail 

BAF BioAccumulation Factor 

BamF BioAmplification Factor 

BCF BioConcentration Factor 

BMF BioMagnification Factor 

CISALB 
Comité InterSyndical pour 

l’Assainissement du Lac du Bourget 

COSV Composé Organique Semi-Volatil 

CV Coefficient de Variation 

DDSV 
Direction Départementale des 

Services Vétérinaires 

DDT Dichlorodiphényltrichloroéthane 

DHT Dose Hebdomadaire Tolérable 

EFSA European Food Safety Authority 

GC Gas Chromatography 

H Constante de Henry 

H’ 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 l’air 
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Koa Coefficient de partition octanol - air 

Kol 
Coefficient de transfert de masse 

total 

Kom 
Coefficient de partition eau – matière 

organique 

Kow Coefficient de partition eau – octanol 

KPUF-AIR Coefficient de partage PUF-Air 

Kw 
Conductance de transfert de masse 

dans l’eau 

LDPE Low Density PolyEthylene 

LRAT Long Range Atmospheric Transport 

MES Matière En Suspension 

OC Organic Carbon 

PAS-PUF 
Passive Air Sampler - PolyUréthane 

Foam 

PCB-DL Polychlorobiphényle “Dioxin-Like” 

PCB-NDL 
Polychlorobiphényle “Non Dioxin-

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 

US-EPA 
Environmental Protection Agency of 

the United States 

VTR Valeur Toxique de Référence 



-213- 
 

 

 


