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Introduction

Les micropolluants présents dans la ressource en eau, qu’ils soient inorganiques (ex : cadmium,
plomb, arsenic) ou organiques (ex : pesticides, produits pharmaceutiques), font I'objet d’une
surveillance volontaire ou réglementaire en raison de leurs impacts sur les milieux aquatiques et la
santé humaine. Cette surveillance permet d’évaluer le niveau de contamination de la ressource en eau
mais elle peut également étre réalisée afin de comprendre la dynamique des micropolluants pour en
définir les sources et limiter leur présence par des moyens d’actions adaptés. Actuellement, la
surveillance des eaux naturelles vis-a-vis des micropolluants s’effectue principalement par
échantillonnage ponctuel, au travers de I'analyse de prélevements d’eau généralement effectués a
une faible fréquence. Dans le cadre de I'application de la Directive Cadre sur I’'Eau (DCE) par exemple,
4 a 12 prélevements sont réalisés par an. L'échantillonnage ponctuel est reconnu simple et rapide a
mettre en ceuvre et peu colteux. Cependant, face aux faibles concentrations environnementales des
micropolluants et a leur variabilité temporelle, cette méthode apparait limitée du fait de sa sensibilité
analytique souvent peu satisfaisante malgré les progres récents des techniques d’analyse et de son
manque de représentativité temporelle. Pour pallier ces manques, I'intégration de I'échantillonnage
passif, développé au cours des 25 derniéres années, est envisagée dans les réseaux de surveillance et
soutenue a travers différents documents (ex : directive européenne, normes). L'échantillonnage passif
est basé sur |'utilisation de dispositifs capables d’accumuler in situ les micropolluants présents dans le
milieu aquatique, permettant ainsi de mettre en évidence la présence de composés parfois
indétectables par échantillonnage ponctuel. De plus, cet échantillonnage intégratif des micropolluants
présents dans la masse d’eau sur plusieurs jours permet de déterminer leurs concentrations moyennes

sur la période d’exposition.

Ces travaux de thése se sont attachés a évaluer le potentiel d’un type d’échantillonneur passif
particulier, la DGT (Diffusive Gradients in Thin films), a étre utilisé comme un outil de surveillance des
micropolluants dans la ressource en eau. Initialement développée par Davison et Zhang en 1994 pour
le suivi des métaux et des métalloides, la DGT bénéficie d’'une large connaissance vis-a-vis de
I’échantillonnage de ces éléments. De plus, son intérét pour le suivi des micropolluants organiques a
été démontré plus récemment (Chen et al. 2012), bien que la sensibilité de ce dispositif dans sa
configuration actuelle puisse apparaitre limitée pour des composés présents a de tres faibles
concentrations (Chen et al. 2013; Guibal et al. 2017). Toutefois, I'échantillonnage passif par DGT n’est

pas encore utilisé dans les réseaux de surveillance.
Ainsi, ces travaux de these visent, en s’appuyant sur les connaissances déja acquises sur le

principe de fonctionnement et l'utilisation de la DGT en milieu naturel, a illustrer les manques qui
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persistent et a proposer d’éventuelles voies d’amélioration pour I'intégration de la DGT en réseau de
surveillance. Ils ont été réalisés a différents niveaux, depuis le laboratoire en conditions controlées
pour mieux interpréter les données obtenues par les dispositifs, au déploiement en milieu naturel pour
évaluer leur capacité de surveillance des concentrations environnementales. Dans un premier temps,
la capacité de la DGT a étre utilisée comme un outil fiable de surveillance a large échelle et a long
terme pour les métaux/métalloides, en complément de I’échantillonnage ponctuel, a été étudiée au
travers d’un suivi annuel en conditions opérationnelles. La comparaison des deux modes
d’échantillonnage ponctuel et passif d’un point de vue scientifique (i.e., type et qualité de I'information
apportée par la DGT) mais également technique (i.e., co(t, robustesse des dispositifs) a pour objectif
d’apporter des recommandations et/ou de souligner d’éventuelles limites a I'intégration de la DGT en
réseau de surveillance. Dans un second temps, I'échantillonnage par DGT a été étudié dans le cas
d’éléments présentant une spéciation particuliere, comme I'aluminium par exemple. En effet, sa
présence potentielle dans les eaux naturelles sous différentes formes chimiques aux propriétés
contrastées peut fortement impacter son échantillonnage par DGT. Les performances de différentes
configurations de DGT ont été comparées vis-a-vis de cet élément particulier afin d’orienter les
utilisateurs sur le choix du dispositif le plus adapté selon le site d’étude. Enfin, du fait de leurs faibles
concentrations environnementales, le suivi des micropolluants organiques requiert une plus grande
sensibilité de la DGT. La sensibilité étant en théorie directement proportionnelle a la surface
d’échantillonnage du dispositif, cette derniére a alors été augmentée pour améliorer la surveillance

des micropolluants organiques dans la ressource en eau.

L'ensemble de ces travaux, valorisés sous la forme de trois articles, sont présentés dans les
Chapitres Ill, IV et V de ce manuscrit. En amont, sont présentées une synthése des connaissances sur
la problématique des micropolluants dans la ressource en eau et sur leur échantillonnage par DGT
(Chapitre 1) ainsi que les méthodologies mises en place en laboratoire et en milieu naturel durant ces
travaux (Chapitre Il). L'ensemble des résultats obtenus sont finalement discutés dans une derniéere
partie afin de déboucher sur les conclusions de ces travaux de these et de proposer quelques

perspectives pour de futurs travaux de recherche.
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Chapitre I. Synthese bibliographique

I.1. Problématique et surveillance des micropolluants dans la ressource en eau

I.1.1. Présence et problématique des micropolluants

Les micropolluants sont des substances indésirables qui, méme présentes a de tres faibles
concentrations (de I'ordre du pg.L? ou inférieur), peuvent avoir un effet négatif sur les milieux naturels
et les organismes vivants en raison de leur toxicité. Leur surveillance dans la ressource en eau est
nécessaire pour mieux connaitre leur niveau de présence et orienter les actions a mener pour prévenir
les risques et préserver la qualité des milieux naturels. Elle nécessite néanmoins d’étre adaptée aux
comportements et caractéristiques de ces différents composés dans les eaux naturelles pour une
évaluation du risque pertinente. Deux grandes familles de composés peuvent étre distinguées : les

micropolluants inorganiques et les micropolluants organiques.

1.1.1.1. Les micropolluants inorganiques

Origine et problématique

Les micropolluants inorganiques sont principalement composés de métaux (ex. cuivre, plomb,
zinc) et de métalloides (ex. antimoine, arsenic). Les métaux/métalloides sont naturellement présents
dans les roches et dans les sols du fait de I'altération de ces dernieres. lls peuvent ensuite parvenir
dans les milieux aquatiques par des phénomenes naturels tels que I'érosion des sols et les dépots
atmosphériques mais également anthropiques via des rejets directs ou diffus. La présence de ces
éléments dans la ressource en eau peut représenter une problématique aussi bien pour le milieu
naturel que pour les eaux destinées a la consommation humaine. En effet, bien que des
métaux/métalloides soient qualifiés d’oligoéléments, c’est-a-dire nécessaires au développement des
organismes, au-dessus d’une certaine dose, ils peuvent présenter un effet toxique. En général, ils sont
présents dans les cours d’eau a des concentrations de I'ordre du pg L ou du ng.L? en fonction des
éléments. lls ne sont pas dégradables par voie biotique ou abiotique mais leurs concentrations peuvent
fortement varier dans le temps et dans I'espace en lien avec les conditions physico-chimiques, les
saisons (Barringer et al. 2007), le cycle jour/nuit (Drahota et al. 2013) ou les conditions hydrologiques

(Rabiet et al. 2015).

Au-dela de la concentration totale d’un élément dans un milieu, il est nécessaire de prendre en
compte sa spéciation pour obtenir une meilleure estimation du risque toxicologique (Allen et Hansen,
1996). Selon la définition officielle de 'lUPAC (International Union of Pure and Applied Chemistry), la
spéciation d’un élément correspond a sa distribution parmi ses différentes formes chimiques. Dans les

eaux naturelles, la spéciation des métaux/métalloides est complexe du fait de la présence de supports
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d’adsorption et de ligands variés (Figure 1.1, Buffle et Chalmers 1988) et de I'influence des parametres
physico-chimiques du milieu comme le pH ou les conditions oxydo-réductrices. Un élément peut se
retrouver dans la phase dissoute sous forme d’ion libre hydraté, sous forme d’hydroxydes ou encore

complexé a des ligands inorganiques et organiques.
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Figure I.1 : Représentation de la spéciation d'un métal M dans un systéme
aquatique. (Traduit de Buffle et Chalmers 1988).

Pour un méme élément, chaque espece chimique peut présenter un effet toxique différent. En
effet, toutes les especes ne sont pas biodisponibles, c’est-a-dire capables de franchir les membranes
biologiques des organismes vivants et donc de réagir avec eux. Les especes sous forme libre et
réactives sont généralement considérées comme la fraction la plus biodisponible et par conséquent
comme celle présentant un risque toxique plus élevé. La présence de ligands inorganiques et
organiques, conduisant a la formation de complexes, peut permettre de réduire la concentration en
ion libre des métaux/métalloides et donc diminuer leur effet toxique (Templeton, 2015). Néanmoins,
la taille et la labilité des complexes sont également des parameétres importants a prendre en compte.
Les complexes de petite taille, souvent associés a des ligands inorganiques, et labiles, c’est-a-dire
facilement et rapidement dissociables, sont davantage biodisponibles et peuvent donc présenter une
toxicité élevée. A l'inverse, les complexes avec la matiére organique (ex: substances humiques)
généralement plus stables et présentant une plus grande taille sont considérées comme des espéces
moins biodisponibles, donc présentant une toxicité moins élevée. La mesure de la spéciation des
métaux/métalloides dans la ressource en eau représente alors un enjeu primordial pour une

évaluation du risque pertinente.
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Exemple de I'aluminium

Dans cette these, une étude spécifique a été réalisée sur la qualité de la ressource en eau en
contexte rural de moyenne montagne. Ces eaux sont particulierement soumises a la présence
naturelle d’aluminium qui représente une problématique en raison du risque toxique qu’il peut avoir
sur les espéces aquatiques (Chassard-Bouchaud et al. 1992; Roy et Campbell 1997) et la santé humaine
via I'alimentation en eau potable notamment (Exley, 2013).

L’aluminium est le 3°™¢ élément le plus abondant de la cro(ite terrestre (8 %). Cet élément est
largement ubiquitaire et sa concentration naturelle dans les milieux aquatiques peut atteindre
plusieurs centaines de pg.L™ dans des contextes naturels ou pollués. Le pH joue un réle important sur
sa concentration totale en solution (Figure 1.2) du fait de la précipitation de I'aluminium sous la forme
AI(OH)3(s) entre pH 5,5 et 7,5 (Driscoll et Schecher, 1990). Ainsi, en contexte de moyenne montagne
par exemple, I'acidité naturelle des sols liée a la nature granitique du socle géologique, associée aux
contraintes environnementales ou anthropiques telles que I'activité forestiere, favorise la mobilité de
I"aluminium (Guibaud et Ayele 1997). Cet élément peut alors se retrouver dans les eaux de subsurface
et dans les cours d’eau a des concentrations proches du mg.L? (Buzier et al. 2016) de facon réguliére

ou ponctuelle (Guibaud et Gauthier 2003).

Trés faible solubilité
Précipitation sous la
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Figure 1.2 : Solubilité de I'aluminium en équilibre avec Al(OH)ss).
(D’apreés Driscoll et Schecher 1990, pAl = - log [Al]).

En plus de pouvoir étre présent a de fortes concentrations, la spéciation de I'aluminium est
particulierement complexe. Cet élément peut étre présent sous plusieurs formes cationiques en

conditions acides (AI** & des pH >4, Al(OH)** et Al(OH)," entre pH 4 et 5,5) et sous forme anionique

Juliette ROUGERIE | Thése de doctorat | Université de Limoges | 2022 23
Licence CC BY-NC-ND 3.0



(AI(OH)4) pour des pH supérieurs a 7,5 (Figure 1.2). Les espéces Al**, AIOH?*, AI(OH),"* et les complexes
tres instables (principalement inorganiques) sont en général reconnus comme les formes étant les plus
réactives de I'aluminium et donc les plus toxiques (Gensemer et Playle, 1999). La forme AI(OH)4 est
considérée comme étant moins toxique que les autres formes monomériques de I'aluminium (Wilson,
2011). Comme pour d’autres métaux/métalloides, les complexes avec la matiere organique favorisent
son maintien en solution mais contribuent a diminuer sa toxicité (Roy et Campbell, 1997) en limitant
la quantité d’aluminium libre. Ainsi, les contextes acides et peu riches en matiere organique sont les

plus préoccupants vis-a-vis de cet élément.

1.1.1.2. Les micropolluants organiques

Origine et problématique

Il existe une multitude de micropolluants organiques, pour la plus grande majorité d’origine
anthropique, qui peuvent étre regroupés en fonction de leurs usages permettant notamment de
distinguer les pesticides, les cosmétiques, les agents nettoyants ou encore les substances
pharmaceutiques. Les micropolluants organiques se retrouvent dans les milieux aquatiques via
différents processus de transfert tels que par volatilisation, ruissellement/lessivage ou
adsorption/désorption. Comme pour les métaux/métalloides, les concentrations en micropolluants
organiques sont variables dans le temps et I'espace en fonction des zones de rejets ou encore des
conditions hydrologiques. De plus, leur comportement dans I'environnement dépendra fortement de
leurs caractéristiques physico-chimiques. Par exemple la présence d’un micropolluant organique dans
les différentes phases d’'un milieu aquatique (eau, sédiments, biote) dépendra de son hydrophobicité.
Cette derniere peut étre caractérisée par le coefficient de partage entre I'octanol et I'eau (Kow). Il est
alors considéré que les composés les plus polaires (log Kow < 5) sont majoritairement présents dans la
phase aqueuse et représentent une part significative des micropolluants pouvant étre présents dans
la ressource en eau. Ainsi, depuis ces derniéres années, un intérét croissant est porté sur I'étude de
I'occurrence et du devenir des micropolluants polaires dans les eaux naturelles tels que les pesticides,
les composés pharmaceutiques et les hormones (Huntscha et al. 2012). En effet, leur présence est
problématique du fait des divers effets toxiques qu’ils peuvent avoir sur les milieux aquatiques et sur
la santé humaine méme a de tres faibles concentrations (Solomon et al. 1996; Stuart et al. 2012; Kim
et al. 2017). De plus, les micropolluants organiques ont la particularité d’étre sensibles aux
dégradations par voie biotique et abiotique pouvant conduire a la formation de sous-produits, appelés
métabolites, pouvant présenter eux aussi un effet toxique. Ainsi, la multitude de composés associée a
leur faible niveau de contamination rend la surveillance des micropolluants organiques généralement
plus difficile que les métaux/métalloides. Leur analyse nécessite de disposer de méthodes spécifiques

qui puissent permettre leur préconcentration, leur séparation et leur détection.
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Exemple des pesticides

Dans cette these, les pesticides ont été étudiés comme exemples de micropolluants organiques
polaires. Le terme générique de pesticides, ou produits phytosanitaires, regroupe une multitude de
composés qui peuvent notamment étre répertoriés selon leur usage (ex : les herbicides, les insecticides
et les fongicides). En France, prés de 500 composés organiques de synthése sont utilisés comme
pesticides (Banque Nationale des Ventes de produits phytopharmaceutiques par les Distributeurs
agréés, 2017). lls sont majoritairement utilisés par I'agriculture mais peuvent également étre utilisés
par les collectivités ou les gestionnaires de grandes infrastructures. Aprés leur épandage, une partie
des pesticides non absorbée par les plantes peut étre transférée vers les masses d’eau superficielles
ou souterraines par ruissellement et infiltration.

Du fait de leur mobilité, les pesticides sont largement retrouvés dans la ressource en eau. En
France, le rapport du Commissariat Général au Développement Durable de juillet 2013
(« Contamination des cours d’eau par les pesticides en 2011 », CGDD, 2013) fait état d’une
contamination généralisée des eaux de surface. Sur 550 composés recherchés, des pesticides ont été
détectés sur 93 % des sites étudiés. Parmi les 15 pesticides les plus fréquemment retrouvés figurent
par exemple I'atrazine-déséthyl (détecté sur 32 % des sites), le diuron (17 %), I'isoproturon (16 %), le
chlortoluron (16 %), I'atrazine (11 %) et le métazachlore (6 %). L’atrazine et le diuron sont pourtant des
composés dont l'utilisation a été interdite respectivement en 2003 et en 2008. Du fait de leur
persistance, il apparait donc pertinent d’inclure des composés dont l'utilisation est interdite dans la
liste des composés recherchés lors du suivi de la contamination globale en pesticides d’un milieu.
Vis-a-vis des niveaux de contamination, selon ce méme rapport, pres de 70 % des points suivis
présentaient une concentration totale moyenne en pesticides inférieure a 0,5 pg.L™. Ainsi, pour
chaque pesticide, des concentrations de I'ordre du ng.L™ ou inférieures sont couramment enregistrées,

donc généralement bien plus faibles que les concentrations en métaux/métalloides.

1.1.2. Méthode actuelle de surveillance

Pour surveiller la qualité des eaux vis-a-vis des micropolluants, différents réseaux de mesure
sont mis en place a plus ou moins large échelle. Dans le cadre de la Directive Cadre européenne sur
I’Eau (DCE) par exemple, I’évaluation et la surveillance de la qualité des eaux s’effectue au travers de
réseaux de contréle mis en place a I'échelle nationale. Une liste de substances inorganiques et
organiques a surveiller en raison de leur potentiel effet toxique a été établie et est régulierement mise
ajour. L'application de la DCE requiert de comparer les concentrations de ces substances a des Normes
de Qualité Environnementales (NQE) établies par une directive fille européenne (Directive
2013/39/UE). Il existe deux types de NQE : la NQE-MA, correspondant a une concentration moyenne

annuelle et estimant la toxicité chronique, et la NQE-CMA correspondant a une concentration
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moyenne admissible et estimant la toxicité aigué. Une surveillance efficace de la qualité des masses
d’eauimplique alors I'utilisation de techniques analytiques performantes, permettant la quantification

des composés a I'état de trace et aussi de techniques d’échantillonnage avec des fréquences adaptées.

La surveillance de la qualité des eaux, réalisée en routine sur les réseaux de surveillance, consiste
actuellement majoritairement en des prélévements d’échantillons a un instant t dans la colonne d’eau,
appelé échantillonnage ponctuel, et de leur analyse a une fréquence généralement mensuelle. Les
analyses sont réalisées sur la fraction dissoute (obtenue par filtration a travers un filtre de 0,45 um)
pour les métaux/métalloides et sur I'eau brute pour les micropolluants organiques. En raison de sa
simplicité de mise en ceuvre, I’échantillonnage ponctuel est largement utilisé mais peut s’avérer limité
quant a la représentativité de la contamination. En effet, I’échantillonnage ponctuel ne permet
d’accéder qu’a une image partielle de la qualité de I'’eau a un instant donné. Si les prélevements sont
trop éloignés dans le temps et que la concentration dans le milieu varie, les informations obtenues lors
d’un suivi peuvent conduire a une image tronquée de I'évolution réelle de la contamination (Figure
1.3). Pour obtenir une meilleure représentativité temporelle, il serait nécessaire de multiplier le
nombre de prélevements de facon conséquente, ce qui peut étre contraignant et coliteux a réaliser en
routine. Par ailleurs, la DCE impose des limites de quantification inférieures au tiers des NQE. Certains
éléments présentant des NQE a des niveaux extrémement bas (ex : 2,5 ng.L? pour la cybutryne), leur
guantification par les techniques de prélévements et d’analyse classiquement utilisées en routine peut
étre limitée. Pour améliorer la sensibilité des suivis, il serait alors nécessaire de collecter de grands
volumes d'eau et de concentrer les échantillons avant l'analyse pour atteindre des niveaux
quantifiables, ce qui rendrait le processus plus colteux et tres lourd a réaliser en routine. Ainsi, la mise
en place de méthodologies complémentaires plus sensibles qui intégreraient les fluctuations
environnementales des micropolluants pourrait améliorer la qualité de la surveillance des masses

d’eau.

Pour répondre a ces besoins, I'utilisation d’'un autre mode d’échantillonnage, I’échantillonnage

passif, est recommandé depuis quelques années. Son potentiel a été illustré par de nombreuses études
et son développement est soutenu au niveau européen (directive fille 2013/39/UE) : « De nouvelles
méthodes de surveillance tels que I'échantillonnage passif et d'autres outils sont prometteuses pour
une application future, et leur développement doit donc étre poursuivi »). Des méthodes normalisées
sont développées depuis dix ans avec des lignes directrices données au niveau international (NF EN

ISO 5667-23, AFNOR 2011) mais aussi au niveau national (méthode normalisée francaise NF FD T 90-
012, AFNOR 2020).
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1.1.3. Une méthode complémentaire : I’échantillonnage passif

1.1.3.1. Présentation générale

L’échantillonnage passif est de plus en plus utilisé ces derniéres années pour le suivi des
micropolluants dans les milieux aquatiques. Cette méthode est basée sur I'utilisation de dispositifs
capables, sans apport d’énergie, d’accumuler les micropolluants présents dans la masse d’eau pendant
leur durée d’exposition. La masse accumulée par les dispositifs est plus facilement quantifiable que
celle prélevée classiquement par échantillonnage ponctuel conduisant a un abaissement des limites
de quantification et donc une meilleure sensibilité analytique de I'ensemble de la méthode. Cette
accumulation est d’autant plus intéressante pour les micropolluants présents a de tres faibles
concentrations dans les eaux naturelles (< ng.L'!) dont la présence est parfois indétectable par les

techniques classiques de prélevement ponctuel et d’analyse en suivi de routine.

L'intérét de ces dispositifs réside également dans leur capacité a effectuer un échantillonnage
intégré des micropolluants permettant de déterminer leurs concentrations moyennes dans la masse
d’eau sur la période d’exposition. Le caractére intégratif des échantillonneurs passifs permet ainsi une
meilleure représentativité temporelle de la contamination que I’échantillonnage ponctuel (Figure 1.3),
méme s’il ne permet pas de mettre en évidence des pics de concentrations, qui sont des informations

permettant I'évaluation de la toxicité aiglie (Guibal et al. 2018).

A ~_~ Contamination réelle
Echantillonnage ponctuel

Echantillonnage passif

Concentration

\

A\

Temps
Figure 1.3 : lllustration de I’évolution de la contamination réelle en micropolluants en
milieu naturel et des concentrations obtenues par échantillonnage ponctuel et passif.
Cependant, les mesures sont souvent dépendantes de la nature des échantillonneurs et des
caractéristiques du milieu d’exposition. Des développements sont toujours en cours a I’heure actuelle

et peuvent justifier le fait que les échantillonneurs passifs ne sont pas encore utilisés dans un contexte
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de surveillance a grande échelle et a long terme. Par ailleurs, les phénomeénes de transport et de
fixation des composés aux sein des différentes couches de I'échantillonneur conduisent a
I’échantillonnage d’une fraction dite « labile ». Cette fraction se distingue alors des concentrations
obtenues par analyse des prélevements sur eau brute (pour les micropolluants organiques) ou filtrée
(3 0,45 um pour les métaux/métalloides) classiquement réalisés en suivi de routine ce qui peut

représenter un frein a I'interprétation des données.

1.1.3.2. Principe de fonctionnement

Les échantillonneurs passifs sont généralement immergés dans le milieu a étudier pendant
qguelques jours a un peu plus d’'un mois en fonction du type d’échantillonneur choisi, des composés
d’intérét et du niveau de contamination du milieu. lls sont composés d’une phase réceptrice,
présentant une affinité pour les composés d’intérét et d’'une membrane de protection. La technique
de I’échantillonnage passif repose sur la diffusion des composés du milieu d’exposition vers la phase
réceptrice du dispositif selon la premiere loi de Fick. En effet, |'existence d’un gradient de
concentration entre le milieu échantillonné et les différentes couches de I’échantillonneur entraine la
diffusion des composés présents dans la masse d’eau a travers la membrane de protection jusqu’a la
phase réceptrice sur laquelle ils se fixent de maniere irréversible. Aprés exposition, les
échantillonneurs sont ramenés en laboratoire et la phase réceptrice est éluée pour analyser la masse

de composés accumulée.

Au cours du temps d’exposition, la diffusion des composés vers la phase réceptrice s’effectue de
facon proportionnelle a leur concentration dans la masse d’eau. Si par exemple la concentration d’un
composé augmente ponctuellement, il va étre accumulé de maniere plus importante dans
I’échantillonneur, et ce sur toute la durée de lI'augmentation de la contamination. Ce régime
d’accumulation est alors qualifié d’intégratif. A la fin de I'exposition, la masse accumulée dans
I’échantillonneur (m) est ainsi directement proportionnelle au temps d’exposition (t) et a la

concentration moyenne en solution sur la durée d’exposition (Cy) selon I’Equation I-1 :
m=Cy Xt XRs Equation I-1

avec m:la masse de composé accumulée par la phase réceptrice
Cw : la concentration moyenne en composé dans |’eau sur la durée d’exposition
t: la durée d’exposition de I'’échantillonneur dans le milieu a étudier

Rs : le taux d’échantillonnage.

Le taux d’échantillonnage (Rs) peut étre interprété comme le volume d’eau concentré par

I’échantillonneur par unité de temps. Il est propre a chaque type d’échantillonneur passif et dépend
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des parametres environnementaux tels que la température et les conditions hydrodynamiques. Le taux
d’échantillonnage doit donc étre déterminé en laboratoire dans des conditions semblables au

déploiement en milieu naturel avant d’effectuer une mesure.

1.1.3.3. Différents types d’échantillonneurs passifs

De nombreux échantillonneurs passifs ont été développés au cours de ces 25 derniéres années
permettant I’étude d’une large gamme de composés inorganiques et/ou organiques en fonction de la
nature des phases réceptrices et des membranes utilisées. Les plus connus et utilisés pour les
métaux/métalloides et les micropolluants organiques polaires sont le POCIS (Polar Organic Chemical

Integrative Samplers), le Chemcatcher® et la DGT.

Développé au début des années 2000, le POCIS se compose d’une phase réceptrice en poudre,
emprisonnée entre deux membranes de protection maintenues serrées par deux anneaux métalliques.
Les composés d’intérét peuvent diffuser de part et d’autre du dispositif a travers une aire
d’échantillonnage totale de 41 3 46 cm?. Le POCIS est aujourd’hui I'échantillonneur passif le plus utilisé
pour les composés organiques polaires a moyennement polaires (0 < log Kow < 4) (Alvarez et al. 2004).
Ce dispositif est par exemple employé pour I'échantillonnage de pesticides (Alvarez et al. 2004),

d'hormones (Vermeirssen et al. 2005) et de résidus pharmaceutiques (Togola et Budzinski, 2007).

Le Chemcatcher® se compose d’une phase réceptrice solide et d’'une membrane de protection
maintenus dans un support en polytétrafluoroéthylene (PTFE) et présente une aire d’échantillonnage
d’environ 15 cm?. La premiére application de I’échantillonneur passif Chemcatcher® a été rapportée
en 2000 par Kingston et al. Ce dispositif a la particularité d’étre adapté aux contaminants organiques
(polaires a apolaires, i.e., 1 < log Kow < 7) (Kingston et al. 2000) et inorganiques (Persson et al. 2001) en

raison des différents matériaux disponibles pour la phase réceptrice et la membrane de protection.

La DGT se compose d’un gel récepteur (phase réceptrice inclue dans un gel), d’un gel diffusif et
d’'une membrane de protection maintenus dans un support en polypropyléne et présente une aire
d’échantillonnage de 3,14 cm?. La technique DGT a été initialement développée par Davison et Zhang
en 1994 pour le suivi des métaux et des métalloides. Depuis 2012, la DGT s’est également développée
pour I'échantillonnage des composés organiques (Chen et al. 2012) en utilisant des matériaux adaptés
conduisant a I'appellation « o-DGT » pour « organic-DGT ». La o-DGT se présente notamment

aujourd’hui comme une alternative au POCIS.
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1.2. La DGT comme outil potentiel de surveillance de la qualité des eaux

La DGT se distingue des autres échantillonneurs passifs par la présence d’un gel diffusif au sein
du dispositif qui controle la diffusion des composés présents a la surface de I’échantillonneur jusqu’au
gel récepteur. Une relation simple entre la masse de composé accumulée dans le dispositif et la
concentration dans le milieu d’exposition peut alors étre établie (cf. Equation I-5 dans |a section 1.2.1.1
suivante) en s’affranchissant du taux d’échantillonnage (Rs) au profit d'un coefficient de diffusion (D)
beaucoup moins sensible aux conditions du milieu d’exposition. Par rapport aux autres types
d’échantillonneurs, il est alors possible d’évaluer la contamination d’'un milieu a partir des
déploiements de DGT sans recourir a un étalonnage systématique, ce qui représente un avantage
considérable. Ainsi, du fait de ses parametres de calibration indépendants des conditions d’exposition,
du modele simple de quantification sur lequel elle repose et de sa meilleure robustesse aux conditions
hydrodynamiques (Buzier et al. 2019), la DGT a été étudiée dans ces travaux de thése comme potentiel
outil de la surveillance de la qualité des eaux vis-a-vis des métaux/métalloides et des micropolluants

organiques.

1.2.1. Présentation de la DGT

1.2.1.1. Principe de fonctionnement

La technique DGT est basée sur I'immersion d'un dispositif en propyléne incluant différentes
couches : un gel récepteur (phase réceptrice inclue dans un hydrogel fixant irréversiblement les
éléments d’intérét), un gel diffusif (hydrogel contrdélant le transport des éléments au sein du dispositif),
et une membrane de protection ajoutée pour limiter la dégradation des gels et assurer le blocage des
particules en suspension (Figure 1.4). La base du piston et I'empilement des différentes couches sont
ensuite enfermés par une bague hermétique, garantissant la diffusion des éléments de la solution vers

les couches internes spécifiquement a travers une aire d’échantillonnage définie (3,14 cm?).

Aire d’échantillonnage
(3,14 cm?)

Bague de scellage

==———— Membrane de protection

Q, [> T eldiffusit
~ &=———3 Phase réceptrice

Piston

Figure 1.4 : Représentation schématique d'un dispositif DGT.
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Le modele de quantification de la DGT repose sur la présence du gel diffusif au sein de
I’échantillonneur. Le gel diffusif contréle le transport des éléments jusqu’au gel récepteur permettant
ainsi de déterminer la concentration initialement présente dans la solution étudiée selon les lois de la
diffusion. En effet, lors de I'exposition d’un dispositif DGT en solution, un gradient de concentration
s’établit de part et d’autre du gel diffusif conduisant rapidement a un état stationnaire (Figure 1.5).
Selon la premiere loi de Fick appliquée au régime stationnaire et en considérant I'absence d’interaction
entre les composés d’intérét et le gel diffusif, la densité de flux de I'élément a travers le gel diffusif
s’exprime selon I'Equation I-2 suivante :

D x (Cw—Cr)

Equation I-2
Ag

F =

avec D :le coefficient de diffusion du composé a travers le gel diffusif
Cw : la concentration en composé dans la solution d’exposition
C: : la concentration en composé a lI'interface entre le gel diffusif et le gel récepteur

Ag : I'épaisseur du gel diffusif.

Concentration
A

Coer

AN

Solution
d’exposition

Membrane de protection

Gel récepteur
Gel diffusif

C.=0

»

» Distance

<
<

Ag
Figure 1.5 : Gradient de concentration (en rouge) établi a I’état stationnaire au sein
d’un dispositif DGT exposé en solution.

Une des hypothéses prise en compte dans la technique DGT est que la concentration du
composé d’intérét a la surface du gel récepteur, C; (Figure 1.5), est considérée comme nulle. Pour
respecter cette hypothese, le gel récepteur doit fixer les composés de maniére rapide et irréversible
tout au long du temps d’exposition, donc sans jamais atteindre sa saturation. Dans ces conditions,

I’Equation I-2 devient I’Equation I-3 suivante.
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D X Cy
49

F = Equation I-3

La densité de flux de diffusion peut également étre définie a partir de la masse de composé
accumulée sur le gel récepteur (m), de I'aire d’échantillonnage (A) et du temps de déploiement (t) du

dispositif DGT selon I'Equation I-4 suivante.

F = AT:t Equation I-4

La concentration en solution (Cy) peut alors étre exprimée en fonction de la masse accumulée
par la DGT (m) et du temps d’exposition (t) en combinant I’Equation 1-3 et 'Equation I-4. Cependant,
compte-tenu du fait que les concentrations en solution peuvent étre variables, C, n’a pas de réalité
physique. Elle est alors appelée Cper et représente une concentration fictive en solution moyennant
les concentrations présentes sur la durée d’exposition de la DGT dans le milieu. Elle est déterminée

selon 'Equation I-5 suivante.

mxA4g z .
C = ——-J Equation I-5
DGT DXxAXt 9

La masse accumulée par le gel récepteur (m) est obtenue apres élution de celui-ci suivie d’une
analyse. L’élution étant rarement totale, un facteur d’élution doit étre préalablement déterminé. Le
coefficient de diffusion (D) d’un composé au sein du gel diffusif, parametre clé de la quantification par
DGT, doit également étre préalablement déterminé. L'épaisseur du gel diffusif (Ag), l'aire
d’échantillonnage (A) et la durée d’exposition (t) sont quant a eux des parametres connus et qui

peuvent étre controlés.

En plus de contréler la diffusion des composés jusqu’au gel récepteur, il est établi que vis-a-vis
des métaux/métalloides, le gel diffusif permet uniguement la diffusion des espéces présentes sous
forme d’ions libres ou sous forme de petits complexes et/ou facilement dissociables. Il confére ainsi a
la DGT la capacité a échantillonner la fraction dite « labile » des métaux/métalloides, soit la fraction

potentiellement biodisponible (Tusseau-Vuillemin et al. 2007) et donc la plus toxique.

1.2.1.2. Caractéristiques des différentes couches

En fonction des composés d’intérét et des informations recherchées, il est nécessaire d’adapter
la nature des différentes couches des dispositifs DGT afin d’assurer la fixation des composés sur le gel
récepteur ou encore de limiter leurs interactions non souhaitées avec le gel diffusif et la membrane de

protection.
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Le gel récepteur

Pour assurer une accumulation linéaire au cours du temps (Figure 1.6), le gel récepteur doit
fixer les composés d’intérét de facon rapide et irréversible. Le gel récepteur doit également présenter
une capacité d’accumulation suffisante pour ne pas atteindre sa saturation durant I'exposition des DGT
qui conduirait a une sous-estimation de la contamination réelle. Chaque type de gel récepteur
présente une capacité d’accumulation intrinseque correspondant au nombre de sites capables
d'interagir avec les composés d’intérét. Il convient néanmoins de distinguer cette capacité
d’accumulation intrinseque et la masse a partir de laquelle I'accumulation linéaire n'est plus observée
(Bennett et al. 2011), soit la capacité d'accumulation linéaire. La capacité d’accumulation linéaire peut
étre déterminée en déployant des dispositifs DGT dans une solution dopée en composé d’intérét
pendant différents temps de déploiement jusqu’a voir apparaitre un écart par rapport a I'accumulation
linéaire prédite par le modele de quantification, synonyme de début de saturation (Figure 1.6).
Néanmoins, lors d’'un déploiement en milieu naturel, la présence de compétiteurs peut diminuer le
nombre de sites disponibles pour les composés d’intérét. La capacité d'accumulation linéaire sera alors
plus faible et dépendra fortement des conditions opérationnelles de la mesure. Ainsi, en pratique, la
connaissance de la capacité d'accumulation linéaire du dispositif DGT dans le milieu a étudier sera plus

utile que la capacité d’accumulation intrinséque du gel récepteur.

Masse accumulée
A

Capacité linéaire fp = = = = = — =
d’accumulation

Durée
d’exposition

Figure 1.6: Profil d'accumulation d'un élément dans le gel récepteur d'un dispositif DGT
jusqu'a saturation.
Il existe une diversité de gels récepteurs permettant d’échantillonner une grande variété de
micropolluants. Différents mécanismes de fixations peuvent étre mis en jeu (ex: interactions
électrostatiques, complexation et sorption pour les métaux/métalloides, interactions

hydrophiles/hydrophobes pour les composés organiques).
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Parmi les gels récepteurs développés pour les métaux/métalloides, celui incluant une phase
réceptrice Chelex, présentant des groupements fonctionnels iminodiacétate, est le plus
communément utilisé depuis le développement de la technique DGT (Davison et Zhang 1994). Il
permet la fixation d’un grand nombre d’espéces cationiques (ex : Al, Cd, Cu, Co, Fe, Mn, Ni, Pb) (Zhang
et al. 1995 ; Sangi et al. 2002 ; Garmo et al. 2003). D’autres types de gels récepteurs ont ensuite été
développés pour I'échantillonnage des anions (ex : As, Se, Cr, Sb, Al) : le gel a base de ferrhydrite (Luo
et al. 2010 ; Osterlund et al. 2010 ; Price et al. 2013), le gel a base de dioxyde de titane (Metsorb®)
(Bennett et al. 2010 ; Panther et al. 2012; 2013) et plus récemment le gel a base d’oxyde de zirconium
(Ding et al. 2016 ; Guan et al. 2015). Ce dernier a été démontré comme présentant une plus grande
capacité d’accumulation linéaire en eau synthétique naturelle (jusqu’a 100 fois plus) pour plusieurs
oxyanions (ex : Cr, As, Se) (Ding et al. 2016). L'utilisation d’un gel récepteur a base d’oxyde de zirconium
pour I'échantillonnage des éléments anioniques en milieu naturel limiterait ainsi les risques de
saturation des dispositifs DGT mais ce gel récepteur n’a pas encore été étudié pour I'aluminium par
exemple.

Vis-a-vis des composés organiques, plus d’'une quinzaine de gels récepteurs ont été référencés
(Guibal et al. 2019). Les gels a base de XAD18 et de Oasis® HLB sont les plus utilisés et permettent
I’échantillonnage d’un grand nombre de micropolluants organiques aux caractéristiques polaires a
semi-polaires parmi lesquels des antibiotiques (Chen et al. 2012, 2013), des molécules
pharmaceutiques (Challis et al. 2016) et des pesticides (Guibal et al. 2017).

Les risques de compétition avec les composés d’intérét sur ces différents types de gels

récepteurs lors d’'une exposition des DGT en milieu naturel sont précisés dans la section 1.2.2.2.

Le gel diffusif

Le modele de quantification de la DGT repose également sur la diffusion prévisible et contrélée
des composés a travers le gel diffusif. Ainsi, la structure du gel diffusif doit permettre leur diffusion
sans entrave et sa nature ne doit pas engendrer d’interactions significatives avec eux. Le matériau
utilisé doit également permettre d’obtenir des gels reproductibles, c’est-a-dire présentant une
épaisseur et une porosité contrélées (une épaisseur de 0,8 mm est classiquement utilisée) avec une
composition/structure spatialement uniforme, et qui ne se dégradent pas au cours du temps
d’exposition pour conserver des conditions de diffusion stables. Trois principaux types d’hydrogel sont
utilisés, le polyacrylamide réticulé avec un dérivé d'agarose ou avec du bis-acrylamide et I'agarose.

Le gel de polyacrylamide (15 %) réticulé avec un dérivé d’agarose (« cross-linker », 0,3 %)
posséde une taille de pores supérieure a 5 nm permettant la libre diffusion des especes libres et des
petits complexes (principalement inorganiques) (Zhang et Davison 2000). Il s’agit du gel diffusif le plus
couramment utilisé pour I’échantillonnage des métaux/métalloides.
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Le gel en polyacrylamide peut également étre réticulé avec du bis-acrylamide, alors connu sous
le nom de gel restrictif a pores restreints (< 1 nm). Ce dernier retarde légerement la diffusion des
especes libres et des « petits » complexes (principalement inorganiques) et ralentit considérablement
la diffusion des « gros » complexes (généralement associés a de la matiere organique). Son utilisation,
couplée a celle du gel classique en polyacrylamide, permet alors de discriminer les gros complexes
organiques (Zhang et Davison 2000) et est couramment utilisé pour des études de
spéciation/biodisponibilité des métaux/métalloides (Menegario et al. 2017).

Le gel en agarose présente une taille de pores moyenne de 35 nm (Fatin-Rouge et al. 2003)
permettant une diffusion relativement libre des composés. Ce type de gel est largement utilisé pour

I’échantillonnage des micropolluants organiques (Guibal et al. 2019).

Ces gels diffusifs peuvent néanmoins présenter des charges responsables d’interactions
électrostatiques avec les composés d’intérét, modifiant alors leur gradient de diffusion et faussant la
prédiction de Cper par le modéle de quantification. Lors de I'utilisation de gels diffusifs en
polyacrylamide par exemple, la présence de résidus de la réaction de polymérisation au sein des gels
peut leur conférer des charges négatives entrainant la fixation des espéces cationiques. Pour limiter la
présence de ces résidus, il est nécessaire de bien rincer les gels diffusifs avant leur utilisation en
effectuant plusieurs ringages successifs dans de I'eau ultrapure (Warnken et al. 2005). Les gels diffusifs
en agarose peuvent également présenter des charges négatives provenant des groupements
pyruvates (Fatin-Rouge et al. 2003). Néanmoins, I'ensemble de ces effets de charge dépendent
fortement de la force ionique du milieu d’exposition : ils augmentent quand la force ionique diminue.
Des effets de charge non négligeables sont principalement constatés si la force ionique du milieu
d’exposition est trés faible (< 10 mol.L) (Warnken et al. 2005). Les phénoménes mis en jeu sont

décrits dans la partie 1.2.2.2.

La membrane de protection

La membrane de protection (taille de pores usuelle de 0,45 um) assure la protection physique
des gels diffusif et récepteur en empéchant les particules d’y pénétrer ou d'endommager la surface
externe du gel diffusif. Elle ne doit pas interagir avec les composés d’intérét pour ne pas impacter leur
diffusion au sein du dispositif.

Bien que plusieurs natures de membranes de protection, comme le nitrate de cellulose (Zhang
et Davison 2000), le polycarbonate (Priadi et al. 2011), I'acétate de cellulose (Buzier et al. 2014) ou
encore le polyéthersulfone (PES) (Uher et al. 2018) soient couramment utilisées de maniere
interchangeable pour les métaux/métalloides, des phénomeénes d’adsorption ont été observés pour
I’échantillonnage des micropolluants organiques (Challis et Brinkmann 2022). Pour ces derniers, plus

d’une dizaine de membranes différentes sont utilisées parmi lesquelles les membranes en PES qui sont
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les plus populaires pour I'échantillonnage de composés organiques polaires (Guibal et al. 2019).
Récemment, Ji et al. (2022) ont recensé I'ensemble des études d’adsorption réalisées sur différentes
natures de membranes de protection. Prés d’un tiers des composés qu’ils ont référencés présentent
un pourcentage d’adsorption sur les membranes en PES supérieur a 50 %. Ce phénomene d’adsorption
serait alors responsable d’un délai (i.e., phase de latence) avant que le flux du composé au sein du
dispositif DGT atteigne I'état stationnaire et pourrait engendrer un biais sur la quantification. Wang et
al. (2019) ont observé des temps de latence allant de quelques minutes a plusieurs jours. L'impact de
cette phase de latence sur la quantification devrait donc étre négligeable si la durée d’exposition est

suffisamment longue mais il s’agit d’'un phénomene qui reste largement a étudier.

1.2.2. Mise en ccuvre de la DGT en milieu naturel

1.2.2.1. Détermination des parameétres de fonctionnement

Une fois la nature des gels diffusif et récepteur et de la membrane de protection sélectionnées
pour I'échantillonnage des composés d’intérét, le coefficient de diffusion des composés a travers le gel
diffusif et le facteur d’élution du gel récepteur doivent étre déterminés pour appliquer le modele de

guantification.

Les coefficients de diffusion

Le coefficient de diffusion est un parametre clé nécessaire au calcul de la concentration Cper
(Equation I-5). Ce parametre doit donc étre déterminé avec justesse et précision car I'incertitude sur
ce dernier engendre de facon systématique la méme incertitude sur la quantification. Idéalement, les
coefficients de diffusion dans les gels diffusifs doivent étre mesurés indépendamment de la mesure
par DGT. Ainsi, en effectuant ensuite une mesure par DGT, I'accord de Cper (déterminée en utilisant les
coefficients de diffusion mesurés indépendamment dans le gel diffusif) avec la concentration en
solution permet de vérifier la justesse des valeurs des coefficients de diffusion déterminés. Deux
méthodes sont disponibles dans la littérature : la méthode par cellule de diffusion ou par empilement
de gels diffusifs.

La méthode par cellule de diffusion, décrite par Zhang et Davison (1999) est la méthode la plus
utilisée, aussi bien pour les métaux/métalloides que pour les micropolluants organiques. Une cellule
de diffusion est composée de deux compartiments reliés par une ouverture dans laquelle un gel diffusif
est intercalé permettant le transfert de masse entre les compartiments par diffusion. L'un des
compartiments (compartiment « source ») est rempli d'une solution dopée avec le composé d'intérét
tandis que l'autre compartiment (compartiment « récepteur ») est rempli de la méme solution non
dopée. Le composé diffuse a travers le gel diffusif du compartiment source vers le compartiment

récepteur et un état stationnaire s’établit en quelques minutes. La concentration dans le
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compartiment récepteur est mesurée au cours du temps afin de déterminer le flux de composé a
travers le gel diffusif et d'en déduire le coefficient de diffusion correspondant en utilisant la premiére
loi de Fick.

La méthode d’empilement de gels diffusifs a été proposée plus récemment (Amato et al. 2018 ;
Belles et al. 2017) pour les composés organiques. Cette méthode, adaptée de Rusina et al. (2010),
consiste a 'empilement de gels diffusifs sur un gel diffusif dopé avec le composé d’intérét. Le composé
diffuse du gel dopé vers les gels non dopés. A la fin du contact, la concentration du composé est
déterminée dans chaque gel diffusif. L'étude de I’évolution de la concentration en fonction de la
distance par rapport au gel dopé permet de déterminer le coefficient de diffusion du composé. Cette

méthode n’est utilisée que sporadiquement mais présente I'intérét d’étre simple a mettre en ceuvre.

Une autre méthode, conduisant cette fois-ci a des coefficients de diffusion dits « effectifs »
consiste en des déploiements de durée croissante de dispositifs DGT dans une solution synthétique
dopée a une concentration connue en composés d’intérét. L'étude de la masse accumulée par les DGT
au cours du temps d’exposition permet alors d’estimer les coefficients de diffusion a I'aide de
I’Equation I-5. lIs sont qualifiés de coefficients de diffusion « effectifs » car les valeurs obtenues ne
sont pas uniqguement dépendantes de la nature du gel diffusif, mais peuvent étre influencées par tout
phénoméne non considéré dans I'Equation I-5 tel que des interactions des composés avec la
membrane de protection et/ou le gel récepteur. Ces valeurs seraient susceptibles d’étre plus
appropriées pour assurer une quantification par DGT car plus représentatives de la diffusion des
composés au sein de I'ensemble du dispositif. Il apparait néanmoins peu pertinent d’utiliser les valeurs
obtenues dans la littérature si celles-ci n‘ont pas été déterminées dans les mémes conditions,

c’est-a-dire avec la méme nature de membrane de protection et de gel récepteur.

Les coefficients de diffusion de nombreux éléments sont déja disponibles dans la littérature.
Toutefois, des différences significatives sont parfois observées en fonction de la méthode de
détermination utilisée et entre les études. Li et al. (2019) ont par exemple comparé les coefficients de
diffusion déterminées dans la littérature pour 12 métaux/métalloides et ont observé une variabilité de
3% a 27 % pour un méme élément entre différentes études. Par ailleurs, plusieurs articles ont rapporté
des différences entre les coefficients de diffusion de métaux/métalloides mesurées par cellule de
diffusion (« réels ») et par déploiements de dispositifs DGT (« effectifs ») (Tableau I.1). En fonction des
éléments, jusqu’a 50 % d’écart peuvent étre observés entre le coefficient de diffusion « réel » et
« effectif ». En cas de divergence entre les deux types de méthodes, d'autres expériences
d'investigation doivent étre menées pour en établir la cause. Par exemple, pour mettre en évidence
une influence potentielle de la membrane de protection, le coefficient de diffusion peut étre
déterminé par cellule de diffusion en ajoutant la membrane devant le gel diffusif.
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Tableau I.1 : Coefficients de diffusion (x 10° cm?.s) & 25 °C déterminés dans la littérature pour des
métaux/métalloides au sein d’un gel diffusif en polyacrylamide en utilisant une cellule de diffusion (Dce;) ou
par exposition de DGT (D).

Métal/métalloide Deel Dest Deeil/ Dest Référence

As 5.54 +0.17 6.78£0.24 0.82

Mo 6.28 £0.13 6.81£0.28 0.92

Sb 6.04 £0.12 6.86 £0.30 0.88 Panther et al. 2013
\" 7.14 £ 0.04 8.02+0.35 0.89

W 6.89 £ 0.08 6.26 £ 0.37 1.10

Al 414 +0.13 4,28 +0.19 0.97 £0.05

As 5.36+0.22 5.96 £0.20 0.90 £ 0.05

Cd 5.36+0.18 5.56 £0.21 0.96 £ 0.05

Co 5.03+0.17 5.88 £0.20 0.86 £ 0.05

Cu 5.27 +0.19 5.34+£0.19 0.99 £ 0.05

Mn 495 +0.18 5.11+0.22 0.97 £0.06

Mo 5.58 +0.24 7.24£0.19 0.77 £0.05 Shiva et al. 2015
Ni 5.13+0.18 5.65+0.22 0.91 £0.05

Pb 6.80+0.24 7.70+£0.29 0.88 £ 0.05

Sb 5.50+0.22 6.74 £0.24 0.82 £0.05

\" 3.88+0.14 8.92 +0.27 0.44 £ 0.05

W 4,28 +0.22 6.50+£0.34 0.66 £ 0.07

Zn 5.39+0.23 5.78+0.24 0.93 +£0.06

Les facteurs d’élution

Apres I'exposition des DGT, il est nécessaire de récupérer les composés fixés sur le gel récepteur
en solution car la majorité des techniques analytiques utilisées pour quantifier les composés
nécessitent un échantillon liquide. Ce transfert en phase liquide étant rarement total, le facteur
d’élution doit étre déterminé en laboratoire. Pour cela, les gels récepteurs sont immergés
individuellement dans un volume de solution dopée en composé d’intérét. Cette premiére étape
permet la fixation des composés d’intérét sur les gels récepteurs. La masse fixée est déterminée par
différence de la masse de composé présente initialement et restante en solution aprés I'exposition du
gel récepteur. Apres généralement 24 h d’exposition, les gels récepteurs sont retirés et élués. Les
éluats sont ensuite analysés pour déterminer la masse éluée. Le facteur d’élution, correspondant a
I’efficacité de I’élution du gel récepteur, est alors déterminé a partir du ratio de la masse éluée sur la
masse fixée. Les facteurs d'élution indiqués dans la littérature sont généralement supérieurs a 0,8 (une
valeur de 1 correspondant a une élution totale). Bien que la reproductibilité de la procédure d'élution
soit le critere principal pour assurer la précision de la mesure par DGT, des facteurs d’élution élevés

sont préférés afin de faciliter la quantification des composés.

En fonction de la nature du gel récepteur, la solution d’élution appropriée varie. Les éléments
métalliques cationiques sont par exemple élués des gels récepteurs a base de Chelex par une solution
d’acide nitrique (Zhang et Davison 1995) alors qu’une solution d’hydroxyde de sodium est utilisée pour
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I’élution des éléments anioniques des gels récepteurs a base de dioxyde de titane (Bennett et al. 2010).
Pour les composés organiques, des solvants organiques (ex : méthanol, acétonitrile) sont utilisés
(Challis et al. 2016 ; Chen et al. 2017 ; Amato et al. 2018) pour I'élution des gels récepteurs a base de
XAD18 ou de Oasis® HLB. Les solvants organiques présentent I'avantage de pouvoir évaporer les
échantillons apreés I’élution permettant ainsi de concentrer les composés d’intérét dans un volume de
reprise plus petit. Cette étape peut représenter un gain important en sensibilité intéressant compte-
tenu des masses accumulées en micropolluants organiques généralement plus faibles que les

métaux/métalloides du fait de leur plus faible présence dans les eaux naturelles.

1.2.2.2. Influence des facteurs environnementaux sur la mesure par DGT

Lors d’'un échantillonnage par DGT en milieu naturel, les conditions hydrodynamiques et
physico-chimiques du milieu d’exposition (température, force ionique, présence de compétiteurs) sont
des parametres qui peuvent influencer I'accumulation des composés en modifiant leur diffusion et leur
fixation au sein du dispositif et par conséquent impacter la fiabilité de la quantification. Toutefois, des
problémes de quantification ont principalement été mis en évidence dans des conditions extrémes de
non-agitation, de force ionique (< 10* mol.L'!) ou encore de pH (<4 et > 9). De telles conditions
environnementales ne sont pas représentatives de la majorité des eaux douces naturelles et sont donc

peu rencontrées dans le cadre de la surveillance de la qualité de la ressource en eau.

Température
Les coefficients de diffusion varient en fonction de la température du milieu, principalement en
lien avec le changement de viscosité de I'eau, mais ils sont facilement corrigeables selon la formule de

Stokes-Einstein suivante (Equation 1-6) :

Dixmy _ D2Xnz Equation I-6
T T,
avec D; et D; les coefficients de diffusion a 25 °C (T1) et a la température moyenne d’exposition (T2)
respectivement, n: et n; la viscosité de I'eau (NIST chemistry WebBook) a T; et a T.. Ainsi, la

détermination d’une valeur de D a une température donnée peut ensuite étre corrigée et utilisée a la

température du milieu d’exposition sans mesure supplémentaire.

Conditions hydrodynamiques

Le modéle de quantification de la DGT communément utilisé (Equation 1-5) considére que la
diffusion des éléments n’a lieu que dans le dispositif DGT et est contrainte a une seule dimension.
Néanmoins, deux autres phénomenes se produisent a I'interface du dispositif DGT et de la solution : |a

mise en place d’une couche limite de diffusion et un phénomeéne de diffusion latérale.
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En pratique, lors de I'exposition d’une DGT en solution, une fine couche de solution stagnante
est toujours présente a la surface du dispositif. Un gradient de concentration s’établit au sein de cette
couche entrainant une diffusion des éléments de la solution d’exposition vers la surface du dispositif
DGT. Cette couche est appelée couche limite de diffusion (CLD) et son épaisseur (6) dépend des
conditions hydrodynamiques de la solution d’exposition. Plus le milieu est agité, moins la CLD est
épaisse (environ 0,2 mm d’épaisseur pour des milieux bien agités) et inversement. Son épaisseur peut
étre estimée en déployant des DGT avec différentes épaisseurs de gels diffusifs (Garmo et al. 2006).
En fonction de son épaisseur et donc des conditions hydrodynamiques du milieu, la CLD peut modifier
le flux d’élément vers la DGT de fagon significative et alors conduire a une sous-estimation de la
concentration en solution si elle n’est pas prise en compte (Figure 1.7). Son impact sur le flux
d’accumulation est considéré comme négligeable pour des solutions ou des eaux naturelles bien
agitées (vitesse du courant > 2 cm.s™, Gimpel et al. 2001) mais significatif dans des milieux faiblement
ou non agités. Dans des milieux non agités, la mesure par DGT en utilisant le modele classique de
quantification peut ne représenter que 50 % de la concentration réelle (Gimpel et al. 2001). Dans ce
cas, il est alors recommandé de prendre en compte I'épaisseur de la CLD dans la quantification. Buzier
et al. (2014) ont cependant précisé que lorsque la formation d’'une CLD est négligée, la fiabilité de la
mesure en milieu naturel n’est pas significativement affectée a condition que son épaisseur soit

inférieure a 0,5 mm.
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Figure 1.7 : Impact de la couche limite de diffusion sur le gradient de concentration (en rouge) au sein
d’un dispositif DGT exposé en solution.
Lors du déploiement d’'une DGT en solution, il a été montré qu’il existe également un
phénoméne de diffusion latérale aux abords de I'aire d’échantillonnage (Warnken et al. 2006). Le

transport diffusif des composés n'est pas contraint a un chemin paralléle (Figure 1.8, Davison et Zhang
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2012) mais se produit également aux abords de I'aire d’échantillonnage. Cette diffusion latérale
augmenterait le transfert de masse au sein du dispositif et conduirait a une accumulation non prise en
compte dans le modele de quantification simplifié, entrainant une surestimation de la contamination
du milieu. Pour prendre en compte ce phénomene, il ne faudrait plus considérer I'aire gé¢ométrique

d’échantillonnage mais une aire effective (Warnken et al. 2006).

N =
)

1 S———
~

(a) (b)

Figure 1.8 : Représentation des voies de diffusion au sein du dispositif DGT : (a)
diffusion paralléle supposée d’aprés I’Equation 1.5 ; (b) diffusion réelle considérant la
diffusion latérale aux abords de I'aire d’échantillonnage (Davison et Zhang 2012).

Néanmoins, il a été démontré qu’en utilisant les dispositifs DGT standards (aire
d’échantillonnage de 3,14 cm? épaisseur du gel diffusif de 0,8 mm) dans un milieu bien agité, I'impact
de la CLD et de la diffusion latérale sur la fiabilité de la quantification sont négligeables car ils se
compensent (Warnken et al. 2006). Ainsi, le modele de quantification simplifié peut étre utilisé dans
la plupart des eaux naturellement agitées (vitesse du courant > 2 cm.s) sans engendrer une erreur de

plus de 5 % sur la quantification.

Force ionique

L’échantillonnage des éléments d’intérét par DGT peut étre modifié a faible force ionique
(< 10* mol.L?) pouvant conduire & une sous- ou surestimation significative de la concentration en
solution.

Vis-a-vis de la mesure des métaux/métalloides a faible force ionique, une surestimation des
concentrations en éléments cationiques de 50 % a été observée par Torre et al. (2000). A I'inverse,
Warnken et al. (2005) ont mis en évidence une sous-estimation de 50 % et Peters et al. (2003) ont
obtenu des résultats erratiques (sur- ou sous-estimation). Moins de données sont disponibles pour les
éléments anioniques pour lesquels des comportements variables ont également été observés a faible
force ionique (Ding et al. 2016 ; Luo et al. 2010). Deux mécanismes principaux ont alors été proposés
pour expliquer I'impact d’une faible force ionique sur I’échantillonnage des métaux/métalloides : une
altération du gradient de concentration due aux charges présentes dans le gel diffusif (effet Donnan)
(Sangi et al. 2002) ou une diffusion altérée des éléments due a la diffusion des contre-ions du gel
récepteur (Peters et al. 2003). A faible force ionique, ces charges ne seraient pas compensées par les

ions majeurs en solution et entreraient donc davantage en interaction avec les éléments d’intérét.
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Récemment, Pommier et al. (2021) ont montré que I'échantillonnage des espéces cationiques avec un
gel diffusif en polyacrylamide était modifié a faible force ionique uniquement dans les conditions les
plus acides (pH 4) et suggerent fortement que ces gels diffusifs, malgré leur lavage avant utilisation,
portent des charges positives qui créent un effet Donnan a faible force ionique.

L'influence de la force ionique sur I’échantillonnage des micropolluants organiques a également
été étudiée. Pour la majorité des composés étudiés (Chen et al. 2012 ; 2017 ; Guibal et al. 2017 ; Zhang
et al. 2018), aucun effet de la force ionique sur la quantification n’a été observé a I'exception de
certains composés chargés. Par exemple, Guan et al. (2018) ont observé une sous-estimation de 30 %
de la concentration de l'acide perfluorooctanesulfonique dans une solution de force ionique
10 mol.L. Des phénoménes de charges semblables & ceux décrits pour les métaux/métalloides
pourraient donc étre responsables d’une altération de I’'échantillonnage des composés organiques a
faible force ionique.

Des effets sur la quantification ayant été observés a trés faible force ionique uniquement
(< 10* mol.L?), ce paramétre doit étre mesuré lors d’une exposition DGT. Néanmoins il n’impacte pas
la mesure dans la majorité des eaux naturelles qui présentent généralement des forces ioniques
supérieures. En cas d’exposition dans des milieux dont la force ionique est inférieure & 10 mol.L?, il
est recommandé de déterminer préalablement les coefficients de diffusion des composés d’intérét
dans une eau synthétique de composition similaire pour assurer une mesure par DGT plus fiable (Sangi

et al. 2002; Fatin-Rouge et al. 2003).

Compétiteurs

Comme évoqué dans la section 1.2.1.2, la présence de compétiteurs se fixant au gel récepteur
peut diminuer sa capacité linéaire d’accumulation pour les éléments d’intérét et donc entrainer une
saturation des DGT lors de leur exposition. Les eaux douces naturelles présentent différentes
concentrations en ions majeurs et en matiéres organiques dissoutes, ainsi qu'une gamme de
concentrations en ions hydronium (pH), qui peuvent affecter I'accumulation des éléments d’intérét
sur le gel récepteur.

Vis-a-vis des métaux/métalloides, les éléments majeurs présents dans les eaux douces
naturelles (ex : Na, Ca, Mg, K, sulfates, phosphates) pourraient entrer en compétition avec les éléments
d’intérét présents a I'état de traces. Néanmoins, la sélectivité des gels récepteurs utilisés est suffisante
pour que ces espéces n’interférent pas avec la mesure des métaux/métalloides en eaux douces
naturelles. Cette sélectivité a notamment été démontrée pour les gels récepteurs a base de Chelex
(Pai et al. 1988). En revanche, dans des milieux plus chargés comme en milieu marin, les effets de
compétition sont plus probables. La présence d’ions hydrogene peut également limiter les capacités
d’accumulation linéaires des gels récepteurs. Ce phénoméne a notamment été observé pour le gel
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récepteur a base de Chelex. Lorsqu’il est exposé a des pH < 5, ses sites de liaison se protonent et ne
peuvent alors plus fixer les espéeces cationiques. Dans ces conditions, la mesure par DGT peut alors
conduire a une sous-estimation de la contamination réelle (Gimpel et al. 2001). Néanmoins, la majorité
des systémes aquatiques possédant un pH > 4, ce gel récepteur peut largement étre utilisé pour la
mesure des éléments traces cationiques dans I'environnement. L'influence du pH sur les performances
des gels récepteurs aux éléments anioniques a également été largement étudiée. Il a été démontré
gue I'accumulation des éléments est indépendante du pH pour le gel a base de ferrihydrite entre pH 4
et 8 (Luo et al. 2010), pour le gel a base de dioxyde de titane entre pH 4 (ou 5 pour I'aluminium, Panther
et al. 2012) et 8,5 (Panther et al. 2013; Price et al. 2013) et pour celui a base d’oxyde de zirconium
entre pH 3,8 et 7,8 (Guan et al. 2015) et méme de pH 2,0 a 9,1 pour I'arsenic (Sun et al. 2014). Ainsi,
I’ensemble de ces gels récepteurs peuvent étre utilisés de facon fiable dans la gamme de pH 5 a 8,
représentative de la majorité des eaux douces naturelles.

Vis-a-vis des micropolluants organiques, les constituants de la matiere organique dissoute
capables de diffuser au sein du dispositif peuvent potentiellement entrer en compétition avec les
composés organiques d’intérét sur les gels récepteurs mais ce parametre reste difficile a appréhender
et a prendre en compte. Néanmoins, compte-tenu des faibles concentrations en micropolluants
organiques généralement retrouvées dans les eaux naturelles, les gels récepteurs classiquement
utilisés sont loin de leur capacité intrinseque d’accumulation (Chen et al. 2012; Zhang et al. 2019) pour
des durées d’exposition classiques (i.e., deux semaines) et semblent donc moins soumis a des risques

de saturation.

Encrassement de la surface des dispositifs

Lors de I'exposition d’échantillonneurs passifs en milieu naturel, un biofilm composé d’algues,
de bactéries ou encore de champignons, peut se former a la surface des dispositifs et des particules
peuvent également adhérer a la membrane de protection. Ces différents types d’encrassement de la
surface des DGT peuvent potentiellement perturber I'accumulation des composés. En effet, la couche
d’encrassement peut étre considérée comme une couche de diffusion inerte supplémentaire,
augmentant le trajet de diffusion jusqu’au gel récepteur et/ou peut interagir avec les composés
d’intérét (ex : biosorption, complexation ou précipitation) (Uher et al. 2012) limitant leur diffusion.

L'impact de la présence de cet encrassement sur la quantification reste néanmoins complexe a
appréhender et a quantifier. En effet, il a été mis en évidence que tous les métaux/métalloides ne
semblent pas étre affectés de la méme fagon par la présence d’encrassement. Par exemple, Devillers
et al. (2017) ont montré que, lors d’un déploiement de 28 jours en riviéres, la quantification du nickel
et des oxyanions n’était pas impactée significativement par la présence de biofilm, alors que celle du
cadmium, du cuivre et du plomb peut étre ou non impactée (jusqu’a 39%, 78% et 96 %,
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respectivement) selon le milieu d’exposition et donc la nature de I'encrassement. L'impact de
I’encrassement des DGT sur la quantification des composés organiques n’a pas encore était étudié
mais compte-tenu de I’affinité de certains composés pour la matiere organique (Chen et al. 2017), des
interactions avec un encrassement biologique sont probables.

Ainsi, a la fin de I'exposition des DGT, une attention particuliére doit étre portée a la présence
d’encrassement a leur surface. Les données obtenues a partir de dispositifs DGT présentant un
encrassement visible important doivent étre interprétées avec prudence (Davison 2016). Pour éviter
la formation d’un encrassement, il peut étre nécessaire de limiter les durées d’exposition (< 10 jours)

(Pichette et al. 2007 ; Uher et al. 2012).

1.2.3. Utilisation de la DGT en réseaux de surveillance

Malgré la bonne connaissance de son fonctionnement et de l'influence des parametres
environnementaux sur son utilisation, la DGT n’a pas encore été intégrée dans les réseaux de

surveillance du fait de plusieurs limites discutées ci-aprés.

1.2.3.1. Pour le suivi des métaux/métalloides

Pour les métaux/métalloides, la DGT bénéficie d’un large recul depuis son développement et est
actuellement envisagée comme un outil potentiel de surveillance de la qualité des eaux. Toutefois, la
difficulté d’exploitation des résultats obtenus et le peu d’études réalisées en milieu naturel a large

échelle freinent son utilisation en routine en réseaux de surveillance.

Limites a I’exploitation des résultats

La mesure des métaux/métalloides par DGT peut se mettre en ceuvre facilement avec un
minimum d’expertise, justifiant son importante utilisation depuis son développement. Néanmoins,
I’obtention d’une valeur de Cper fiable et représentative de la contamination du milieu a partir de la
masse accumulée et a travers le choix du coefficient de diffusion notamment, nécessite souvent des

connaissances chimiques poussées.

La spéciation plus ou moins complexe des métaux/métalloides en milieu naturel peut limiter la
justesse des résultats via I'incertitude sur le coefficient de diffusion utilisé. En effet, le coefficient de
diffusion est déterminé pour une espéce chimique, pas pour un élément et il peut fortement varier
d’une espece chimique a I'autre. Dans le cas de I'arsenic par exemple, le coefficient de I'As(lIl) est 40 %
supérieur a celui de I'As(V) (Bennett et al. 2010). Si la spéciation exacte n’est pas connue durant le
déploiement des DGT, un coefficient de diffusion unique est généralement utilisé, ce qui engendre une
erreur sur la quantification. Les coefficients de diffusion de I'aluminium peuvent également varier de

20 % en fonction des espéces sous lesquelles il se trouve (Panther et al. 2012). Cependant, la forme
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majoritaire de I'aluminium dépendant principalement du pH (section 1.1.1.1), il est plus aisé de
déterminer la forme majoritaire la plus représentative du milieu d’exposition et donc la valeur du
coefficient de diffusion. Cela nécessite néanmoins toujours une bonne connaissance de chacun des

sites étudiés.

La fiabilité de la quantification peut également étre limitée par la contamination intrinséque des
dispositifs. En effet, des contaminations peuvent survenir lors des différentes étapes du traitement du
dispositif avant ou apres exposition dans le milieu a étudier. Par conséquent, en cas de contamination
intrinseque significative par rapport a la masse accumulée lors de I'exposition, Coer peut étre
surestimée. Pour éviter cela, I'évaluation de la contamination intrinséque des dispositifs est
essentielle. Son niveau peut étre déterminé en analysant les éluats du gel récepteur de dispositifs DGT
traités comme I'ensemble des autres dispositifs mais non exposés dans le milieu a étudier, appelés
« blancs DGT ». Le Tableau 1.2 rapporte des valeurs de blancs DGT obtenus dans I'étude de Garmo et
al. (2003). Dans cet exemple, les métaux/métalloides ubiquitaires (ex: Al, Zn, Ni) qui peuvent étre
facilement présents dans I’environnement de travail sont davantage soumis a des problemes de

contamination intrinseque.

Tableau 1.2 : Exemple de valeurs de blancs DGT obtenus pour un gel récepteur a base de Chelex.

Valeur des blancs DGT (ng.gel?)
(Garmo et al. 2003)

Al 13,2+ 1,9
cd 0,053 + 0,015
Co 0,10+ 0,19
Cu 0,97 £ 0,26
Ni 4,10+ 0,48
Pb 1,00+ 0,16
Zn 6,3f 2,2

Miege et al. (2012) ont souligné que la contamination intrinséque des dispositifs est en partie
responsable de l'incertitude sur la mesure. Cependant, aucune procédure spécifique n'est encore
utilisée en routine. En effet, une fois évaluée, le traitement de la contamination intrinseque n’est pas
si simple car elle peut fortement varier en fonction des dispositifs et/ou des campagnes de
déploiements. Par exemple, dans I'étude de Buzier et al. (2014), I'analyse de 44 blancs DGT au cours
de sept campagnes de déploiement a révélé une contamination intrinséque récurrente en cuivre
(12 £ 7 ng par gel récepteur a base de Chelex) mais une contamination ponctuelle (jusqu’a 10 a
100 fois les valeurs minimales le plus souvent observées) pour d’autres éléments comme le cadmium,
I'arsenic et le nickel. Face a cette problématique, des auteurs ont soustrait la contamination
intrinseque du dispositif (Dunn et al. 2007), tandis que d'autres ont défini une limite de détection

permettant d'identifier les échantillons suspects (Leermakers et al. 2005). Buzier et al. (2014) ont
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montré que la conversion d’une masse accumulée inférieure a la limite de quantification déterminée
a partir des niveaux de contamination intrinseque (LOQper), peut conduire a une erreur supérieure a

la répétabilité de la méthode.

Peu d’études réalisées a large échelle

Depuis son développement, la DGT a largement été utilisée pour des études de spéciation
chimique et de fractionnement des métaux/métalloides dans les eaux naturelles (Menegario et al.
2017). Ces dix dernieres années, plusieurs études ont également évalué la DGT comme outil de
surveillance de la qualité de la ressource en eau (Tableau I.3). Elles démontrent notamment la capacité
de la DGT a suivre la variabilité spatio-temporelle des métaux/métalloides dans les eaux douces
naturelles. Elles révélent également la DGT comme un outil reproductible et cohérent, adapté a la
surveillance de la qualité des eaux. Cependant, des études d’inter comparaison (Tableau 1.3)
démontrent le besoin de réduire les variabilités liées a la manipulation et a I'analyse par différents

laboratoires.

A I'heure actuelle, treés peu d’études ont été réalisées a large échelle, c’est-a-dire sur plusieurs
sites et a long terme. En effet, au cours de ces différentes études, les DGT n’ont été exposées que sur
un site unique ou pour une seule période (Tableau I.3) conduisant a un manque d’évaluation des
tendances de la contamination sur diverses masses d’eau et sur des longues durées. Des études a large
échelle pourraient améliorer la connaissance des corrélations probables entre les données issues
d’échantillonnage ponctuel et passif. Une telle étude a récemment été réalisée en milieu marin par
Rodriguez et al. (2021) qui ont montré que les ratios obtenus entre les deux modes d’échantillonnage
n'étaient pas significativement affectés par la température, la salinité, le pH, l'oxygene, le carbone
organique dissous (COD) ou les matiéres en suspension (MES). Dans un contexte de surveillance, il
s’agit d’'un grand avantage, car « la simplicité de ne pas avoir besoin d'utiliser des corrections pour
minimiser les effets des variables environnementales pourrait aider a mettre en ceuvre des DGT dans

les réseaux de surveillance » (Rodriguez et al. 2021).
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Tableau 1.3 : Etudes de la DGT comme outil de surveillance des métaux/métalloides en eaux douces

naturelles.
s . , Nombre de sites Nombre de déploiement Eléments
Critére évalué ) .. .
(Nature) (Temps d’exposition) suivis
Cohérence des concentrations
t . , . .
Allan et conczra::r;at?tf:srt(?tl:l(es ot 1 site 1 déploiement Cd, Cu, Ni,
al. 2008 e C s (Une riviere) (7 a 28 jours) Pb, Zn
filtrées mesurées a haute
fréquence
Warnken Comparaison des résultats . L Al, Fe, Mn,
34 sites 1 déploiement .
et al. obtenus par DGT et (34 cours d’eau) (1 ou 14 jours) Ni, Cu, Cd,
2009 échantillonnage ponctuel J Pb, Zn
Représentativité de la
Priadi et variabilité spat|.o-te.mporelle 3 sites 12 déploiements cd, cr, Co.,
de la contamination par s . . Cu, Mn, Ni,
al. 2011 12 . (Une riviere) (Non précisé)
rapport a I’échantillonnage Pb, Zn
ponctuel
. Inter comparaison des 3 sites L Cd, Ni, Pb,
Miege et . N 1 déploiement
Al 2012 résultats obtenus entre (Une riviere et un (7 jours) Zn, Cu, Mn,
' 24 laboratoires lagon) ) Co, Cr
. R dati . .
Buzier et Ii;i?::?}:] raécl:?sri];npgzst 1 site 3 déploiements As, Cd, Cu,
al. 2014 P (Une riviére) (14 jours) Ni
mesures
Suivi de | iabilité tio- . .
Vrana et uml t::n? \frr;ﬁel(;eelzpa 10 4 sites 14 déploiements Hg, Cd, Pb,
al. 2014 porefie @ (Une riviere) (14 jours) Ni
contamination
. . 2 sit . Cd, Cr, Co,
Dabrin et Inter comparaison des . S.I\ es 1 déploiement r O.
, . (Une riviere et un . Cu, Mn, Ni,
al. 2016  résultats entre 10 laboratoires (7 ou 9 jours)
lagon) Pb, Zn
Uher et E\./alu.atlon dela \ 101 s!tes 13 déploiements Cd, Cr, Co.,
contamination par rapport a (101 stations de . Cu, Mn, Ni,
al. 2018 ) . . (7 jours)
I’échantillonnage ponctuel surveillance) Pb, Zn

1.2.3.2. Pour le suivi des micropolluants organiques

Depuis sa premiére utilisation pour I'échantillonnage de pesticides (Chen et al. 2012 ; 2013), la
0-DGT est largement étudiée en laboratoire et en milieu naturel. Les incertitudes sur les concentrations
déterminées par o-DGT (Belles et al. 2018), les effets des parametres environnementaux comme les
conditions hydrodynamiques (Buzier et al. 2019) et le pH (Stroski et al. 2018) ont été étudiés plus
particulierement dans des articles dédiés. Plusieurs articles de revues ont également récemment été
publiés (Guibal et al. 2019 ; Ji et al. 2022), témoins d’un intérét croissant pour la o-DGT. L’ensemble de
ces études et la trés bonne connaissance de la DGT pour les métaux/métalloides permettent de
commencer a avoir un important recul sur le fonctionnement de la 0o-DGT. Cependant, avant de
pouvoir utiliser la o-DGT en réseaux de surveillance, une multitude de composés organiques
nécessitent encore des études en laboratoire, notamment pour déterminer leur coefficient de
diffusion ou vis-a-vis des phénomenes d’interaction avec les membranes de protection. De plus,
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plusieurs études interpellent sur la principale limite de la 0-DGT pour le suivi des composés organiques
en milieu naturel qui correspond a son manque de sensibilité par rapport aux autres types
d’échantillonneurs passifs. En effet, la DGT présente un plus faible taux d’échantillonnage que le POCIS
et le Chemcatcher® en raison de sa plus faible aire d’échantillonnage et de la présence du gel diffusif
qui réduit le transfert des composés au gel récepteur. Ainsi, par rapport au POCIS, la 0o-DGT présente
un taux d’échantillonnage pres de 50 fois plus faible (Buzier et al. 2019). La sensibilité de la o-DGT s’est
ainsi révélée limitée pour le suivi d’antibiotiques et de pesticides ioniques en conditions
environnementales (Chen et al. 2013 ; Guibal et al. 2017). L'augmentation de la sensibilité passe par
une augmentation de la quantité de composé accumulée. Le temps d’exposition pourrait étre allongé
mais cette option pourrait favoriser le risque de développement de biofilm et/ou de dégradation des
gels. Il est alors préférable d’augmenter la surface d’échantillonnage des dispositifs (Buzier et al. 2019).
Des designs plus grands ont été proposés (Belles et al. 2017 ; Urik et Vrana 2019) mais leurs

performances n’ont pas encore été directement comparées a celle de la o-DGT conventionnelle.
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Chapitre Il. Matériels et méthodes

Ce chapitre présente les méthodologies et procédures mises en place pour répondre aux
objectifs de ces travaux de these. Dans un premier temps, sont présentés les caractéristiques des
composés étudiés, I'ensemble des matériels et réactifs utilisés et leur précaution d’emploi ainsi que
les méthodes d’analyse utilisées. Ensuite, sont décrites les procédures mises en place vis-a-vis de la
préparation des dispositifs DGT, de leur calibration et de leur validation en conditions contrélées en

laboratoire avant I'étude de leurs performances en milieu naturel.

I.1. Composés étudiés, matériel et réactifs utilisés, méthodes d’analyse

II.1.1. Caractéristiques des composés étudiés
Dix métaux/métalloides (Al, As, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Sb, Se et Zn) et 24 pesticides neutres et
métabolites (Tableau Il.1, parfois réunis sous le terme abrégé de « pesticides » dans ce manuscrit) ont
été étudiés comme exemples représentatifs de micropolluants inorganiques et organiques pouvant

étre présents dans la ressource en eau.

Tableau Il.1 : Liste et caractéristiques des 24 pesticides neutres et métabolites étudiés.

, .. Masse molaire Log Kow
Numéro CAS  Groupe chimique (g.mol) (Lewis et al. 2016)
Atrazine 1912-24-9 Triazine 215,68 2.70
Atrazine-déisopropyl (DIA) 1007-28-9 Triazine 173,60 1.15
Atrazine-déséthyl (DEA) 6190-65-4 Triazine 187,63 1.51
Carbendazime 10605-21-7 Benzimidazole 191,19 1.48
Chlortoluron 15545-48-9 Urée substituée 212,67 2.50
Cybutryne 28159-98-0 Triazine 253,37 3.95
Diméthachlore 505663-36-5 Chloroacétamide 255,74 2.17
Diméthénamide 87674-68-8 Chloroacétamide 275,79 2.20
Diméthoate 60-51-5 Organophosphate 229,26 0.75
Diuron 330-54-1 Phénylamine 233,10 2.87
Epoxiconazole 133855-98-8 Triazole 329,76 3.30
Ethidimuron 30043-49-3 Urée substituée 264,30 0.43
Flurochloridone 61213-25-0 Pyrollidone 312,11 3.36
Flurtamone 96525-23-4 Furanone 333,30 3.20
Hexazinone 51235-04-2 Triazine 252,31 1.20
Imidaclopride 138261-41-3 Néonicotinoide 255,66 0.57
Isoproturon 34123-59-6 Urée substituée 206,28 2.50
Métazachlore 67129-08-2 Chloroacétanilide 277,75 2.49
Propiconazole 60207-90-1 Triazole 342,22 3.72
S-Métolachlore 87392-12-9 Chloroacétamide 283,79 3.05
Simazine 122-34-9 Triazine 201,66 2.30
Tébuconazole 107534-96-3 Triazole 307,82 3.70
Terbuthylazine 5915-41-3 Triazine 229,71 3.40
Terbuthylazine 2-hydroxy 66753-07-9 Triazine 211,26 3.50
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Les métaux/métalloides étudiés ont été sélectionnés pour leurs différents comportements dans
les eaux naturelles. En effet, sept de ces éléments sont présents majoritairement sous formes
cationiques (Al, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn) et trois autres sous formes anioniques (As, Sh, Se). Ce sont
également des éléments généralement présents a différents niveaux de concentrations (ex : de I'ordre
du ng.L™ pour Cd a plusieurs dizaines ou centaines de pg.L™ pour Al). Par ailleurs, ces éléments sont
plus ou moins ubiquitaires dans I’environnement de travail.

Les pesticides neutres et métabolites étudiés ont été sélectionnés pour leurs différentes
caractéristiques physico-chimiques afin d’étre représentatifs d’un large panel de composés. En effet,
ces composés appartiennent a 12 familles chimiques différentes et présentent une large gamme
d’hydrophobicité avec des log Kow compris entre 0,4 et 4,0 (Tableau Il.1).

L’échantillonnage par DGT de I'ensemble de ces composés a été étudié en milieu naturel et
I"aluminium et les pesticides neutres et métabolites ont fait I'objet d’'une étude préalable en conditions

controlées en laboratoire.

11.1.2. Spécificités et précaution d’emploi des matériels et réactifs utilisés
L’'ensemble des appareils, des matériels et des réactifs utilisés pour la préparation et le suivi des
solutions d’exposition (solutions synthétiques et eaux naturelles) et la préparation et le traitement des

DGT sont répertoriés dans le Tableau 11.2.

Tableau 1.2 : Appareils, matériels et réactifs utilisés pour la préparation et le suivi des solutions d'exposition
et pour la préparation et le traitement des DGT.

Caractéristiques Fournisseur

Courantométre Flo-Mate 2000 Cometec
s _ Enregistreur de TG-4100 Tinytag
= Appareils température
2 Sonde multi-paramétres Multi 3420 Set G WTW
% Sonde pH FiveEasy F20 Mettler-Toledo
- Filtre seringue en acétate Taille de pores : 0,45 um ou .
8 -] Sartorius
@ N de cellulose 0,2 um
'% Matériels Filtre Iserlngue enl . Taille de pores : 0,2 um Macherey Nagel
2 polytétra- fluoroéthylene
a Unité d’ultrafiltration Seuil de coupure : 3 kDa Vivaspin
S Acide formique Pureté >99 % Normapur
Ig Al(NOs)3,9H,0 Pureté > 99 % Fluka
2 Ca(NOs); Pureté >99 % Fluka
2 Eau ultrapure (EUP) Résistivité > 18,2 MQ.cm Milli Q / Millipore
-% Réactifs Formiate d’ammonium Pureté >99 % Sharlau
H H.0; Pureté > 30 % Sigma-Aldrich
~§' Pureté > 67 % ; Impureté
a

HNOs

maximale en éléments
traces : 10 a 50 ppt

Fisher Scientific
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Pureté >99,9 %

Méthanol (MeOH) Qualité LC-MS Carlo Erba
NaNOs Pureté >99,5 % Prolabo
NaOH Pureté >97 % Carlo Erba
NH4NO; Pureté > 99 % Fluka
) Bain a ultrasons (US) 210 W /TS 540 Bioblock Scientific
Appareils —
Etuve Ecocell MMM Group
Gels dlfoSIfs. en Epaisseur : 0,78 mm DGT Research
polyacrylamide
Gels récepteurs Chelex Epaisseur : 0,4 mm DGT Research
Gels récepteurs TiO; Epaisseur : 0,4 mm DGT Research
M - — :
embranes de protection Dlan,wet.re de pores: 0,4 um Whatman
en polycarbonate Epaisseur : 0,01 mm
Membranes de protection Diameétre de pores : 0,5 um .
. Lo Sartorius
— Matériels —&" polyéthersulfone (PES) Epaisseur : 0,15 mm
8 Membranes de protection Diameétre de pores : 0,4 um .
. L Sartorius
9 en nitrate de cellulose Epaisseur : 0,12 mm
S Produits brevetés
g Supports DGT Aire d’échantillonnage : DGT Research
8 3,14 cm?
‘® Polytétrafluoroéthyléne
E Supports Chemcatcher® Aire d’échantillonnage : TellLab
S 15,2 cm?
s Acrylamide Pureté > 98 % Sigma-Aldrich
g Agarose Réactif biologique Sigma-Aldrich
S " ; p
= Agent réticulant « Cross P.rodwt brevet\e DGT Research
linker » Solution aqueuse a 2 %
N,N,N,N’,N’-tétraméthyl- . .
7 ? 7 ’ 7 > [v) _
_éthylénediamine (TEMED) Pureté 2 99,5 % Sigma-Aldrich
Réactifs  Persulfate d’ammonium Pureté > 98 % Fisher Scientific
Granulométrie : .
Phase Chelex 200 — 400 mesh Bio-Rad
Phase Oasis® HLB Granulométrie : 60 um Waters
Zr0Cl,,8 H,0 Pureté > 98 % Sigma-Aldrich
3-[N-morpholino] Pureté 2 99,5 % Fluka

propanesulfonique (MOPS)

Pour la préparation et le stockage des solutions et des échantillons, du matériel en
polypropyléne et du matériel en verre ont respectivement été privilégiés lors de I'étude des
métaux/métalloides et des pesticides pour limiter I'adsorption des composés étudiés. Le verre permet
également d’éviter le relargage de matiéres plastiques qui pourraient perturber I'analyse des
pesticides.

Pour limiter les risques de contamination, de I'eau ultrapure (EUP) et des produits de haute
pureté (Tableau I1.2) ont été utilisés. Des procédures de décontamination du matériel ont également
été mises en place. Lors de I'étude des métaux/métalloides, le matériel utilisé a été préalablement

décontaminé en effectuant trois lavages avec de I'EUP, suivis d’un bain dans de I’acide nitrique (HNO3)
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a 10 % (V/V) pendant 24 h puis de trois lavages successifs avec de I'EUP. Pour I'étude des pesticides
neutres et métabolites, le matériel a été rincé a I'EUP, puis immergé dans un mélange EUP/détergeant
et agité par bain a ultrasons (US) pendant 15 min avant d’étre a nouveau rincé a I’'EUP puis au méthanol
(MeOH) avant utilisation. Les supports DGT et Chemcatcher® ont été soumis aux mémes procédures
de décontamination que le matériel utilisé respectivement pour I'étude des métaux/métalloides et
des pesticides.

Pour I'étude des pesticides, les membranes de protection en PES ont fait I'objet d’un lavage
avant leur utilisation afin de limiter le relargage de polyéthyléne glycol dans les échantillons qui
pourrait perturber I'analyse (Guibal et al. 2015a). Elles ont été immergées dans deux bains successifs
d’EUP/MeOH (50/50) de 1 h chacun sous agitation elliptique puis rincées dans deux bains d’EUP de
30 min chacun. Elles ont ensuite été laissées a sécher a température ambiante avant leur utilisation.
La phase Oasis® HLB a également été lavée au MeOH avant son utilisation pour éliminer des résidus
liés a son stockage selon la procédure suivante : 3 x 20 mL de MeOH pour 6 g de phase et séchage sous

azote.

Des solutions « mére » des composés étudiés en laboratoire ont été réalisées pour la préparation
des solutions d’exposition synthétiques et pour I'analyse. Pour les pesticides, une solution « mere » a
100 mg.L! a été préparée en dissolvant 5mg de chacun des composés étudiés (Tableau 1.1,
pureté 298 %, fournisseur: Dr. Ehrenstorfer GmbH) dans 50 mL de MeOH. Une solution
« multi-composés » a 1 mg.L! a ensuite été préparée par dilution au 1/100 de chacune des 24 solutions
« méere » dans du MeOH. Les solutions ont été conservées dans des bouteille en verre ambré a -18 °C
pendant six mois au maximum pour éviter leur dégradation. Vis-a-vis des métaux/métalloides, seul
I"aluminium a fait I'objet d’une étude en solution synthétique. Une solution « mére » d’aluminium a
1g.L? a été réalisée en dissolvant 0,278 g de Al(NOs)3,9H,0 dans 20 mL d’EUP. La solution a été
conservée dans un flacon en plastique a 4 °C pendant six mois au maximum et son pH (pH < 3) a été

vérifié pour s’assurer que I'aluminium ne précipite pas.

11.1.3. Analyse des composés étudiés

11.1.3.1. Analyse multi-élémentaire par ICP-MS

Les analyses multi-élémentaires des métaux/métalloides ont été réalisées par spectrométrie de
masse avec plasma a couplage inductif (ICP-MS, 7700 X, Agilent). Les échantillons ont été
préalablement dilués si besoin et acidifiés a 2 % (V/V) de HNOs. Une cellule de collision a He a été
utilisée pour I'analyse de Al, As, Cr, Cu, Ni, Se et Zn pour supprimer les interférences polyatomiques.

Des étalons internes ont été ajoutés lors de I'injection des échantillons : **Sc ou **In pour I'analyse de
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Al, Cr, Cu, Ni et Zn, **In pour As, Cd, Se et Sb et 2°°Bi pour Pb. Les limites de quantification de I'appareil

pour les différents éléments sont indiquées dans le Tableau II.3.

Tableau I1.3 : Limites de quantification (LOQinstrumentales) de I'"CP-MS pour les dix métaux/métalloides étudiés.

Al As cd Cr Cu Ni Pb Sb Se Zn

LoQinstrumentaIe

m 5 002 002 004 0,2 0,2 0,04 0,08 0,6 2
(mg.L”)

11.1.3.2. Analyse de I'aluminium par ET-AAS

L'aluminium a été quantifié par spectrométrie d’absorption atomique électrothermique
(ET-AAS, 240 Z, Agilent). Les échantillons ont été dilués si besoin et acidifiés a 1 % (V/V) de HNOs. Un
modificateur a base de Ca(NOs); et NH4NOs a été ajouté dans chaque échantillon a une concentration
finale de 0,64 mg.L? chacun pour stabiliser I’analyte lors de I'analyse. La limite de quantification de

I’appareil pour I’aluminium est similaire a celle de I'lCP-MS, elle est de 5 pg.L™.

11.1.3.3. Analyse des pesticides neutres et métabolites par LC-Q-TOF

Les 24 pesticides neutres et métabolites étudiés ont été analysés par chromatographie liquide
(LC 1290 Infinity, Agilent) couplée a un spectromeétre de masse en tandem quadripdle - temps de vol
(Q-TOF, Acurate Mass 6540, Agilent). Les composés étant polaires a moyennement polaires, une
colonne C18 (Zorbax Eclipse Plus, 2,1 mm x 150 mm, 1,8 um) a été utilisée pour leur séparation et le
gradient d’élution appliqué est présenté dans le Tableau Il.4. Les paramétres de la source MS/MS sont
détaillés dans le Tableau II.5. Six étalons internes (fournisseur : HPC Standards GmbH) ont été ajoutés
a chaque échantillon. Ils ont été choisis en tenant compte de la famille chimique et du temps de
rétention des composés étudiés (Tableau 11.6). Les limites de quantification de I'appareil pour chacun
des composés étudiés sont présentées dans le Tableau Il.6.

Tableau I1.4 : Gradient d’élution appliqué lors de I’analyse des pesticides neutres et métabolites utilisant (A)

de I'EUP et (B) du MeOH avec 0,1 % d'acide formique et 5 mmol.L* de formiate d'ammonium.
(Débit = 0,4 mL.min™, température de la colonne = 30°C).

Temps (min) A (%) B (%)

0 90 10
0.5 90 10
3.5 50 50
14 30 70
17 10 90
20 10 90
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Tableau II.5 : Paramétres de la source MS/MS pour le mode d'ionisation positive.

Paramétre de la source MS/MS

Température du gaz
Débit du gaz séchant
Pression du nébuliseur
Voltage du capillaire

Température du gaz enveloppant

Débit du gaz enveloppant
Voltage Nozzle
Voltage du fragmenteur
Voltage du skimmer

130 °C

13 L.min*

35 psi
3500V
375°C

12 L.min*

300V
120V
65V

Tableau I1.6 : Temps de rétention, masse molaire, étalon interne et LOQjnstrumentale des 24 pesticides neutres et
métabolites étudiés.

Temps de Masse molaire . LOQinstrumentale
. . 1 Etalon interne 1
retention (min) (g.mol™) (mg.L™)
Atrazine 9,18 215,68 Atrazine-D5 0,5
Carbendazime 4,67 173,60 Méthomyl-D3 0,5
Chlortoluron 8,99 187,63 Diuron-D6 0,1
Cybutryne 12,75 191,187 Atrazine-D5 0,5
DEA 4,89 212,67 DEA-D6 0,5
DIA 5,81 253,37 DEA-D6 0,5
Diméthachlore 10,16 255,741 Diuron-D6 0,5
Diméthénamide 11,72 275,79 Métolachlore-D6 0,1
Diméthoate 5,39 229,26 Méthomyl-D3 0,1
Diuron 9,98 233,1 Diuron-D6 0,1
Epoxiconazole 14,75 329,76 Tébuconazole-D9 0,5
Ethidimuron 5,18 264,3 DEA-D6 0,2
Flurochloridone 13,41 312,11 Métolachlore-D6 0,5
Flurtamone 11,88 333,3 Diuron-D6 0,1
Hexazinone 7,57 252,31 Atrazine-D5 0,1
Imidaclopride 5,07 255,661 DEA-D6 0,1
Isoproturon 9,63 206,28 Diuron-D6 0,1
Métazachlore 9,38 277,75 Métolachlore-D6 0,1
Propiconazole 14,47 342,22 Tébuconazole-D9 0,5
S-Métolachlore 16,52 283,79 Métolachlore-D6 0,2
Simazine 7,40 201,657 Atrazine-D5 0,1
Tébuconazole 16,28 307,82 Tébuconazole-D9 0,5
Terbuthylazine 11,87 229,71 Atrazine-D5 0,1
Terbuthylazine-2-hydroxy 5,40 211,26 Atrazine-D5 0,5

11.1.3.4. Controle et assurance qualité

Au début de chaque séquence d’analyse, des solutions étalons préparées le jour-méme ont été

analysées pour déterminer la pente de la droite d’étalonnage. Lors d’une séquence d’analyse, des

blancs (EUP pour les pesticides, EUP acidifiée a1 % ou 2 % (V/V) de HNOs pour les métaux/métalloides)

et une solution étalon ont été analysés tous les dix échantillons (ou a chaque changement de matrice)
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pour repérer respectivement une contamination ou une dérive de I'appareil. La justesse de I'analyse a
été vérifiée pour les métaux/métalloides par I'analyse au début et a la fin de chaque séquence d’une
solution « contréle » constituée d’une solution préparée indépendamment de la solution étalon ou
d’une solution référence d’eau de riviere (SLRS-5, National Research Council Canada). Les limites de
quantification des appareils (LOQinstrumentales) ONt €té déterminées pour les métaux/métalloides selon la
méthode IUPAC d’aprés I'Equation 11.1 (ou MOY et SD correspondent respectivement a la moyenne et

I’écart-type du signal de dix blancs analysés) et selon la norme NF T90-210 pour les pesticides.

LQinstrumentale = MOY + 10 SD Equation "-1

II.2. Préparation et traitement des dispositifs DGT

Cinq types de DGT adaptés a I’échantillonnage des dix métaux/métalloides et des 24 pesticides
neutres et métabolites ciblés ont été étudiés. Les détails de leur préparation et de leur traitement
apres exposition sont présentés ci-dessous. La méthodologie mise en place a travers la réalisation de
« blancs DGT » pour évaluer et prendre en compte la contamination intrinseque des dispositifs lors de

la quantification est également décrite.

11.2.1. Configuration des dispositifs DGT

L'ensemble des DGT étudiées présentent une configuration conforme a la Figure 1.4.
Néanmoins, différentes natures de gels récepteurs, de gels diffusifs et de membranes de protection

ont été utilisées en fonction des composés ciblés (Tableau 11.7).

Tableau I1.7 : Nature des différentes couches des dispositifs DGT étudiés.

Corrlpc’)ses . Gel Gel diffusif Membrar.le de Support
ciblés récepteur protection
Al, Cd, Cr, Cu
DGT-Ch Lo T Chel
Ni, Pb, Zn elex Polycarbonate ou
itrate de cellul
DGT-Zr Al, As, Se, Sb C.)xyde. de Polyacrylamide nitrate de cefiuiose
zllrcozlur;m DGT Research
DGT-Ti Al DIO?(V ©de Polycarbonate
titane
o-DGT 24 pesticides
neutres et Oasis HLB® Agarose PES
Lo-DGT métabolites Chemcatcher®

Pour les métaux/métalloides, les DGT sont nommées DGT-Ch, DGT-Zr et DGT-Ti pour les
dispositifs présentant respectivement un gel récepteur a base de Chelex, d’oxyde de zirconium et de

dioxyde de titane. Les DGT-Ch et les DGT-Zr, communément utilisées pour le suivi des
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métaux/métalloides dans la littérature (cf. section 1.2.1.2), ont respectivement été utilisées pour
I’échantillonnage des especes cationiques et anioniques. Ces deux types de DGT ont également été
utilisées conjointement a la DGT-Ti pour I'échantillonnage spécifique de I'aluminium. Des gels diffusifs
en polyacrylamide, qui sont les gels classiqguement utilisés pour I'échantillonnage des
métaux/métalloides, ont été utilisés pour I'ensemble des DGT. Vis-a-vis des membranes de protection,
deux matériaux ont été utilisés (le polycarbonate ou le nitrate de cellulose) de maniere

interchangeable pour des raisons d’approvisionnement.

Pour les pesticides neutres et métabolites, des gels récepteurs a base d’Oasis® HLB ont été
utilisés pour leur affinité pour les composés d’intérét. Les matériaux les plus communément étudiés
dans la littérature (cf. section 1.2.1.2) pour les gels diffusifs (agarose) et les membranes de protection
(PES) ont été sélectionnés. Pour améliorer la sensibilité de la o-DGT, une DGT élargie appelée
Large o-DGT (« Lo-DGT ») a été étudiée. La Lo-DGT présente les mémes natures de couches que la
0-DGT mais se différencie par son aire d’échantillonnage. En effet, la Lo-DGT repose sur I'utilisation
d’un support Chemcatcher®, plus large que le support conventionnel de la DGT, conduisant a une aire
d’échantillonnage 4,8 fois plus importante (i.e., 15,2 cm? vs. 3,14 cm?). Ce support a été sélectionné
pour son absence d’interaction avec les composés étudiés, sa facilité d’approvisionnement (support

commercialement disponible) et d’utilisation.

11.2.2. Préparation des gels
En fonction des études et des types de DGT, les gels diffusifs et récepteurs ont été achetés a DGT
Research Ltd. (Lancaster University, UK) ou préparés au laboratoire, exceptés les gels récepteurs a base

de dioxyde de titane qui ont tous été achetés.

1.2.2.1. Procédure générale

La préparation de I'ensemble des gels repose sur une procédure commune. lls sont obtenus a
partir de la préparation d’une solution de gel qui polymérise entre deux plaques en verre séparées par
un écarteur en téflon et maintenues serrées par des pinces. Ce montage permet d’obtenir une feuille
de gel d’épaisseur controlée et homogene (Tableau 11.8.). Pour la préparation des gels récepteurs, la
phase réceptrice a été ajoutée a la solution de gel juste avant la polymérisation ou par précipitation
une fois la feuille de gel obtenue.

Pour favoriser la polymérisation des gels en polyacrylamide, aprées coulage de la solution de gel
entre les deux plaques en verre, le montage a été placé dans une étuve a 45°C pendant 45 min. La
feuille de gel obtenue a ensuite été récupérée et mise a tremper pendant 24 h dans 500 mL d’EUP pour
permettre son hydratation et 'atteinte de son épaisseur finale (Tableau 11.8). Pendant cette phase

d’hydratation, 'EUP a été renouvelée au minimum cing fois (un bain durant au moins 1 h) afin
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d’éliminer les réactifs de polymérisation en excés a l'intérieur du gel par diffusion. Le pH a été mesuré
a la fin de chaque bain de ringcage pour vérifier qu’il se stabilise autour du pH de 'EUP (Warnken et al.
2005) indiquant I'absence de composés résiduels. Pour la polymérisation des gels en agarose, les deux
plagues en verre ont été préalablement chauffées pendant environ 15 min dans une étuve a 70 °C
avant coulage de la solution de gel. La gélification de I'agarose s’effectuant en dessous de 36 °C, le

montage a été laissé a température ambiante pendant environ 1 h.

Tableau 11.8 : Epaisseur des écarteurs utilisés pour la polymérisation des gels diffusifs et récepteurs en
polyacrylamide et en agarose et épaisseurs finales des gels.

Ecarteur Epaisseur des gels
Polyacrylamide Gels diffusifs 0,50 mm 0,77 mm
Gels récepteurs 0,25 mm 0,40 mm
Agarose Gels diffusifs 0,75 mm 0,75 mm
Gels récepteurs 0,50 mm 0,50 mm

Une fois les feuilles de gels polymérisées, elles ont été découpées en disques de 2,5 cm (pour
les DGT conventionnelles) ou 4,5 cm (pour les Lo-DGT) de diametre a I'aide d’'un emporte-piece. Pour
limiter la manipulation des feuilles de gel en agarose qui sont plus fragiles que celles en polyacrylamide,
celles-ci ont été découpées en disques avant d’étre rincées deux a trois fois dans des bains d’EUP. La
préparation des gels en agarose n’utilisant pas de réactifs de polymérisation, leur lavage ne nécessite
pas d’étre aussi poussé que celui des gels en polyacrylamide.

L'ensemble des disques de gels obtenus ont ensuite été stockés dans une solution de NaNOs a
102 mol.L™* 4 4 °C jusqu’a leur utilisation. Les procédures de préparation spécifiques a chaque type de

gels sont décrites ci-dessous.

11.2.2.2. Spécificités de la préparation gels en polyacrylamide

L'ensemble des gels en polyacrylamide (diffusifs et récepteurs) ont été préparés a partir d’une
solution « meére » identique constituée a 15 % (V/V) d’acrylamide et a 0,3 % (V/V) d’un agent réticulant
dérivé de I'agarose (solution « cross-linker » a 2 %) dilués dans de 'EUP. Pour préparer 10 mL de cette
solution « mére », 4,75 mL d’EUP, 3,75 mL d’une solution d’acrylamide a 40 % (m/m, préparée sous
sorbonne par dissolution dans de I'EUP) et 1,5 mL de la solution d’agent réticulant « cross-linker » ont

été mélangés au vortex.

Gels diffusifs en polyacrylamide

Pour préparer une feuille de gel diffusif en polyacrylamide, aux 10 mL de la solution « mére »
ont été ajoutés 70 uL d’un initiateur de polymérisation (solution de persulfate d’ammonium a 10 %,
m/m, préparée le jour-méme par dissolution dans de I'EUP) et 25 pL d’un catalyseur (solution de
N,N,N',N'-tétraméthyléthylenediamine appelé TEMED) en mélangeant la solution au vortex entre
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chaque ajout. Le mélange a ensuite été directement coulé entre les deux plaques en verre pour

polymérisation.

Gels récepteurs a base de Chelex

Les gels récepteurs a base de Chelex ont été préparées a partir de 10 mL de solution « mére »
auxquels ont été ajoutés 2 g de phase réceptrice Chelex avant la polymérisation. Les volumes de
solution de persulfate d’'ammonium et de TEMED ont été réduits (60 uL et 16 L respectivement) pour
faciliter la polymérisation du gel. Aprés coulage, le montage a été immédiatement positionné a
I’horizontale pour que les grains de Chelex décantent sur un c6té de la plaque tout en restant

homogenement répartis.

Gels récepteurs a base d’oxyde de zirconium

Les gels récepteurs a base d’oxyde de zirconium ont été préparés par précipitation de zirconium
dans un gel en polyacrylamide aprés polymérisation. Dans un premier temps, une feuille de gel en
polyacrylamide a été préparée selon la méme procédure que pour les gels diffusifs mais en utilisant un
écarteur plus fin d’épaisseur 0,25 mm. Apres hydratation et lavage a I'EUP, la feuille de gel obtenue a
été immergée dans 100 mL d’une solution de ZrOCl, a 0,1 mol.L™! pendant 2 h sous légére agitation.
Elle a ensuite été rincée dans de 'EUP pendant quelques secondes pour éliminer I'excédent de
zirconium a la surface du gel puis immergée dans 100 mL d’une solution tampon d’acide 3-[N-
morpholino]propanesulfonique (MOPS) a 0,25 mol.L?, ajusté a un pH de 7 (ajout de 0,3 g de NaOH
puis ajustement avec NaOH a 1 mol.L'?) pendant 40 min sous légére agitation pour permettre la
précipitation du zirconium sous forme d’oxyde. La feuille de gel récepteur ainsi obtenue a ensuite été

a nouveau rincée dans des bains d’EUP régulierement renouvelés avant d’étre découpée et stockée.

11.2.2.3. Spécificités de la préparation des gels en agarose

Les gels en agarose (gels diffusifs et récepteurs a base d’Oasis® HLB) ont été préparés a partir
d’une solution d’agarose a 1,5 % (m/V). Pour préparer 7 mL de cette solution d’agarose, 105 mg
d’agarose ont été hydratés avec 1 mL d’EUP froide pour favoriser la dissolution de |’agarose, suivis de
6 mL d’EUP préalablement chauffée a 80 °C. Le mélange a été chauffé dans un bain marie a 80 °C
pendant environ 15 min, en agitant régulierement, jusqu’a dissolution compléte de I'agarose. Les gels
diffusifs en agarose ont été obtenus apres gélification de cette solution.

Les gels récepteurs a base d’Oasis® HLB ont quant a eux été préparés en intégrant 0,49 g de
poudre d’Oasis® HLB préalablement lavée a 7 mL de solution d’agarose a 1,5 %. La solution obtenue a
alors été mélangée au vortex et immédiatement coulée entre deux plaques en verre qui ont ensuite
été positionnées a I’horizontale afin que la phase réceptrice décante sur un coté de la plaque tout en

restant homogenement répartie.
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11.2.3. Montage, démontage et élution

11.2.3.1. Montage des dispositifs DGT

Lors du montage des DGT, un gel récepteur, un gel diffusif et une membrane de protection ont
été superposés successivement sur un support, puis la bague a été utilisée pour sceller le dispositif.
Les gels récepteurs préparés a partir des phases réceptrices Chelex, TiO, et Oasis® HLB ont été
positionnés de maniére que la face sur laquelle la phase réceptrice a sédimenté soit orientée vers le
gel diffusif. Si les échantillonneurs n’ont pas été utilisés immédiatement apres le montage, ils ont été
conservés pendant 24 h au maximum dans des sachets en plastique fermés avec quelques gouttes

d’EUP afin de maintenir un taux d’humidité suffisant pour que les gels ne sechent pas.

11.2.3.2. Récupération et élution des gels récepteurs

Aprés exposition, les dispositifs DGT ont immédiatement été rincés a I'EUP pour éliminer le film
de solution présent a la surface de la membrane de protection et limiter les risques de contamination
de la zone de travail lors du démontage. Le gel récepteur a été récupéré en vérifiant son intégrité. Il a
été rincé avec quelques gouttes d’EUP pour éliminer la pellicule de solution d’exposition présente a sa
surface. L'excédent d’eau de rincage a été éliminé sur du papier absorbant et le gel récepteur a été
élué. Une procédure d’élution (nature et volume de I'éluant, durée et conditions d’élution) adaptée a
chaque type de gel récepteur a été appliquée (Tableau I1.9). Les protocoles sont issus de la littérature

ou ont été optimisés.

Tableau 11.9 : Procédures d'élution des différents gels récepteurs.

Durée et conditions

Eluant Volume d’éluant el s
d’élution
Chelex HNOsz a 1 mol.L" lou2mL 24ha20+1°C
. . NaOH/H,0; a 0,05 mol.L* .
+ o
Oxyde de zirconium NaOH 3 0,2 mol.L™* 2mL 24ha20x1°C
Dioxyde de titane NaOHa 0,1 M 1mL 24ha20+1°C
Oasis® HLB (o-DGT) MeOH 3 x (3 mL pendant 2 min sous US)a 20+ 1 °C
Oasis® HLB (Lo-DGT) MeOH 3 x (5 mL pendant 2 min sous US)a20+1 °C

Deux volumes différents de HNO; (1 ou 2 mL) ont été utilisés pour I'élution du gel récepteur
Chelex sans influence sur le facteur d’élution (Devillers et al. 2017). Pour I'aluminium (Chapitre 1V), la
procédure d’élution du gel récepteur a base d’oxyde de zirconium décrite par Ding et al. (2016) a été
optimisée en éliminant le peroxyde d’hydrogéne (H203) pour éviter la précipitation de zirconium dans
I’éluat aprés élution. L'élution du gel récepteur a base de dioxyde de titane a également été optimisée
par rapport a la procédure décrite par Bennett et al. (2010) en diminuant la concentration de NaOH

pour éviter un effet de matrice causé par le sodium lors de I'analyse de I'aluminium par ET-AAS. Quant
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au gel récepteur a base d’Oasis® HLB des Lo-DGT, le protocole d’élution utilisé pour les o-DGT (Challis
et al. 2016) a été optimisé en augmentant le volume de MeOH pour permettre une immersion

compléte du gel.

Les facteurs d’élution des gels récepteurs dont les procédures d’élution ont été optimisées ont
été déterminés en laboratoire. Pour les autres, les facteurs d’élution disponibles dans la littérature ont
été utilisés. Les valeurs utilisées pour chacun des composés étudiés sont indiquées dans les chapitres
correspondants.

La détermination des facteurs d’élution a été réalisée au minimum en triplicat pour vérifier la
répétabilité du protocole d’élution et déterminer un facteur d’élution moyen. Pour chaque réplique,
un gel récepteur a été immergé sous agitation dans une solution d’exposition dopée a une
concentration connue en composés d’intérét, puis élué. Le facteur d’élution a été déterminé en
effectuant le rapport de la masse éluée sur la masse fixée par le gel récepteur. La masse éluée a été
déterminée par analyse de I’éluat. La masse fixée, correspondant a la différence entre la quantité
initiale et finale en composés dans la solution d’exposition, a été déterminée en analysant la solution
d’exposition avant et apres I'immersion du gel récepteur.

Lorsque la concentration en pesticides dans les éluats des o-DGT et des Lo-DGT n’était pas assez
élevée pour étre quantifiée (i.e., apres déploiement en milieu naturel), les éluats ont été préconcentrés
par évaporation (Chapitre V). Le volume total d’éluat (9 mL et 15 mL de MeOH respectivement pour
les 0-DGT et les Lo-DGT) a été évaporé a sec sous azote, repris dans 1,5 mL d'un mélange 90: 10 (V : V)
EUP/MeOH et analysé sans dilution. Un facteur d’élution incluant cette étape d’évaporation (appelé
« recovery factor ») a alors également été déterminé. La masse éluée a dans ce cas été déterminée
apres évaporation de I'éluat pour prendre en compte les éventuelles pertes en composés lors de cette

étape.

11.2.4. Réalisation de blancs DGT et détermination des LOQpgr

Le niveau de contamination intrinséque des dispositifs DGT est un parametre important a
prendre en compte lors de la quantification par DGT. Pour le déterminer, des blancs DGT ont été
réalisés au minium en triplicats pour chaque type de dispositifs a chaque exposition en laboratoire ou
en milieu naturel. lls ont permis de prendre en compte les différentes sources potentielles de

contamination (i.e., préparation des gels, montage/démontage, transport et stockage).

Les blancs DGT sont des dispositifs DGT qui ont été préparés parallelement et dans les mémes
conditions que les dispositifs a exposer mais conservés dans un sac zippé a 4 °C pendant la durée de
déploiement. Dans le cas d’exposition en milieu naturel, les blancs DGT ont également été amenés sur

le terrain le jour du déploiement. Les blancs DGT ont ensuite été démontés aléatoirement pendant le
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traitement des DGT ayant été exposées. L'analyse des éluats a alors permis de déterminer une
contamination intrinseque moyenne des différents types de DGT pour chaque étude.

Le risque de contamination pour certains métaux/métalloides étant plus important par rapport
aux pesticides neutres et métabolites du fait de leur ubiquité dans I'environnement de travail, une
étude plus approfondie de I'origine de la contamination intrinseque des DGT vis-a-vis de ces éléments
a été menée. Pour cela, trois types de blancs DGT ont été réalisés pour discriminer la ou les sources
potentielles de contamination au cours des différentes étapes du traitement des DGT. La procédure

ayant été mise en place est détaillée dans le Chapitre Ill.

Aprés la détermination du niveau de la contamination intrinseque des dispositifs, des LOQper,
représentant la plus faible concentration en milieu naturel pouvant étre quantifiée par DGT lors d’un
déploiement, ont été déterminées pour chaque composé et type de DGT étudié. En cas de
contamination intrinséque significative mise en évidence par I'étude des blancs DGT, les LOQper ont
été déterminées en utilisant I'Equation 1-5 & partir de la contamination moyenne des
blancs DGT + 10 fois I'écart-type (selon la méthode IUPAC) en tenant compte du temps d'exposition
des DGT et des coefficients de diffusion corrigés a la température moyenne d’exposition. Ces valeurs
sont appelées « LOQpcrfiels » dans le Chapitre Ill. En I'absence de contamination intrinseque des

dispositifs DGT, les LOQpgr ont été déterminées a partir des LOQinstrumentales.

I1.3. Etude préalable des DGT en conditions contrdlées

Avant le déploiement des DGT en milieu naturel, les coefficients de diffusion des composés,
nécessaires pour pouvoir déterminer Cper selon I'Equation I-5, ont été déterminés. Par ailleurs, les
profils d’accumulation des différents types de DGT ont été déterminés en conditions contrdlées avec
deux objectifs principaux : vérifier le respect du modele de quantification et déterminer la capacité
linéaire d’accumulation des DGT. Une étude spécifique sur I'aluminium a été réalisée en laboratoire
(Chapitre IV) vis-a-vis de la capacité des DGT-Ch, des DGT-Ti et des DGT-Zr a échantillonner cet élément
particulier dont la charge varie en fonction du pH et dont les concentrations dans les eaux naturelles
peuvent atteindre plusieurs centaines de pug.L'? (cf section 1.1.1.1). Par ailleurs, l'effet de
I"augmentation de 'aire d’échantillonnage de la 0-DGT (Lo-DGT) sur le comportement d’accumulation
des pesticides a dans un premier temps été étudié en conditions controlées en laboratoire (Chapitre V)

avant de démontrer son intérét sur la sensibilité des dispositifs en milieu naturel peu contaminé.
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11.3.1. Détermination des coefficients de diffusion
Dans le cadre de cette these, les coefficients de diffusion des pesticides neutres et métabolites
étudiés pour lesquels aucune valeur n’était disponible dans la littérature ont été déterminés par la

méthode de la cellule de diffusion, présentée dans le Chapitre | (cf. section 1.2.2.1).

La cellule de diffusion utilisée (Figure 1.1, fabriquée par I'atelier de la Faculté des Sciences de
Limoges) était constituée de deux compartiments en téflon connectés par une ouverture circulaire de
1,5 cm de diameétre dans laquelle est placé un gel diffusif en agarose. Le compartiment source a été
rempli avec 70 mL d’une solution de NaNOs a 102 mol.L? pour fixer la force ionique dopée a 1 mg.L?
en chacun des pesticides. Le compartiment récepteur a été rempli avec 70 mL de la méme solution de
NaNOs que le compartiment source mais non dopée. Le pH, laissé libre, était similaire dans les deux
compartiments (pH = 5,6 + 0,2) et n’a pas varié au cours de la diffusion. Pour limiter I'épaisseur de la
CLD a la surface du gel diffusif, chague compartiment a été agité en continu par un agitateur a hélices
en téflon. Pour déterminer la masse de chacun des composés ayant diffusé a travers le gel diffusif (m)
au cours du temps (t), des prélevements ont été réalisés toutes les 30 min dans le compartiment
récepteur. Ces prélevements ont également été réalisés dans le compartiment source pour vérifier la
stabilité de la solution. La détermination des coefficients de diffusion a été réalisée en triplicat pour

vérifier la répétabilité de la mesure.

Bloc moteur

s _

Agitation continue

Compartiment source

Bloc de serrage

TN
I
TN
I
]

Gel diffusif

Compartiment récepteur

Figure II.1 : Représentation schématique de la cellule de diffusion utilisée
pour la détermination des coefficients de diffusion.

La valeur du coefficient de diffusion (D) de chacun des pesticides a alors été déterminée a partir

de la régression linéaire m = f(t). La pente de cette régression correspond a I’expression DAC/Ag ol Ag
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est I'épaisseur du gel diffusif (0,75 mm), A est I'aire de la fenétre d’exposition (1,77 cm?) et C est la

concentration en composé dans le compartiment source.

L'ensemble des valeurs de D, déterminées expérimentalement ou provenant de la littérature,
ont été corrigées a la température moyenne de chacune des solutions d’exposition en utilisant la
relation de Stokes-Einstein (Equation 1-6). Les valeurs de D utilisées pour chacun des composés étudiés

sont indiquées dans les chapitres correspondants.

11.3.2. Détermination du profil d’accumulation des DGT
Pour déterminer le profil d’accumulation des composés d’intérét, soit I’évolution de la masse
accumulée au cours du temps d’exposition, des DGT ont été exposées en solutions synthétiques ou en
eaux naturelles pendant des durées croissantes (déploiements en «time-series »). Ces études
préalables de validation du fonctionnement de la DGT ont été réalisées dans des conditions stables en
laboratoire pour s’affranchir de facteurs environnementaux qui pourraient perturber la mesure telle

gu’une variation de la concentration en composés et des conditions hydrodynamiques.

11.3.2.1. Préparation et controle des solutions d’exposition

L’'ensemble des solutions d’exposition ont été préparées de maniere a conserver des conditions
stables (i.e., force ionique, pH, température, agitation et concentration en composés étudiés) tout au
long du temps d’exposition des DGT.

Les solutions synthétiques ont été préparées a partir d’'EUP dopée en composés d’intérét, dont
la force ionique a été fixée par ajout de NaNOs a 102 mol.L't pour gu’elle n’impacte pas la diffusion des
composés (cf. section 1.2.2.2) et dont le pH a été fixé si nécessaire par ajout de HNO; ou de NaOH et
de Na;COs;. La température des solutions d’exposition a été maintenue constante en réalisant
I’ensemble des expérimentations dans une salle dont la température ambiante était réguléea 20+ 1 °C
ou a6 2 °Cpourles eaux naturelles (température proche des conditions de terrain). Un enregistreur
de température a tout de méme été utilisé pour définir la température moyenne des solutions
d’exposition (Figure 11.2), nécessaire pour la correction des coefficients de diffusion (cf. section 1.2.2.2).
Par ailleurs, lors de I'exposition des DGT, les solutions ont été maintenues sous agitation (Figure 11.2)
pour limiter I'épaisseur de la CLD a la surface des DGT afin qu’elle n’‘impacte pas I'accumulation de
facon significative (cf. section 1.2.2.2).

Pour maintenir une concentration constante en composés d’intérét (ajoutée par dopage dans
les solutions synthétiques ou initialement présente dans les eaux naturelles), I'absence d’adsorption
sur les parois du contenant des solutions d’exposition et sur les supports DGT a été préalablement
vérifiée et la surface des solutions d’exposition a été recouverte pour limiter I'évaporation. De plus,
les DGT ont été exposées dans un volume de solution adapté au nombre total de dispositifs déployés
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et a leur temps d’exposition pour que la quantité accumulée par I'ensemble des DGT soit négligeable
par rapport a la quantité en solution (< 10 %). Dans le cas des solutions synthétiques d’aluminium, pour
garantir leur stabilité, les concentrations ont été fixées a la valeur la plus élevée possible tout en évitant
la formation de AI(OH)s3() soit 45, 17 et 85 pg.L* a pH 4,1, 5,3 et 8,6, respectivement. L’absence de
précipitation a été strictement vérifiée par analyse de prélévements filtrés et non filtrés au cours du
temps d’exposition. Les valeurs de pH proches de la neutralité (i.e., pH 6,0 a 7,5) n'ont pas été étudiées
en laboratoire a cause du risque de précipitation de I'aluminium, empéchant d'avoir une concentration

guantifiable et stable au cours du temps.

Enregistreur de
température

Agitateurs magnétiques

Figure II.2 : Déploiement des DGT en conditions contrélées.

Pour assurer des conditions stables a I'équilibre au moment de I'exposition des DGT, les
solutions ont été préparées et mises sous agitation au minimum 24 h (72 h dans le cas des solutions
synthétiques d’aluminium) avant le début des déploiements. Les eaux naturelles ont quant a elles été
étudiées en laboratoire juste apres leur préléevement pour limiter toute modification de leur
composition initiale. Pour chaque solution d’exposition, les parametres physico-chimiques et les
concentrations en composés d’intérét ont été controlés avant I'exposition des DGT puis

quotidiennement ou a chaque déploiement ou retrait de DGT.

11.3.2.2. Vérification du respect du modele de quantification

Les profils d’accumulation des DGT ont été déterminés pour vérifier leur cohérence avec le profil
théorique attendu selon le modeéle de quantification DGT (Equation I-5), soit une masse accumulée
proportionnelle au temps d’exposition dans une solution présentant une concentration en composé
d’intérét constante. Les DGT ont été déployées en triplicats a chaque temps de déploiement pour
vérifier la répétabilité de la quantification et pendant des durées suffisantes pour que la quantité

accumulée soit quantifiable aprées élution.
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Dans le cas de I'aluminium, son accumulation par les DGT-Ch, les DGT-Ti et les DGT-Zr a été
étudiée en fonction du pH en solutions synthétiques a pH 4,1, 5,3 et 8,6 pour couvrir la gamme
principale des espéces d’aluminium inorganiques dissous pouvant étre présentes dans les eaux
naturelles (Figure 1.2). Des déploiements de DGT ont ensuite été effectués dans des eaux naturelles
pour confirmer le comportement d’accumulation des différents types de DGT dans des conditions ou
la spéciation de I'aluminium peut étre plus complexe notamment en lien avec la présence de matiéere
organique. Pour cela, trois eaux ont été sélectionnées pour leurs concentrations naturelles
importantes en aluminium dissous (entre 100 et 300 pg L), leur large gamme de pH (entre 5 et 7) et
leurs différentes teneurs en matiere organique (teneur en carbone organique dissous de I'ordre de 1 a
10 mg.L?). Elles correspondent a une eau de subsurface utilisée pour I'alimentation en eau potable
(eau C) et a deux rivieres situées en téte de bassin versant dans le nord-ouest du Massif Central en
France (eau M et R) (Figure 11.3). Plus de détails sur leur composition physico-chimique sont indiqués
dans le Chapitre IV. Les durées de déploiement ont été établies en fonction de la teneur en aluminium
DGT-disponible de chaque eau (estimée lors d’expérimentations préliminaires) pour dépasser les
LOQper. Les DGT ont ainsi été déployés pendant 40 h dans I’eau C, 3 jours dans I'eau M et 7 jours dans

I’eau R. Les concentrations Cper obtenues par chaque type de DGT ont été comparées.

Le comportement d’accumulation de la Lo-DGT pour les pesticides neutres et métabolites a été
déterminé et comparé a celui de la 0-DGT en solutions synthétiques pour s’assurer du respect du
modele de quantification malgré la modification de la gé¢ométrie de I'outil (Chapitre V). Pour chaque
composé, la proportionnalité entre les masses accumulées et I'aire d’échantillonnage ont été vérifiées.
Les 0-DGT et les Lo-DGT ont été déployées simultanément dans 30 L d’une solution synthétique dopée

en pesticides a 30 pug.L chacun pendant 4, 8, 12, 16, 20 et 24 h.

11.3.2.3. Détermination des capacités d’accumulation linéaire

Dans le cas de I'aluminium, les profils d’accumulation par les DGT-Ch, les DGT-Ti et les DGT-Zr
ont été déterminés pour chaque pH étudié (4,1, 5,3 et 8,6) jusqu’a atteindre les capacités
d’accumulation linéaire (huit temps d’exposition compris entre 4 h et 30 jours). Des déploiements de
DGT ont ensuite été effectués dans une eau naturelle pour vérifier que la présence potentielle d’ions
compétiteurs n’affecte pas la capacité linéaire d’accumulation des DGT déterminée en solution
synthétique. Des expériences préliminaires ont été réalisées pour sélectionner une eau naturelle dont
la concentration en aluminium DGT-disponible permettrait d’atteindre les limites d'accumulation
linéaire déterminées dans un temps de déploiement acceptable (i.e., < 2 semaines pour éviter des
changements majeurs dans la composition de I'eau). Des DGT-Ch, DGT-Ti et DGT-Zr ont ainsi été

déployés dans I'eau naturelle C (pH = 5,0 £ 0,2) pendant 4 h et 40 h pour se rapprocher de la limite
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d'accumulation linéaire obtenue dans la solution synthétique a pH 5,3. Les masses accumulées apres

ces deux temps d’exposition ont été comparées pour vérifier I'absence de saturation.

11.4. Etude des DGT en milieu naturel

Les DGT ont été déployées en milieu naturel pour évaluer leurs performances en conditions
réelles d’exposition face a la variabilité des concentrations en composés d’'intérét et des facteurs

environnementaux.

11.4.1. Caractéristiques des eaux étudiées

Au total, 22 eaux naturelles différentes ont été étudiées, représentatives d’'une large gamme de
conditions environnementales. En effet, elles présentent des caractéristiques physico-chimiques et
des concentrations en micropolluants qui different en lien avec la nature du socle géologique (Figure
11.3) et 'occupation des sols (Figure 11.4) sur le bassin versant. Le contexte géologique peut notamment
impacter la force ionique, le pH et la présence naturelle des métaux/métalloides via la nature du fond
géochimique. Les activités anthropiques présentes sur le bassin versant, telles que I'agriculture ou
I'activité industrielle et les rejets de stations d’épuration, peuvent quant a elles entrainer une
contamination des cours d’eau en métaux/métalloides et/ou en micropolluants organiques par
ruissellement, lessivage ou rejets. Les caractéristiques physico-chimiques des eaux étudiées ont été
mesurées lors du déploiement et de la récupération des DGT, elles sont détaillées dans les chapitres
concernés.

Parmi les sites étudiés, les eaux situées en téte de bassin versant présentent des caractéristiques
physico-chimiques fortement dépendantes du contexte géologique granitique conduisant a des eaux
naturellement peu minéralisées (conductivité globalement inférieure a8 100 uS.cm™) et plutdt acides
(pH compris entre 5 et 7). Vis-a-vis des métaux/métalloides, ces eaux (C, M et R, Figure 1l.3) ont
notamment la particularité de pouvoir présenter des concentrations naturellement élevées en
aluminium dissous (> 100 pg.L?). Par ailleurs, les zones de téte de bassin versant sont davantage
préservées des contaminations anthropiques en micropolluants. En effet, ce sont des zone rurales,
caractérisées par une faible densité de population (10 & 20 hab.km™), pas ou peu d’activité industrielle
et dont les principales activités sont I'agriculture extensive d’élevage et I’activité forestiére. Ainsi, vis-a-
vis des pesticides, la faible présence de cultures limite notamment leur utilisation et donc leur présence
dans les eaux (sites A et B, Figure 1l.4). De faibles concentrations totales en pesticides sont
généralement retrouvées (< 0,1 pg.LY). Les sites étudiés plus en aval sont situés sur différentes natures
de socle géologique et sont plus ou moins soumis aux rejets anthropiques conduisant a une multitude

de matrices naturelles avec notamment quelques hot spots de contamination en métaux/métalloides.
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* Points de mesure
Géologie

[ Gneiss

[ Argiles

I Basaltes et rhyolites

[ Calcaires, marnes et gypse
I Granites

[ Gres

[ Micaschistes

[] sables

I Schistes, grés

Figure I1.3 : Contexte géologique de la zone d'étude.
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Occupation des sols (CLC 2012)
I 111 - Tissu urbain continu
M 112 - Tissu urbain discontinu
I 121 - Zones industrielles ou commerciales et installations publiques
I 122 - Réseaux routier et ferroviaire et espaces associés

141 - Espaces verts urbains

142 - Equipements sportifs et de loisirs

211 - Terres arables hors périmétres d'irrigation

222 - Vergers et petits fruits

231 - Prairies et autres surfaces toujours en herbe a usage agricole

242 - Systémes culturaux et parcellaires complexes

243 - Surfaces essentiellement agricoles, interrompues par des espaces naturels importants

311 - Foréts de feuillus
I 312 - Foréts de coniféres
[ 313 - Foréts mélangées
322 - Landes et broussailles
324 - Forét et végétation arbustive en mutation
B 412 - Tourbiéres
[ 511 - Cours et voies d'eau

«,,.,
i S
S

N .

Figure 11.4 : Occupation des sols sur la zone d'étude.
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11.4.2. Objectifs d’étude et sélection des sites

11.4.2.1. Suivi des métaux/métalloides

Pour évaluer la capacité de la DGT a étre utilisée comme un outil de surveillance des
métaux/métalloides, la répétabilité de la quantification ou encore la robustesse physique des
échantillonneurs ont été étudiées dans une multitude de matrices naturelles (i.e., plus ou moins
chargées en composés d’intérét, en compétiteurs, avec des conditions hydrodynamiques variables).
Pour cela, un suivi par DGT-Ch et DGT-Zr des dix métaux/métalloides sélectionnés a été réalisé a large
échelle en conditions réelles (Chapitre Ill) sur 17 stations de mesure (numérotées 1 a 17, Figure 1.3 et
Figure 11.4). Ces stations de surveillance, réparties sur le bassin versant Adour-Garonne dans le sud-
ouest de la France, ont été choisies pour représenter une large gamme de cours d'eau en termes de
taille, de fond géochimique ou encore de pressions anthropiques (ex : activités agricoles, activités
industrielles, rejets de station d’épuration). Le suivi par DGT a été réalisé pendant un an a travers six
campagnes de déploiement de 14 jours et un prélevement ponctuel a été réalisé a chaque
déploiement et retrait de DGT pour comparer les informations obtenues par les deux types

d’échantillonnage.

11.4.2.2. Suivi des pesticides neutres et métabolites

Afin d'évaluer I'intérét de la Lo-DGT pour I'amélioration du suivi de la qualité des eaux en milieu
naturel peu contaminé, ces dispositifs ont été déployés dans deux riviéres (A et B, Figure 1.3 et Figure
11.4) sélectionnées pour leur relativement faible concentration en pesticides totaux (< 0,1 pg.L?)
(cf. section 11.4.1). Pour comparer les performances des deux types de DGT, un déploiement simultané
de o-DGT et de Lo-DGT a été réalisé dans chaque riviere pendant 14 jours (Chapitre V). Le nombre et
la quantité de composés accumulés par chacun des deux types de DGT parmi les 24 pesticides neutres

et métabolites étudiés ont été comparés.

11.4.3. Conditions de déploiement des DGT

Lors des déploiements en milieu naturel, les dispositifs DGT ont été installés dans les cours d’eau
selon deux techniques : « en drapeau » ou « a plat » (Figure I1.5). Lorsque la lame d’eau était suffisante
et susceptible d’étre constante durant la période d’exposition, I'installation « en drapeau » a été
privilégiée. Les échantillonneurs DGT ont été placés a la verticale et paralléles au courant grace a un
filet accroché a un piquet métallique planté dans le lit de la riviere. En revanche, lorsque la lame d’eau
n’était pas assez importante, ou que le lit de la riviere n’était pas assez meuble pour y planter un piquet
(ex : socle rocheux en contexte granitique), I'installation a été faite « a plat » sur une dalle ou sur un

plot en béton accroché a la rive par une chaine. Pour éviter tout probléme lié a la formation d'une CLD
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significative, les DGT ont été déployées dans des zones avec une vitesse de courant minimale de
2 cm.s? (Gimpel et al. 2001). Elles ont été exposées au minimum en dupliques pour évaluer la
répétabilité de la quantification. Une attention particuliére a été portée sur la présence de biofilm ou
de dégradations des gels lors de la récupération des échantillonneurs car leur présence peut impacter

la fiabilité de la quantification (cf. section 1.2.2.2).

Enregistreurde
température

¥, 1

Figure 11.5 : Technique de déploiement des DGT dans les cours d’eau : (a) « en
drapeau » accrochées a un piquet ou (b) « a plat » fixées sur une dalle de béton
posée au fond du cours d’eau.
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Chapitre Ill. Evaluation de la DGT pour le suivi des
métaux/métalloides en réseaux de surveillance

I11.1. Avant-propos

La technique d'échantillonnage passif par DGT est développée depuis plus de 25 ans pour les
métaux/métalloides et a montré un potentiel intéressant pour améliorer le suivi de la qualité des eaux.
Son développement est notamment soutenu au niveau européen pour permettre une intégration
future dans les réseaux de surveillance réglementaire. Cependant, la plupart des évaluations de la DGT
sur le terrain concernent, jusqu'a présent, des études a échelle limitée, c'est-a-dire des déploiements
sur deux ou trois sites et/ou au cours d’une seule campagne d'échantillonnage réalisés par des groupes
de recherche experts en échantillonnage passif (cf. section 1.2.3.1). L'importante connaissance des
sites étudiés et I'expertise du personnel impliqué dans ces études ne sont pas en adéquation avec le
contexte de suivi en routine et a grande échelle des réseaux de surveillance. Par conséquent, aucun
recul pertinent sur les applications de routine a grande échelle n'est actuellement disponible pour la

mise en ceuvre de tels outils dans les réseaux de surveillance.

Pour pallier ce manque, les travaux présentés dans ce chapitre visent a étudier la contribution
et les éventuelles limites de I'échantillonnage passif par DGT pour la surveillance de la qualité des eaux
a I'échelle d’un réseau de mesures existant en conditions réelles de suivi de routine. Cette étude,
initiée pour le compte de I’Agence de I'Eau Adour Garonne afin d’évaluer I'état chimique des cours
d’eau vis-a-vis de dix métaux/métalloides, a consisté en un suivi de 17 sites de surveillance existants
par échantillonnage ponctuel et par DGT, au travers de six campagnes d’échantillonnage sur une année
compléte. Plus de 400 dispositifs DGT ont été utilisés en partie par du personnel formé mais non expert
pour se placer dans des conditions réelles de suivi en routine. Pour comparer les deux modes
d’échantillonnage, les informations obtenues lors du suivi par DGT tels que la fréquence de
guantification et les profils d’évolution des contaminations, ont été confrontées a celles obtenues par
échantillonnage ponctuel. De plus, dans une optique d’utilisation opérationnelle de la DGT, la

robustesse des dispositifs et le colt total d’un suivi par DGT ont également été étudiés.

Ces travaux ont fait I'objet d’un article publié en février 2021 dans la revue Science of The Total
Environment qui constitue la section 1ll.2 suivante. Une partie des informations complémentaires

(« Supplementary material ») ont été intégrées au corps de |'article.
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Abstract

The contribution of Diffusive Gradients in Thin films (DGT) passive sampling to continental water
quality monitoring was assessed in a real measurement network (six sampling campaigns, 17 stations).
Ten metals/metalloids (Al, Zn, Ni, Cd, Cu, Pb, Cr, As, Se and Sb) were studied using the control
laboratory’s working conditions with grab and DGT passive sampling. The DGT field deployments were
robust, with a 3 % sampler loss rate and a <65 % average relative deviation between duplicates.
Compared to grab sampling, DGT showed a similar quantification frequency for half of the targeted
elements but showed a higher frequency for the other half (e.g., Cd quantification at 20 % with grab
sampling vs. 97 % with DGT). Similar concentration trends were established using DGT and grab
sampling at most sites throughout the year. Notably, for some elements, trends were only provided
by DGT sampling. A study of several DGT blanks showed that the device contamination was occasional
and originated primarily from cross-contamination during the disassembly step. Considering this
contamination, the operational sensitivity by DGT was at least between 1 and 5 times greater in
comparison to that by grab sampling.

Estimations of the economic cost revealed that measurement networks cost 2 to 3 times more
when monitored by DGT compared to standard grab monitoring. However, the information obtained
based on each type of sampling method is different. Grab sampling is easy to implement and can
highlight high contamination peaks. The DGT concentrations are averaged over time and are relevant
to chronic exposure evaluations. Considering the good performance of the DGT sampling highlighted
in this study and its complementarity with grab sampling in terms of water quality assessments, a
combination of these two types of sampling, which can be affordable, should improve the water quality

evaluation within monitoring networks.
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111.2.1. Introduction

Continental waters can be contaminated with metals/metalloids from the geochemical
background and/or industrial and agricultural activities (Chon et al. 2010; Udeigwe et al. 2011). To
assess this contamination, and consequently organisms’ exposure and toxicological risk, measurement
networks are established. They are required at the European level by the Water Framework Directive
(WFD 2000/60/CE) to define the contamination status of watercourses, but also at the national or local
level within rehabilitation action programmes to monitor the water quality for its improvement.
Currently, these water quality controls are mostly performed by grab sampling of the dissolved
fraction, typically 4 to 12 times per year. This sampling technique is easy to implement, is quick and
can sometimes detect concentration peaks. However, it provides an instantaneous measurement of
target elements concentrations, which can lead to very weak temporal representativeness of an
organism’s exposure within the environment (Allan et al. 2006).

To overcome this partial vision of the water quality, passive sampling is a promising technique.
Its development is supported at the European level (Directive 2013/39/UE: ‘Novel monitoring methods
such as passive sampling and other tools show promise for future application, and their development
should therefore be pursued’). Standard methods are developed for ten years with guidance lines
given at the international level (NF EN ISO 5667-23, 2011) but also at the national level (e.g., French
standard method NF FD T 90-012, 2020). For metals/metalloids, the use of DGT passive samplers is
recommended in various documents as a monitoring tool to complement the information obtained by
grab sampling (Allan et al. 2008; Hanke et al. 2009). The DGT, which has been under development since
1994 (Davison and Zhang 1994; Zhang and Davison 2015; Menegdrio et al. 2017), has many recognized
advantages in the literature:

1) Determination of a time-weighted average concentration, ensuring better temporal

representativeness of the contamination.

2) Accumulation of the target element in the device, increasing analytical sensitivity.

3) In situ speciation/fractionation leading to DGT-labile fraction measurement, considered as

a more biologically relevant fraction than the dissolved fraction.

Given the advantages of DGT sampling, several studies have addressed its contribution to
metals/metalloids contamination monitoring in aquatic environments. An inter-laboratory comparison
exercise (24 laboratories) was performed in situ in surface waters by Miege et al. (2012). They showed
a RSD below 100 % for the eight metals targeted (Cd, Ni, Pb, Zn, Cu, Mn, Co and Cr) which they
considered as correct despite the disparity in the studied concentration levels and in the exposure and
analysis procedures. Bretier et al. (2019) showed that DGT is a robust and powerful time-integrative

tool for monitoring numerous trace elements in the Upper Rhone River (France). Moreover, Priadi et
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al. (2011) have shown that seasonal fluctuations in several trace element (Cd, Cr, Cu, Pb, Co, Mn, Ni
and Zn) concentrations in the Seine River (France) can be integrated by DGT.

Considering the potential benefits of this tool and its recommendation by the various texts
mentioned above, the study of its applicability for monitoring networks is relevant. However, current
studies on the measurement of several metals/metalloids are generally limited to 2 or 3 different sites
(Bretier et al. 2019) or to a single measurement campaign (Dabrin et al. 2016; Montero et al. 2012;
Roig et al. 2011). Considering the sensitivity of DGT response to several environmental factors and
device contamination (Buzier et al. 2014), its performance when used at a larger scale (i.e., monitoring
networks) can be in question. Indeed, (Montero et al. 2012) found 8 % to 28 % of ‘anomalous’
replicates in the 13 estuaries studied due to device contamination or to concentrations under the limits

of quantification.

The purposes of this work are to i) assess the DGT sampling performance when deployed in large
monitoring networks (i.e., 10+ sites), ii) compare the contributions and cost of DGT sampling to those
of traditional grab sampling and iii) discuss the merits and current limits of DGT use in the framework
of monitoring networks. To address these needs, 17 stations within a continental water measurement
network (SW France) were studied during six sampling campaigns in 2016 under routine conditions
(see general procedures below). The 17 stations have varying upstream watersheds in terms of size
and context (natural or anthropogenic). Ten metals/metalloids (Al, Zn, Ni, Cd, Cu, Pb, Cr, As, Se and Sb)
with variable environmental properties and concentrations were selected and monitored by both grab

sampling and DGT passive sampling (with a Chelex or zirconium oxide binding phase).

111.2.2. Materials and methods

111.2.2.1. General procedures

The manipulations (vessels and gels preparation, DGT assembling and disassembling, gels
elution, sample preparation) were performed under the standard conditions used for any analysis
laboratory that performs regular quality monitoring of water bodies (i.e., non-expert in passive
sampling). Good laboratory practices were applied to limit the risks of contamination (all reusable
materials were washed using 10 % (V/V) HNOs bath for 24 h, handling with clean gloves, etc.), but no
work was performed in a clean room. The solutions were prepared using ultrapure water (Milli Q,
resistivity > 18.2 MQ.cm) and all the reagents used here were of analytical grade (purity > 95 %). Nitric
acid for ultra-trace (Optima® grade from Fisher scientific) was used for samples acidification and gels

elution.
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111.2.2.2. Targeted area and metals/metalloids

For this study, 17 monitoring network stations on the Adour-Garonne watershed (area of
approximately 40,000 km?) in the south-western part of France were selected (Figure lll.1). They were
chosen to display a wide range of rivers in terms of size, geology, or anthropogenic pressures
(agricultural, industrial, and treated or untreated wastewater discharge, among others) (Table 1l1l.1).
Ten metals/metalloids were investigated, with seven cations (Al, Zn, Ni, Cd, Cu, Pb, and Cr), including
two trivalent elements (Al and Cr), and three anions (As, Se, and Sb), allowing to study a range of
possible chemical behaviours and environmental concentrations. Most of these elements are
commonly studied by French water agencies and include three priority substances of the WFD (Cd, Ni

and Pb).

® Sampling points
— Rivers
[J Studied watershed

2

Figure Ill.1: Seventeen monitoring network stations selected along the Adour-Garonne watershed in the
southwestern part of France.
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Table I11.1: Sites characteristics and sites physical and chemical parameters.
(WTP: wastewater treatment plant; TSS: total suspended solids; DOC: dissolved organic carbon).

Conductivity 0, Current TSS DOC
I. t. Watershed Watershed pH ( s cm-l) ((y) (Cm s-1) (m L-1) (m c L.1)
River name ( oc;\ Iogg,) size agricultural WTP s > g g
Lambert

(km?) area Mean RSD Mean RSD Mean RSD Mean RSD Mean RSD Mean RSD

Lizonne YX64§583302:3 54 77 % - 79 10% 553 59% 83 25% 17 106% 49 52% 3.0 69%
X 447 895

Tourtrat V6518 717 69 91% - 80 18% 979 23% 69 46 % 17 158% 38 68% 7.0 124%
X 438 867

Antenne Y 6516 738 5495 74 % 2 80 16% 889 14% 89 12 % 19 76% 28 55% 43 55%
X429 785

Seugne Y 6489 387 7428 76 % 1 78 28% 1700 49% 81 31% 11 121% 98 65% 55 54%

Beau YX64j:5910§5 102 82 % - 80 20% 700 12% 96 16 % 15 100% 22 52% 8.8 59%
. X 483 036

Eaux Claires Y 6502 551 39 43 % - 7.7 091% 637 19% 98 29% 19 26% 4.2 59% 22 48%

':I‘,':::::' YXGSZ;S:; 455 52 % - 71 40% 140 17% 95 25% 23 100% 25 84% 47 34%
fos X 531416

Auvézere Y 6 456 616 1898 62 % 6 78 17% 272 23% 95 89% 40 40% 12 145% 4.2 38%
(o X 536410

Vézere Y 6426 383 9656 49 % 14 79 42% 191 21% 105 12% 38 57 % 12 112% 40 27%

Solane YX662:75(§)(())4 16 73 % - 76 15% 158 12% 95 29% 19 67 % 28 110% 34 37%
X 671491

Mortagne Y 6 495 949 16 73 % - 76 24% 106 6.0% 98 0.72% 40 51% 11 63% 33 79%
X 661603

Rhue Y 6475 810 1967 49 % 2 76 9.6% 73 41% 105 19% 67 54% 28 152% 35 23%
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Conductivity 0, Current TSS DOC

. Location  \Votorohed Watershed oY (sem?) (%) (ms’)  (mgl?)  (mgcL?)
River name (Lambert 93) size agricultural WTP

(km?) area Mean RSD Mean RSD Mean RSD Mean RSD Mean RSD Mean RSD

Sumeéne X 669047 415 58 % - 74 49% 79 62% 99 075% 23 48% 65 45% 3.0 58%
Y 6 462 507

Lander X 709616 1272 57 % 3 79 37% 265 40% 9% 70% 40 77% 70 71% 59 36%
Y 6 435 857

Jordanne X 674 052 293 53% - 72 33% 51 37% 99 11% 23 84% 088 8% 22 72%
Y 6442 306

Cere X648 727 1059 57 % 8 79 53% 162 40% 107 11% 038 138% 10 77% 3.7 44%
Y 6 420 557
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111.2.2.3. DGT preparation

Two types of binding phases were used, with Chelex-100® (Na-form, 200-400 mesh, Sigma-
Aldrich) for cations (Al, Zn, Ni, Cd, Cu, Pb, Cr) and zirconium oxide for anions (As, Se, Sb). The Chelex
binding gels were prepared according to the procedure given by Zhang and Davison (1995) and the
zirconium oxide ones according to the protocol used by Devillers et al. (2016). Polyacrylamide diffusive
gels were prepared as described by Zhang et al. (1998), which had a thickness of 0.077 cm. The DGT
devices were assembled using plastic holders (purchased from DGT Research Ltd.) enclosing a Chelex
or a zirconium oxide binding gel, a polyacrylamide diffusive gel and a cellulose nitrate membrane
(0.4 um pore diameter, 0.012 cm thickness). In accordance with the binding gel used here, the DGTs
are named DGT-Ch (Chelex binding phase) or DGT-Zr (zirconium oxide binding phase). Considering that
Ernstberger et al. (2002) showed DGT-Ch selectively samples Cr(lll) over Cr(VI), any further results on

chromium presented here will concern Cr(lll) only.

111.2.2.4. Field strategies for the two different sampling methods
The ten metals/metalloids were monitored in 2016 through six DGT passive sampling and twelve
grab sampling (at each DGT deployment and removal day) spread over the year: March, May, June,

July, September, and November 2016 (Annexe Ill.1).

DGT passive sampling

Duplicates of DGT-Ch and DGT-Zr were simultaneously exposed over 14 days at each sampling
site for each campaign. Two sets of 204 DGTs (DGT-Ch and DGT-Zr) were deployed in rivers by two
methods, depending on the water level, by hanging them on a picket or fixing them on a concrete slab
that was laid at the bottom of the river (Figure 11.5). To avoid any issue related to the formation of a
significant diffusive boundary layer (DBL), the DGTs were deployed in rivers with a minimum water
flow speed of 2 cm s (Gimpel et al. 2001) except one. Current was checked at each DGT deployment
and removal day using a current meter (Cometec Flow-mate 2000). Temperature loggers (Tynitag)
were also deployed to record the water temperature every 10 min during the 14 days of DGT exposure.
Moreover, chemical parameters (pH, conductivity, oxygenation, suspended matter, dissolved organic
carbon) were measured at each DGT deployment and removal day (Table 1ll.1). After the exposure,
the DGTs were brought back to the laboratory in an ice box and stored at 4 °C. No obvious biofilm was
observed on DGT exposure windows in most cases. Within 48 h, the DGTs were dismantled for binding
gel recovery. The Chelex or zirconium oxide binding gels were immediately eluted for 24 h with 2 mL
of 1 mol LY HNOs or 2 mL of 0.05 mol L™ NaOH/H,0,, respectively. The eluates were stored at 4 °C until

analysis.
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Grab sampling

Grab samples were taken by immersion of polyethylene bottles at each DGT deployment and
removal day. To quantify the dissolved fraction of metal/metalloids, 20 mL were immediately filtered
in situ with a syringe filter in cellulose acetate (pore diameter 0.45 um) and then acidified with 2 %
(V/V) HNOs. The samples were brought back to the laboratory in an ice box and then stored at 4 °C

until analysis.

111.2.2.5. Sample analysis and limits of quantification

Calculation of Cper

The metals/metalloids accumulated by the binding gel were determined by eluate analysis with
an elution factor. The elution factors used for the Chelex and zirconium binding gels are indicated in
Table lll.2. The time-weighted average concentration of the DGT-labile element, Cper, was determined

using Equation IlI-1 (Davison and Zhang 1994):

mAg

= — Equation IlI-1
DGT DAL q

where m is the mass of the metal/metalloid in the binding gel (ug), Ag is the thickness of the material
diffusion layer (diffusive gel + membrane; 8.9.102 cm), A is the exposure area (3.14 cm?) and t is the
exposure time (s). The values of D at 25 °C (in cm? s) used in this study are listed in Table 111.2. They
were corrected according to the average temperature of the river during the exposure time using the
Stokes-Einstein relationship (cf. Equation 1-6) (the water viscosity was taken from the NIST chemistry
WebBook). Relative deviation of duplicates was calculated as the ratio between the absolute

difference of duplicate and their mean value.

Table 1I1.2: Diffusion coefficients and elution factors used in this study.

Diffusion coefficient (x 10 cm?s?) .
Elution factor

adjusted to 25 °C
Al 4.75 (1) 0.84 (3)
Zn 6.08 (1) 1.00
Ni 4.59 1.00
Cu 4.32 1.00
Cd 4.47 1.00
Pb 5.15 1.00
Cr 4.99(2) 0.60
As 4.80 0.75
Se 6.28 0.92
Sh 2.52 0.66

The data were previously determined in the lab or taken from the literature ((1): DGT Research; (2): Devillers
et al. 2016; (3): Panther et al. 2012).
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Analysis by ICP-MS, quality control and limits of quantification

All the samples were adjusted to 2 % (V/V) HNOs; by dilution or spiking before the analysis by
ICP-MS (Agilent 7700X). The following internal standards were used: 2%°Bi, 1'8Sn, 1¥°In, and **Sc. The
SLRS-5 river water standard from the National Research Council Canada was analysed at the beginning
and the end of each analysis sequence to ensure accuracy. Deviations below 15 % were obtained for
all quantifiable elements except Pb (<40%) and Ni (<55 %). The limits of quantification were
determined at each campaign according to the IUPAC recommendations (IUPAC Compendium on
Analytical Nomenclature) using the mean + 10 standard deviations (SD) of the blanks (2 % acidified
ultrapure water). A LOQper for each element was determined from the LOQinstrumental and by using
Equation IlI-1, considering the average exposure time of the DGTs (i.e., 14 days) and the diffusion
coefficient when corrected to the average temperature of the six sampling campaigns. The mean

values are displayed in Table 111.3.

Table I11.3: Mean (n = 6) limits of quantification determined for grab (LOQinstrumentat) and DGT sampling

(LOQoer and LOQpcr fieid)-
LOQinstrumental (1g L) LOQper (ng L?) LOQuer fietd (g L)
Al 5 0.3 1.2
Zn 2 0.08 13
Ni 0.2 0.01 0.2
cd 0.02 0.001 0.01
Cu 0.2 0.01 0.5
Pb 0.04 0.002 0.03
Cr 0.04 0.003 0.03
As 0.02 0.003 0.02
Se 0.6 0.03 0.04
Sb 0.08 0.01 0.23

111.2.2.6. DGT blanks
The DGT blanks were used to control the different steps related to the use of the DGT samplers,
i.e., manufacturing, transport and storage, assembly/disassembly, and analysis. Different types of
blanks (Figure 11l.2) were prepared in triplicate for each type of binding gel (Chelex and zirconium
oxide) and for each deployment campaign. A total of 108 DGT blanks were prepared and distributed
as follows:
- Thirty-six blanks related to manufacturing: 3 Chelex and 3 zirconium oxide binding gels for
the batch intended for each field campaign were taken. They were individually packaged in
a 5mL polypropylene tube immediately after their production and were kept in the

refrigerator until their elution and analysis with the corresponding field campaign.
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- Thirty-six blanks (18 DGT-Ch and 18 DGT-Zr) related to the assembly/disassembly steps
(including cross-contaminations): at each campaign, 3 DGT-Ch and 3 DGT-Zr that were
already assembled were taken from a series intended for field deployment. They were
stored separately at 4 °C according to their binding gel type during the field exposure period
of the corresponding series. These blanks were then dismantled with the corresponding field
campaign in a random position among the field DGTs to consider potential cross-

contaminations.

- Thirty-six blanks (18 DGT-Ch and 18 DGT-Zr) related to transport and storage steps (called
“field blanks”): at each campaign, 3 DGT-Ch and 3 DGT-Zr conditioned for field deployment
were taken on the deployment day and were exposed to the open air at one of the
measurement sites but not deployed in the river. They were then brought back to the
laboratory and stored in the refrigerator for the rest of the field exposure period (14 days).
They were dismantled in the laboratory with all the DGTs from the campaign at a random

position during the series.

The metal/metalloid concentrations measured in the different blanks were used to determine a
contamination enrichment factor (CEF) during a specific step of the DGT use. Each one is defined as

the ratio of contamination from one step to the previous step (Figure 111.2).
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Figure 111.2: Interpretation of contamination enrichment factors (CEF) determined from different types of DGT
blanks.

Juliette ROUGERIE | Thése de doctorat | Université de Limoges | 2022 81
Licence CC BY-NC-ND 3.0



111.2.2.7. Economic study

To assess the measurement costs of the ten metals/metalloids studied by grab sampling or DGT
passive sampling, the following financial simulations were performed:

- Athree-station measurement network requiring 50 km of travel during one working day.

- A ten-station measurement network (large scale) requiring 800 km of travel during two

working days.

It was considered for each network one grab sampling or one two-weeks DGT sampling

(2 DGT-Ch and 2 DGT-Zr per site) every two months (six sampling campaigns). The costs were grouped

into four categories:

Materials: devices, sampling equipment.

Field operations: installation/removal of equipment, travel, catering, and overnight stays.

Analysis: treatment of DGT samples, analysis, ICP-MS depreciation.

- Data processing: quality control, Cper calculation, result analysis.

Depending on the tasks, the staff qualification was adapted for either a higher-level technician
(€ 24/h) or engineer (€ 37/h). The duration of each task was estimated for the staff cost estimation.
The supervision of an engineer is involved for 5 % of the total time (data processing). Field operations
require two agents for safety. The 2016 French administration packages are used for the travel prices
(€0.47/km; € 15.25/meal; and € 70/hotel night). The DGT cost is €15 when buying from DGT
Research Ltd (Lancaster, UK). All the reagents and disposable material costs were taken from the UGAP
supplier (the French organization for public purchase) catalogue prices. Reusable materials such as
temperature loggers are considered according to a fixed cost per campaign (€ 1). More details of the

costs can be found in Table I11.4.

Table Il1.4: Details of the cost per item used in the economic study.

Category Item Cost
Syringe € 0.25 per unit
) Filter € 0.75 per unit
Materials )
Tube € 0.05 per unit
DGT sampler € 15 per sampler
Gasoline € 0.47 per km
) ) Staff (technician) € 173.75 per day
Field operations )
Hotel € 70 per night
Meal € 15.25 per unit
Sample preparation (grab) € 1.8 per sample
Analysis Sample preparation (DGT) € 3.6 per sample
ICP-MS measurement € 50 per sample
Data processing Staff (engineer) € 3.7 per sample
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111.2.3. Results
111.2.3.1. DGT reliability

DGT blanks and contamination

The overall contamination of the passive samplers is considered first. For this purpose, the ratio
between the field blanks concentration and the LOQper is calculated for each campaign. These ratios
show very low DGT contamination for some metals/metalloids such as Se, Sb, Cr and Al (Table 1lI.5).
For these elements, only small and sporadic quantifiable contaminations (2 to 4 times the LOQpgr) are
observed for one or two campaigns. For the others, higher contamination can be observed. It is
generally limited (less than 5 times the LOQpgr), but occasional contamination peaks can appear. For
example, Cu presents quantifiable contamination with high frequency (5 campaigns over 6). It is
usually of limited intensity (2 to 4 times the LOQpgr), but it can be significant at specific times (19 times
the LOQper).
Table I1l.5: Mean #* standard deviation (n = 3 or *n = 2) ratios of the overall contamination in DGT field blanks

on the LOQper for metals/metalloids during the six campaigns.
Orange: 2 < mean ratios < 5; Red: mean ratios > 5.

Campaignl Campaign2 Campaign3 Campaign4 Campaign5 Campaign6

Al 3%1 1.0+0.1 1.0+0.1 1.0+0.1 1.0+0.1 1.0+0.1
Zn 1.0+0.1 1.0+0.1 1.1+£0.2 2.4+0.5 5+4 1.8+0.8
Ni 4.3+0.5 1.0+0.1 8+3 53 2+1 1.8+0.2
cd 3%1 1.0+0.1 1.0+0.1 1.1+0.2 3+4 1.0+0.1
Cu 19+1 1.0+0.1 4+2 2.1+0.9 3.8+0.8 4+3

Pb 103 1.0+0.1 1.2+04 1.9+0.6 3.7+0.9 3.3+0.1
Cr 1.6+0.3 23+0.1 2.2+0.1 1.0+0.1 1.8+0.3 1.6+03
As 3.5+04* 1.0+0.1 1.0+0.1 56 52 1.1+0.2
Se 1.0+0.1* 1.0+0.1 1.0+0.1 1.0+0.1 1.0+0.1 1.1+0.2
Sb 1.8+0.1* 1.0+0.1 1.0+0.1 1.0+0.1 1.2+0.2 1.8+0.2

In a context where an accurate element concentration in the river is needed, these
contaminations need to be considered relative to the targeted concentrations at the study sites. For
this purpose, the average contamination in the field blanks for each campaign is compared to the
average amounts accumulated in DGTs exposed in the river for each site (Table 11l.6). The average
contaminations represent 2% to 74% of a given metal/metalloid accumulated for a
14-day deployment. This magnitude of contamination is consistent with the ones reported by Bretier
et al. (2019) and Dabrin et al. (2016) for natural systems (river and coastal lagoon). The DGT
contamination is marginal for As and Se but can be significant for the other elements. The relative
contamination is the highest for Cd (74 %) and Zn (53 %). An interlaboratory trial has also shown

previously significant contamination issues for Zn with DGT deployment (Miege et al. 2012; Dabrin et
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al. 2016). In fact, this element is usually recognized for its ubiquity and propensity for contamination.
For Cd, this high relative contamination can be explained by the small concentrations found in the
study rivers. Consequently, the slightest contamination during DGT handling has a strong impact on
the amount found in the binding layer and therefore on the Cper.
Table I11.6: DGT performances: Relative contamination magnitude (average amounts accumulated in field
blanks compared to the amounts accumulated in river-exposed DGTs) and field repeatability (relative

deviation obtained between each DGT duplicate exposed to the river).
Low values indicate minimal contamination and good repeatability, respectively.

Al Zn Ni Cd Cu Pb Cr As Se Sb

DGT contamination: Relative contamination magnitude (%, n = 100 to 102 exposures)
Average 16 53 19 74 39 44 48 2 9 30

sb 4 41 11 64 20 29 12 1 3 7

Field repeatability: DGT duplicate relative deviation (%, n = 100 to 102 exposures)
Average 65 19 18 23 23 51 41 20 3 16
Maximum 194 150 177 200 174 189 166 190 88 133

The analysis of the three different types of blanks allows us to deepen our knowledge of the
contamination origin that occurred during the DGT handling. Thus, the determination of
contamination enrichment factors throughout the DGT procedure (ratio between contamination types
found in two successive steps) reveals the step at which a possible contamination has occurred (Figure
111.2). The contamination enrichment factors are displayed in Figure 1ll.3. A factor equal to 1 indicates
the absence of additional contamination between the two steps used to calculate it. The
manufacturing and field deployment steps do not cause contamination, except for in a few given cases
(Ni, Cd, Cu, Pb, Cr and As). These contaminations may be due to uncontrolled contact between DGTs
during their transportation or handling by staff. The most noticeable contamination enrichment factors
are found during the (dis)assembly step, especially for Zn, Ni, Cu, Pb and As. This finding indicates
contamination is coming from poorly decontaminated DGT holders or cross-contamination during
binding gel handling (Figure Ill.2). Generally, the contamination enrichment factors’ standard
deviations include the value of 1, which indicates that the contamination does not take place
systematically but rather occasionally. Considering the random nature of the contamination among
campaigns, it can be hypothesized that this contamination is primarily due to cross-contaminations
occurring during DGT dismantling. Due to the development of (bio)fouling on DGT devices during field
exposure, a binding phase cross-contamination from the metals/metalloids adsorbed onto the fouling
can occur during the DGT disassembly. Particular attention must be paid to the cleanliness of the
disassembly equipment while handling the binding phases to limit cross-contamination (e.g., avoid

contact between tweezers used for removing diffusive gel and binding gels). In addition, between each
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DGT support reuse, thorough cleaning must be performed (e.g., several acid baths washing if

necessary).

O Manufacturing contamination
@ (Dis)Assembly step contamination
6 1 M Field contamination

bkl

Cu Pb Cr As Se Sb
Figure 111.3: Contamination enrichment factors between manufacturing, (dis)assembly and field steps for
each metal/metalloid and campaign (average * SD; n = 6 campaigns).

Contamination enrichment factors

Metal/metalloid preconcentration by DGT

The preconcentration ability of DGTs allows to improve sensitivity during analysis, and it is an
important advantage of non-equilibrium passive sampling techniques (Zhang and Davison 1995).
However, sensitivity improvement will simultaneously be limited by any contamination during the
sampling procedure. Consequently, two sensitivity improvements are discussed here: intrinsic and
operational improvements. An intrinsic sensitivity improvement describes the ability of DGTs to
improve sensitivity in the absence of any sampler contamination and is solely related to the intrinsic
preconcentration ability of the DGTs. The operational sensitivity improvement describes the ability of
DGTs to improve the sensitivity despite the contamination suffered during the entire sampling

procedure (i.e., field blanks).
Intrinsic sensitivity improvement

The LOQper values represent the lowest quantified concentration in the absence of DGT device
contamination (see section 111.2.2.5). The ratio between the LOQinstrumental and LOQper (Figure 111.4)
allows us to quantify the sensitivity increase due to the DGT preconcentration abilities. Thus, the
LOQper values are greatly decreased compared to the LOQinstrumenta, and the DGT intrinsic
preconcentration factors range from 5 to 35 depending on the metals/metalloids (Figure 111.4). These

differences between the elements come directly from their different sampling rates because of their
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different diffusive abilities in the DGTs (as illustrated by their diffusion coefficient value, see Table
1.2).

It should be noted that, for specific purposes, sensitivity can be adapted for both grab (e.g., using
a pre-concentration method) and DGT (e.g., using a longer deployment time or a thinner diffusive gel)

sampling.

30

Intrinsic sensitivity improvement factor

25 . B Operational sensitivity improvement factor

15 -
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Al Zn Ni Cd Cu Pb Cr As Se Sb

Sensitivity improvement factor

Figure lll.4: Intrinsic and operational sensitivity improvement factors for each metal/metalloid.
Operational sensitivity improvement

To discuss the operational sensitivity improvement by DGT that will be obtained after field
deployments, it is necessary to consider the contamination from the sampler. Thus, a LOQogt field iS
determined from the average field blank contamination + 10 times the standard deviations (following
IUPAC recommendations). The mean values are displayed in Table 1ll.3. The sensitivity improvement
including the sampler contamination is quantified using the ratio of the LOQper field to the LOQinstrumental
(Figure 111.4). The operational sensitivity improvement in DGTs is greatly decreased compared to the
intrinsic sensitivity improvement because of the sampler contamination (Figure 111.4). The sensitivity
increase is null or marginal (< 1.5) for Cu, As, Cr, Zn, and Pb and Ni. However, for the other elements
(Al, Cd, Se, and Sb), the sensitivity increase is still noticeable and falls between 2 and 5. Nevertheless,
when compared to those of standard grab sampling, these factors are the minimum sensitivity
improvements, because they were determined under the assumption of an absence of quantifiable
contamination during the grab sampling procedure. However, grab sampling can also suffer from
contamination if sampling bottles are loosely decontaminated and if consumable material (e.g., syringe
and filters) not suitable for trace metal quantification is used. Consequently, DGT passive sampling

should still be more sensitive than grab sampling for several elements.
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Field loss rate

Among the 408 DGTs exposed to the field, only three DGTs were damaged (with damaged
protective membranes), and ten were found out of the water after the 14 days of river exposure,
primarily during the first field campaign, due to a large decrease in the water level linked to the end of
a flood event. After their analysis, the three damaged DGTs were consistent with their undamaged
duplicate and were consequently considered workable. On this basis, a 3 % loss rate can be established
(10 out of 408 DGTs).

It is noticeable that, for six out of the ten DGTs recovered out of water, an exposure
concentration (Cper) can still be calculated. Thanks to the temperature data recorded every 10 minutes,
their exposure time is obtained (typically one week versus two for the other DGTs), enabling calculation
of Cper. These values, although altered, are still relevant. Therefore, the loss rate during this large-scale
study is between 1 % and 3 % (considering or not considering the workable DGTs found out of water),

which can be considered very low.

Field repeatability

The relative deviations obtained between DGT duplicates are presented in Table 1ll.6. The
average relative deviations vary from 2 % to 47 % depending on the metal/metalloid, and they can
reach a maximum of 200 %. On average, most elements (Zn, Ni, Cd, Cu, As, Se, and Sb) displayed a
duplicates relative deviation <25 %. Compared to the typical 10 % repeatability expected for
deployments performed in laboratory, this field repeatability can be considered very satisfactory.
Considering that the average repeatability was good (< 25 %) for most elements and acceptable for
the others (< 65 %), the use of duplicates is conceivable in a large monitoring network context in which
the data are used to determine global concentrations trend. In fact, performing the DGT deployment
in duplicate allows for repeatability similar to the triplicate deployments reported by Miége et al.
(2012), Dabrin et al. (2016) and Bretier et al. (2019). However, high deviations (up to 200 %) were
sometimes observed, and only the use of triplicates should guarantee the exclusion of sporadically

doubtful data.

111.2.3.2. Comparison between grab and DGT passive sampling

Metal/metalloid quantification frequency

The quantification frequencies of metals/metalloids by both DGT and grab sampling are
displayed in Table 11l.7. Using grab sampling, Cd and Se are rarely quantified (< 20 %), whereas Cu and
As are quantified at a very high frequency (> 90 %). The other elements are quantified with frequencies
between 60 % and 90 %. Using DGT passive sampling, all the elements are quantified at a high

frequency (> 90 %) except Zn (74 %) and Se (20 %). The generally better quantification frequency of

Juliette ROUGERIE | Thése de doctorat | Université de Limoges | 2022 87
Licence CC BY-NC-ND 3.0



DGT passive sampling found here is consistent with the operational sensitivity improvement found in

this study (Figure 111.4).

Table Ill.7: Comparison between grab and passive sampling: Quantification frequency and site concentration
trend estimation according to the metals/metalloids.

Al Zn Ni Cd Cu Pb Cr As Se Sb

Quantification frequency (%, n = 200 to 204 grab and DGT samplers)
Grab sampling 76 69 88 20 94 75 89 99 19 62
DGT passive sampling 93 74 99 97 99 100 100 100 20 95

Site concentration trend using grab or DGT sampling (n = 17 sites)
Trends obtained with both grab and

DGT sampling 13 17 17 1 17 12 15 17 2 9

Similar trends obtained with both

sampling technique 0 17 15 1 16 9 1 13 2 8

Trends obtained only with DGT
sampling

Nevertheless, the benefit of using DGTs in addition to grab sampling in terms of quantification
frequency differs according to the metals/metalloids. For example, a strong quantification frequency
increase is found in our study for Cd, which is often sought in water quality monitoring networks
because of its toxicity and its mobility. This increase is linked to the respective sensitivity associated
with the grab and DGT sampling methods (LOQinstrumental = 0.02 pg L' vs. LOQper = 0.001 pg L) with
respect to the concentration of Cd found in the study rivers. Roig et al. (2011) have showed a
systematic detection of this element by DGT sampling. For other elements such as Pb, Al, Cr and Sb,
sampling by DGT also shows a more frequent quantification than grab sampling, but the difference
between the two methods is moderate (between 10 % and 30 %).

For other elements such as As, Cu, and Zn, quantification frequencies with the two sampling
methods do not differ (<5 %) because the concentration found in the watercourses was above the
guantification capacities of both sampling methods in most cases (detection at 100 % except for Zn, at
70 %).

Lastly, for Se, the quantification frequency is low (around 20 %) for both methods. The
accumulating capacities (operational sensitivity improvement around 2, Figure 1ll.4) for a field
deployment of 14 days are not sufficient to lower the LOQpesr below the water concentration of this
element. This finding can be explained by the very low concentrations of Se in the environment. The
concentrations reported in the literature for unpolluted waters are in the sub-pg L' (Ferndndez-

Martinez and Charlet 2009).
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Site concentration trend evaluation

The concentration evolution profiles obtained by grab and DGT sampling for each
metal/metalloid at the 17 sites during the six campaigns are compared (Annexe lll.1). The Table 111.7
lists the number of sites in which a concentration trend is obtained (i.e., quantifiable concentrations
at least for four campaigns) with grab and/or DGT sampling. Trends obtained by the two sampling
methods are considered similar for a given element in a given site when their concentrations show the
same variations for at least 80 % of the data. Among the ten studied elements, similar trends are
observed for Zn, Cu, Ni and As at almost all the sites. Good adequacy between concentration trends
obtained with grab and DGT sampling have been already reported (Bretier et al. 2019; Cindri¢ et al.
2020, 2017). However, some differences are also found for these elements. The metals/metalloids
concentrations of the grab samples show greater variability over time than those obtained by DGT
(Figure 111.5).

For the other elements, the two sampling methods are not always consistent. For the least
contaminated sites, trends cannot be obtained by grab sampling because the concentrations in the
water are too low to be quantifiable. Thus, thanks to its preconcentration capabilities, only DGT can
be used to monitor the concentration evolution for these sites. This is especially the case for Cd
(16/17 sites), Sb (7/17 sites) and more occasionally for Pb, Al and Cr. However, in the case of Se, none

of the two sampling methods make it possible to quantify the concentration for 15/17 sites.
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Figure I11.5: Example of Cu trend established in Lizonne river with the grab and DGT sampling highlighting the
greater variability obtained with grab sampling. DGT concentrations presented are mean of the duplicates.
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111.2.3.3. Economic study

For measurement networks studied using grab sampling, a major part of the overall cost is
related to field operations (70 % and 90 % for three and ten stations respectively), primarily because
of the travel time. Concerning the measurement networks addressed by DGT passive sampling, field
operations remain the primary expenses, but parts of the other costs increase compared to those of
grab sampling and represent between c.a. 2/3 (three-station networks) and c.a. 1/3 (ten-station
network) of the total expense. In fact, the purchase of DGT in duplicate for each type of
metal/metalloid (cations and oxyanions) represents an additional cost compared to the materials
necessary for grab samples (vials, filters and syringes). Moreover, the analysis time is increased due to
the dismantling and elution of DGTs, and the data processing time is considered to be double that of

grab sampling.
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Figure l11.6: Cost per monitoring campaign for ten metals/metalloids (Al, Zn, Ni, Cd, Cu, Pb, Cr, As, Se and Sb)
using grab or passive sampling (2 DGT-Ch and 2 DGT-Zr): (a) Total cost for a network with three or
ten stations; (b) cost distribution for a three-station network using DGT monitoring; and c) cost distribution
for a ten-station network using DGT monitoring.

Compared to the cost of grab sampling (Figure IIl.6), the cost of each campaign for a
measurement network studied with DGT passive sampling is multiplied by 3.3 and 2.6 for a

three-station or a ten-station network, respectively. The cost increase between these two types of

sampling is primarily due to the doubling in travel time (installation and removal of DGTs), which
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doubles the field operation costs. By adding the DGT purchase, these two elements account for 71 %
and 84 % for three- and ten-station networks, respectively, of the global cost for a network studied

using passive sampling.

111.2.4. Implementation of DGT sampling in monitoring networks

111.2.4.1. Recommendations for field deployment
Field deployment of DGT passive sampling is simple but requires precautions. Several
recommendations are given in Figure ll.7. The following recommendations are directly drawn from

the feedback of this study:

Place DGT devices as far as possible away from the usual passageways (limit their visibility
and accessibility) to avoid vandalism. Thus, it is necessary to consider leisure activities such
as fishing, bathing, canoeing, etc.

- Record the temperature using a logger to correct the diffusion coefficient for the exposure
temperature and eventually determine the exposure time for the DGT devices recovered
out of the water.

- Perform DGT field blanks for each sampling campaign (and for each DGT production batch)
to check the contamination issues (see section 1l1l.2.5.1). These field blanks must be
assembled and disassembled randomly among the field DGTs set to account for cross-
contamination.

- Perform, if possible, deployments with triplicate DGT devices. DGT deployment in duplicate

ensures a result in case of the loss of a device while obtaining correct repeatability (less than

65 % on average in this study). However, occasionally, poorer repeatability is obtained (up

to 88 % to 200 % depending on the metals/metalloids for this study). To limit sporadic

inaccuracies due to poor repeatability and/or to possible sampler contamination, the use of

triplicates should be considered if the additional costs can be financed.
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To ensure a low loss rate, the following recommendation should be considered:

Favour practical, easy, and safe access to the watercourses throughout the year.

Anticipate fluctuations in the river levels (flood/recession) depending on the weather conditions and
snowmelt as well as developments or activities (e.g., the release of dams, presence of water sills or
lakes).

Anticipate activities upstream of the measurement station that can impact the water quality during
the deployment time; for example, cattle grazing with direct watering in the river or fording induce
sporadic high increases in total suspended solid in the water.

Place DGT devices as far as possible away from the usual passageways (limit their visibility and
accessibility) to avoid vandalism. Thus, it is necessary to consider leisure activities such as fishing,
bathing, canoeing, etc.

Record the temperature using a logger to correct the diffusion coefficient for the exposure
temperature and eventually determine the exposure time for the DGT devices recovered out of the
water.

Moreover, the data accuracy will be guaranteed only under the following defined environmental conditions:

Ensure that the current speed is greater than 2 cm.s! during DGT exposure to limit the influence of
the DBL on Cper (Gimpel et al. 2011).

Ensure that the targeted water pH ranges from 5 to 9. The pH can impact the adsorption capacities of
the selected binding phases. Proton competition at pH < 5 limits the Chelex phase capacity (Zhang and
Davison, 1995). The zirconium oxide binding phases can be used between pH values of 5 and 9 (Wang
et al. 2017; Gorny et al. 2019).

Ensure that the ionic strength is equal to or greater than 0.001 mol/L (electrical conductivity c.a.
120 uS.cm?). At a low ionic strength (0.0001 mol/L), an alteration in element sampling is reported
(Warnken et al. 2005; Scally et al. 2006). When the ionic strength is under this limit, Sangi et al. 2002
and Buzier et al. 2014 recommend determining the diffusion coefficients in synthetic waters with the
same composition.

Ensure that biofilm is not found on DGT exposure window. If biofilm is found for a given site, it is safer
to discard the data for cationic elements (Devillers et al. 2017) and to shorten the DGT deployment
time in future sampling at this site.

In the frame on the implementation of an already existing monitoring network, some of the above-mentioned
recommendations might not be fulfilled. Considering both current speed and ionic strength issue, results
obtained out of the recommended ranges without adaptation of the procedures can still be used, but a factor 2
error margin must be considered (Buzier et al. 2014).

Last, the data accuracy will also be conditioned by the study design as follows:

Perform DGT field blanks for each sampling campaign (and for each DGT production batch) to check
the contamination issues. These field blanks must be assembled and disassembled randomly among
the field DGTs set to account for cross-contamination.

Adapt the binding phase as well as diffusion coefficient applied to the water pH. Depending on its
value, different species of a single element can be present in the water. However, depending on the
selected binding gel, some chemical species cannot be sampled. For example, the anionic species of
aluminium AI(OH)4 (appearing for pH > 7.5) does not bind to Chelex gels but rather to metal oxide
binding gels (Panther et al. 2012). Furthermore, these species can have different diffusion coefficients
in DGT’s diffusive gel. For example, Al shows a 30 % difference in its diffusion coefficient between pH
4 and 8 (Shiva et al. 2015).

Perform, if possible, deployments with triplicate DGT devices. DGT deployment in duplicate ensures a
result in case of the loss of a device while obtaining correct repeatability (less than 65 % on average
in this study). However, occasionally, poorer repeatability is obtained (up to 88 to 200 % depending
on the metals/metalloids for this study). To limit sporadic inaccuracies due to poor repeatability
and/or to possible sampler contamination, the use of triplicates should be considered if the additional
costs can be financed.

Figure Ill.7: Recommendations for DGT field deployment.
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111.2.4.2. Contribution of DGT to water quality evaluations

Contamination, even when identified and considered during data treatment, will limit the
sensitivity gains of the DGT method (Figure 111.4). Therefore, limiting the potential contamination of
DGTs is mandatory to benefit from the preconcentration ability of DGTs. In most cases in this study,
the integrative capacity of the DGTs allows for a higher quantification frequency for elements deemed
to be very toxic, such as Cd (Table 11l.7). For the least contaminated sites, the DGTs can allow for the
quantification and therefore the monitoring of metal/metalloid concentrations over time in situations
in which grab sampling cannot because of its excessively high LOQ.

It should be noted, however, that the fractions sampled by the two techniques are different.
The filtered grab samples concern the dissolved fraction of metals/metalloids while the DGT samples
only address part of the dissolved fraction, i.e., the labile fraction. The DGT-labile fraction of
metals/metalloids, which is often considered as a biologically relevant fraction by many authors (Divis
et al. 2007; Zhang and Davison 2015; Menegario et al. 2017), has a real added value for the assessment
of their impact on aquatic organisms. In fact, the concentrations of elements measured in aquatic
environments by the DGTs can be compared to toxicological data in a more relevant way since it is the
most active fraction of metals/metalloids for organisms. In addition, in reference to the approach used
in the WFD to assess the water quality, the time integrative measurement by DGT is another advantage
for the chronic toxicity evaluation of metals/metalloids. In the study case, the average concentration
calculated over six periods of 14 days of DGT exposure is much more representative of organismal
chronic exposure compared to the average concentration calculated from six grab samples measured
at individual times (i.e., six times 1 second). Thus, this approach could lead to a better assessment of
the chronic toxicity risk in an aquatic environment. By contrast, DGT passive sampling is not suitable
for assessing the acute toxicity risk since the measured data are an average concentration that “hides”

the concentration peaks responsible for the irreversible effects on aquatic organisms.

l11.2.5. Current limits on DGT implementation

111.2.5.1. Consideration of DGT contamination

There is a risk of DGT contamination depending on the working environment (Miege et al. 2012;
Dabrin et al. 2016). In this study, the contamination was found to vary over time and according to the
elements. We hypothesized that the contamination came primarily from cross-contamination during
DGT disassembly.

Although it can be hypothesized that contamination level should decrease with laboratory
experience increase, a determination of the device contamination is required to assess its impact on

the accuracy of the results and, if necessary, undertake corrections. The production of field blanks to
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assess the whole contamination is, from our point of view, mandatory in the context of large-scale
deployments such as monitoring networks. For this purpose, we propose to prepare ten DGT field
blanks (ideally, or three at worst) for each campaign by the type of binding gel. These field blanks must
be assembled and disassembled randomly among the field DGTs set to account for
cross-contamination. When a significant (compared to the amount accumulated from the river; > 10 %,
Bretier et al. 2019) but repeatable contamination of the blanks is detected, a correction of the results
by blank subtraction (as obtained by the average campaign’s blank contamination) can be performed
(Dabrin et al. 2016). However, when the dispersion of the blanks reflects randomly occurring
contamination (such as what we observed in this study), correcting by blank subtraction with an
average contamination will lead to the misestimation of the concentrations measured by some DGT.
In this case, it is more relevant to establish a safety zone through the determination of an LOQper field,
which allows for the exclusion of doubtful results (i.e., lower than LOQper+ield) linked to potentially

significant contamination (Buzier et al. 2014).

111.2.5.2. Limitations linked to water composition

The oxidation state of the elements is also a parameter to consider when the different red-ox
species of a single element with different behaviour in DGT (e.g., binding and/or diffusive properties)
can be simultaneously present in an aquatic environment. Among the studied elements, As and Sb can
be present in two redox species (+l11) and (+V) with different diffusion coefficients (Bennett et al. 2010;
Fontanella and Beone 2016). The absence of a specific DGT device leads to the sampling of the two
species. Because their relative distribution is unknown, the diffusion coefficient value to be used for
Cocr calculation will become an issue. For example, As(lll) has a diffusion coefficient c.a. 40 % higher
than that of As(V) (Bennett et al. 2010). Because it is not possible to anticipate the distribution of the
two species, it is only possible to determine two Cper with the two diffusion coefficient values by
considering the 100 % presence of one or the other redox form. If there is no evidence that a single
redox species predominates, only a range for Cpsr would thus be announced.

By contrast, some elements present under different oxidation states are selectively sampled or
excluded by DGT. Among the studied elements, chromium is present as cationic Cr(lll) and anionic
Cr(VI). Although both species can be sampled by DGT-Zr, the robustness of chromium sampling at
varying pH and ionic strength values is limited (Devillers et al. 2016). Using DGT-Ch, only Cr(lll) is
sampled (Ernstberger et al. 2002). Therefore, using these standard DGTs, only partial information on
Cr contamination is obtained. More complete information can be obtained by adding DGTs that are
able to sample Cr(VI) selectively (Pan et al. 2015), but it will significantly increase the cost of the
monitoring network. Therefore, a choice between the network cost and data representativeness must
be made for these elements.
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During the DGT exposure, the sampler surface may be fouled by the possible development of
biofilm. This fouling is highly suspected of inducing a bias into the quantification (Pichette et al. 2007)
by modifying the element accumulation by interaction with them (Uher et al. 2017; 2012). Devillers et
al. (2017) highlight the intervention of the sorption phenomenon, which affects metal cations (Pb in
particular) but not anions (As(V), Cr(VI), Sb(V) and Se(VI)). They show that fouling limits the quantity of
cations accumulated by the binding phase and can induce an underestimation of the Cpgr of 40 % to
90 % in the worst cases. Since the impact of DGT fouling is poorly understood, no correction of this
bias is currently available. In a large-scale monitoring network context, feedback on the first
deployments should be very useful to adapt sampling procedure to each targeted site. If biofilm on
samplers is found for a given site, it is safer to discard the data for cationic elements. Then, shorter
exposures should be considered to limit its development. However, because a shorter exposure
duration leads to poorer sensitivity, this strategy will probably not be relevant for poorly contaminated

systems.

111.2.5.3. Network monitoring cost increase

Contrary to some opinions (e.g., discussions heard during conferences such as IPSW), the cost
of a passive sampling network is not similar to that of a grab sampling network for metals/metalloids
(see section 111.2.3.3). However, the additional cost should be acceptable (factor c.a. 3) considering the
benefit of implementing DGT passive sampling in monitoring networks (see section 111.2.4.2). As
suggested by Guibal et al. (2018) for neutral pesticide pollution, the practice of the two sampling
techniques (grab and passive) allows for a complementary vision of the water quality with respect to
the target pollutants. Beyond the necessary budgets, the type of sampling and the number of
campaigns should be chosen according to the objectives of the networks.

To limit the network cost increase to implement two sampling types, there are two primary
strategies:

1) Optimizing the working time during the field operations and the material purchase, which
mostly underlie the additional cost. Optimizing the working time is possible by having well-trained
technicians, but also by keeping the travel times to a minimum, since it is the staff cost per hour that
is the primary factor influencing the field operation cost. However, care must be taken to comply with
road regulations and the safety of drivers and passengers. For the material cost, the manufacture and
assembly of DGTs by purchasing the components from DGT Research Ltd. instead of the complete
devices can divide their cost by 2 (€ 7.4 vs. € 15). Therefore, the cost differences between the two
types of sampling drops from 3.3 to 2.9 and from 2.6 to 2.4 for three- and ten-station networks,

respectively. Moreover, depending on the targeted elements, the use of DGT equipped with mixed
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binding gels (Wang et al. 2017) can be considered to use a single device instead of the two (DGT-Ch
and DGT-Zr) used in this study.

2) Reducing the number of measurement campaigns. Depending on the targeted information,
a reduced measurement frequency may be acceptable given the multiple gains in using the DGT
passive sampling technique. For example, if the costs of the field operations and materials are
optimized, then the cost difference is a factor of 2 between networks monitored using grab or passive
sampling. Under this condition, a network of ten measurement stations with three campaigns by DGT
passive sampling will have a similar cost to that of the same network with six campaigns by grab
sampling.

In addition, the number of replicates can be optimized in certain cases with a reasonable
additional cost for better data reliability. This study shows that the deployment of duplicates is
sufficient to ensure knowledge of the trends in variations in the metals/metalloids in the measurement
network. However, triplicate deployments allow for the determination of more reliable average
concentrations (see section 111.2.3.1). For a large measurement network (i.e., with ten stations), the
deployment of DGTs in triplicate instead of duplicate represents an additional cost of 7 %, while for a

smaller network (i.e., with three stations), the increase is 11 %.

111.2.6. Conclusion

This study has shown that the use of DGT passive sampling for monitoring metals/metalloids in
watercourses at a network scale is feasible both financially, for an aquatic environment manager, and
technically, for an analysis laboratory trained in this special technique. The passive sampling of
metals/metalloids by DGT provides different but complementary information than grab sampling (e.g.,
longer time-integrated period and biologically relevant labile fraction targeted). Efforts to develop this
tool within the framework of measurement networks should therefore be pursued. In fact, the recent
development (May 2020) of a standard method (NF FD T 90-012, 2020) for DGT-Ch and cation
measurements in water is an important step in the development of DGT sampling. Mixed monitoring
strategies using passive and grab sampling methods in parallel or alternately, depending on the studied
sites, could be envisaged to couple their advantages. Nevertheless, feedback on DGT deployments at
alarger scale must increase to continue adapting/defining their use for the monitoring of watercourses
quality as well as possible and extend their advantages to other environments, such as marine or

estuarine waters.

Juliette ROUGERIE | Thése de doctorat | Université de Limoges | 2022 96
Licence CC BY-NC-ND 3.0



Acknowledgements

This work was funded by the French Water Agency “Adour-Garonne”. The technical assistance
of Karine Cleries, Emmanuelle Ducloux, Thierry Hak, Jessica Partaud and Lomig Leborgne is greatly

appreciated.

Juliette ROUGERIE | Thése de doctorat | Université de Limoges | 2022 97
Licence CC BY-NC-ND 3.0



I1l.3. Conclusion intermédiaire

D’un point de vue technique, cette étude de suivi en routine a large échelle a permis de valider
la robustesse des dispositifs DGT lors des déploiements en milieu naturel (taux de perte de 3% et
répétabilité moyenne sur I'ensemble des éléments étudiés <65%) en appliquant des
recommandations adaptées a chacun des sites de surveillance. Par ailleurs, I'’étude économique a
démontré que le colt d’un suivi par DGT est environ trois fois supérieur a celui d’un suivi standard
réalisé par échantillonnage ponctuel. Malgré cette élévation du co(t, le suivi par DGT présente
toutefois un intérét étant donné les compléments d’information obtenus sur la qualité des eaux. En
effet, I'échantillonnage passif par DGT s'est avéré présenter une meilleure sensibilité et a permis une
meilleure intégration temporelle de la contamination des cours d'eau. En cas de faibles contaminations
comme pour le cadmium, seule la DGT a permis d’établir des profils d’évolution. Par conséquent, la
DGT apparait comme un outil complémentaire a I'’échantillonnage ponctuel pour la surveillance de la

qualité des eaux.

Cette étude souléve néanmoins des points d’attention quant a I'exploitation des résultats
obtenus par DGT. Un travail spécifique sur la contamination intrinseque des dispositifs a notamment

démontré qu’une contamination croisée lors du démontage (principale source de contamination) peut

avoir lieu et son importance peut considérablement altérer la sensibilité de la technique. L’étude et la
limitation de cette contamination apparaissent alors comme une étape primordiale a I'utilisation de la

DGT en réseaux de surveillance.
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Chapitre IV. Utilisation de la DGT pour le suivi de I’aluminium

IV.1. Avant-propos

L'aluminium a fait I'objet d’un travail spécifique dans le cadre du financement de cette thése.
En effet, 'Agence de I'Eau Adour Garonne qui finance en partie cette these, s’intéresse
particulierement a la problématique de cet élément potentiellement toxique et présent naturellement
en quantité importante dans les eaux de surface et de subsurface de I'ex-région Limousin du fait de
son contexte géologique granitique. Ce travail avait pour objectif, d’'une part d’évaluer la qualité des
ressources en eaux destinées a la production d’eau potable vis-a-vis de cet élément et d’autre part de
proposer d’éventuelles solutions de traitement de ces eaux. Une partie de ces travaux a permis la
publication d’un article technique en juillet 2020 dans le journal Techniques Sciences Méthodes intitulé
« Reminéralisation des petits captages d’eau potable : contribution a I'élimination de I’'aluminium
d’origine naturelle » et présenté en Annexe IV.1. Un second article est en cours de rédaction vis-a-vis
des parameétres environnementaux (i.e., contexte géologique, nature des sols, climat) et/ou
anthropiques (i.e., activité forestiere, agriculture) pouvant impacter la qualité des eaux de ces petits
captages. Dans un souci d’homogénéité, seuls les travaux effectués en lien avec I’échantillonnage de

I"aluminium par DGT seront présentés dans le corps de ce manuscrit.

L'aluminium présente une spéciation particulierement complexe dans les eaux naturelles : il
peut étre présent sous forme cationique et sous forme anionique selon le pH du milieu
(cf. section 1.1.1.1). Un seul type de DGT ne peut alors a priori pas étre adapté pour échantillonner
I’ensemble de ses formes. De plus, il peut parfois étre présent a de fortes concentrations, ce qui peut
conduire a un biais d’estimation. En effet, lorsque la capacité d'accumulation linéaire des DGT n'est
pas connue, aucun déploiement a long terme (plusieurs semaines) ne peut étre envisagé sans un risque
important de saturation, conduisant a une sous-estimation de la contamination. Dans une telle
situation, seul un déploiement a court terme, c'est-a-dire de quelques heures, peut étre effectué et la
capacité d'intégration temporelle de la technique DGT est alors mal utilisée. Les caractéristiques de
I"aluminium nécessitent donc l'utilisation d’un gel récepteur capable d’accumuler les différentes
especes de cet élément présentes en solution mais également possédant une capacité d’accumulation
linéaire suffisante et connue pour ne pas risquer d’atteindre la saturation de I’échantillonneur au cours
du temps d’exposition. Pour pallier le manque de connaissance quant a la mise en place d’un suivi de
cet élément par DGT, une étude approfondie des capacités d'accumulation linéaire de trois types de

DGT (DGT-Ch, DGT-Ti et DGT-Zr) en fonction du pH a été conduite dans ce chapitre.
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Ces travaux ont fait I'objet d’un article publié en novembre 2021 dans la revue Environmental
Technology and Innovation qui constitue la section IV.2 suivante. Une partie des informations

complémentaires (« Supplementary material ») ont été intégrées au corps de l'article.
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Abstract

Diffusive gradient in thin film (DGT) is used for aluminum monitoring in waters, where content
can reach more than 1mgL?, but no information is available concerning its limit of linear
accumulation, leading to a risk of an underestimation of the water concentration. Furthermore, this
capacity can be strongly affected by the pH due to changes of the aluminum speciation and global
charge of the binding phase. The linear accumulation capacities of three types of DGT, based on
Chelex-100® (DGT-Ch), titanium dioxide (DGT-Ti) and zirconium oxide (DGT-Zr), were determined as a
function of pH by time-series accumulation over 30 days. As expected, the capacities were strongly
pH-dependent. For DGT-Ch, it decreased with increasing pH in the studied range: around 16 ug at
pH 4.1, 5 ug at pH 5.3 and null at pH 8.6. The DGT-Ti and DGT-Zr had similar performances and could
accumulate aluminum over the whole tested pH range, but with a significantly higher capacity at
pH 8.6 (= 15 pg) compared to pH 4.1 (= 1 pg). The evolution of the accumulated mass over time agreed
with the predicted values except for DGT-Zr at pH 4.1 and 5.3, where a ca. 30 % higher accumulation
was observed. Application in natural freshwaters containing various aluminum species and potential
competitors confirmed the binding capacities for the three types of DGT and also the DGT-Zr tendency
to over-estimate aluminum (up to 200 % in some freshwater samples compared to DGT-Ch and
DGT-Ti). This phenomenon of higher accumulation observed for DGT-Zr cannot be explained yet.

Currently, DGT-Zr is not recommended for aluminum monitoring.
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IV.2.1. Introduction

The presence of aluminum (Al) in freshwaters, varying from a few pg L™ to several mg L™ (Habs
et al. 1997), is a major concern regarding its potential toxicity. Many studies have shown that it can
have detrimental effects on aquatic organisms (Chassard-Bouchaud et al. 1992; Roy and Campbell
1997). If freshwaters are used as drinking water resources without removal treatment, this element
can also impact human health as it is considered as a risk factor for degenerative diseases (Exley, 2013).
The environmental effects of Al are governed by its speciation rather than its total concentration. The
speciation of Al mostly depends on pH (Harris et al. 1996). Acidic conditions lead to the presence of
cationic species such as Al**, AlIOH?* and Al(OH)," which, along with weak complexes (mainly inorganic),
are generally recognized as the most reactive, and therefore the most bioavailable forms (Gensemer
and Playle 1999). In the pH range 6.0 — 7,5, Al is commonly precipitated as Al(OH)s() (Sposito, 1995).
The anionic Al(OH), form found in alkaline freshwaters is considered less toxic than cationic species
but its toxicity mechanism is not clearly known (Wilson, 2011). It should be noted that the presence of
ligands, such as dissolved organic matter, decreases the toxicity of Al (Roy and Campbell 1997) by
limiting its bioavailability. Therefore, the toxicity of Al in freshwaters varies with both pH and the
presence of ligands such as organic matter (Sposito, 1995). A quantitative determination of the most
reactive forms of Al is thus required for a relevant toxicity risk assessment.

The passive sampling by diffusive gradients in thin films (DGT), developed by Davison and Zhang
(1994), is a suitable tool for speciation studies (Zhang and Davison 2015; Menegdrio et al. 2017). The
DGT samples only the labile fraction (i.e., free element and fast-dissociating complexes), which is
considered to be the most bioavailable, thus allowing a better assessment of the impacts on organisms
(Eismann et al. 2020; Rgyset et al. 2005). In addition, as an in-situ sampling technique, the DGT
eliminates the issues associated to the sample storage by reducing the risk of speciation change or
contamination. Furthermore, this technique allows the determination of time-weighted average
concentrations and is thus more representative of organism’s exposure than concentrations
determined from grab sampling (Allan et al. 2006), especially in dynamic systems where the
concentration and the speciation can vary over several hours.

When considering the different DGT configurations already available, various behaviors can be
expected for Al sampling. Several studies have shown that a conventional DGT device based on a
Chelex binding phase is able to sample Al, but only under acidic conditions (Panther et al. 2012; Shiva
et al. 2017). Another DGT, based on a titanium dioxide binding phase has also been used for Al and
allows its sampling under both acidic and alkaline conditions (Panther et al. 2012). It should be noted
that no information is yet available concerning the linear accumulation capacity of these two binding

phases for Al. However, this parameter is essential to ensure that there is no saturation, even partial,
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of the binding phase which would induce an underestimation of the contamination. Such a situation is
particularly of concern in the case of waters with high labile Al content. It has been shown that a DGT
device based on a zirconium oxide binding phase has better binding capacities for several oxyanions
(Ding et al. 2016), but it has not been evaluated yet for Al sampling.

Furthermore, pH may strongly affect both the speciation of Al and the ionization state of binding
phase functions, consequently modifying the binding capacity. Indeed, according to pH, Al can be
positively charged (varying from +1 to +3), neutral or negatively charged (-1) (Figure IV.1). Concerning
the binding phase, depending on the pH and its pH of zero-point charge (pHzec), it can have a negative,
neutral, or positive global charge (Figure IV.1)!. These changes can lead to different binding capacities:
the amount of binding sites and/or the interactions between the Al species and the binding phase can
vary. The linear accumulation capacity of a binding phase shall thus be determined considering the

effect of pH.
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Figure IV.1: Charge of Al species and global charge of each binding phase according to pH. The
positive charges are represented in blue and the negative ones in yellow.

! The distribution of Al as a function of pH was adapted from Harris et al. (1996). The global charges
of Chelex binding phase were determined from the speciation of its iminodiacetic functions (information
available  on the  supplier’s website:  https://www.bio-rad.com/fr-fr/product/chelex-100-
resin?ID=6448ab3e-b96a-4162-9124-7b7d2330288e). The global charge of the two other binding phases
were determined according to their pHzpc (titanium dioxide: 5.9, according to Kosmulski (2002a) and
zirconium oxide: 5.5, determined in this study).
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In this paper, we propose an in-depth study of the accumulation capacities of DGT for Al to take
full advantage of its time integrative capacities in natural waters. The objectives of this work are to
determine the limits of linear accumulation of three binding phases (Chelex, titanium dioxide or
zirconium oxide) considering the effect of pH and to evaluate the DGT based on a zirconium oxide

binding phase as an alternative for Al sampling in freshwaters.

1IV.2.2. Materials and methods

IV.2.2.1. Materials, reagents and solutions
All reagents were analytical grade or higher. Ultrapure water (Milli-Q system, water
resistivity > 18.2 MQ.cm) was used to prepare all the solutions. All the reusable materials, including
the DGT devices, were cleaned by immersion in a 10 % (V/V) HNOs; bath for 24 h then rinsed with
ultrapure water prior to use. A 1000 mg L Al stock solution was prepared from Al(NOs)3.9H,0

(Honeywell Fluka, ACS quality).

IV.2.2.2. DGT procedures

DGT samplers

Three DGT binding gels were studied: Chelex-100® (iminodiacetic functions), Metsorb®
(titanium dioxide) and zirconium oxide. The Chelex and titanium dioxide binding gels were purchased
from DGT Research Ltd. The zirconium oxide binding gels were prepared according to the protocol
used by Devillers et al. (2016). The DGT devices were assembled using plastic holders (DGT Research
Ltd.) enclosing a binding gel, a polyacrylamide diffusive gel (0.78 mm thick, DGT Research Ltd.) and a
polycarbonate filter membrane (0.4 um pore diameter, 0.01 mm thick, Whatman). The corresponding

DGT devices were labelled DGT-Ch, DGT-Ti and DGT-Zr.

Elution

After exposition, the DGT were dismantled and the binding gels were eluted during 24 h at
21+1°C in a temperature controlled room. The elution step was performed using 1 mL of
1 mol LY HNO;s for the Chelex binding gels (Warnken et al. 2007), 1 mL of 0.1 mol. L'* NaOH for the
titanium dioxide binding gels and 2 mL of 0.2 mol L* NaOH for the zirconium oxide binding gels. The
protocol for the titanium dioxide binding gels was adapted from Bennett et al. (2010) by decreasing
the NaOH concentration by ten times to avoid matrix effect caused by sodium during Al analysis by
atomic absorption spectrometry. The protocol for the zirconium oxide binding gels was adapted from
Ding et al. (2016) by removing H,0, to avoid apparition of zirconium oxide precipitates in the eluate

over time, as highlighted in their publication.
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An elution factor of 0.84 was used for the Chelex binding gels according to Panther et al. (2012)
and Devillers et al. (2017). The elution factor for the titanium and zirconium oxide binding gels were
determined since the protocols were adapted from Bennett et al. (2010) and Ding et al. (2016),
respectively. For this purpose, binding gels were directly immersed in 9 mL of 102 mol L NaNOs
solution containing 50 pg L' of Al at pH 4.0 or 8.5 (triplicates for titanium dioxide and six replicates for
zirconium oxide). The pH was adjusted using 1 mol L' HNO3 and NaOH, with addition of 5.103mol L*
Na,COs for pH 8.5. After 24 h, the gels were recovered and eluted prior analysis. Samples of each
exposure solution were taken before and after gel immersion to determine the accumulated mass of
Al in each binding gel. The elution factor was calculated as the ratio between the eluted mass and the

accumulated mass.

DGT blanks
As Al is a ubiquitous element, the device contamination level was measured for each type of
DGT. For this purpose, triplicates of unexposed DGT devices were assembled, dismantled, and eluted

with the same procedure than applied to the exposed DGT.

IV.2.2.3. pH influence on time-series accumulation

To study the influence of pH only on the linear accumulation capacities, time-series
accumulation were performed in NaNOs solutions in absence of competitors. pH values close to the
neutrality (pH 6.0 to 7.5) could not be studied in laboratory because of the precipitation of Al, impeding
having a quantifiable and stable concentration. The time-series accumulation of Al by DGT were
consequently studied at pH 4.1, 5.3 and 8.6. These three pH allowed covering the main range of
dissolved inorganic Al species present in aquatic systems (Figure IV.1). To guarantee the Al
concentrations in the exposure solutions, they were set to the highest possible value preventing the
formation of insoluble Al(OH)s(), for each studied pH. The corresponding concentrations were 45, 17
and 85 pg L' for pH 4.1, 5.3 and 8.6, respectively. The ionic strength of these solutions was imposed
using 102 mol L'* NaNOs and the pH was adjusted using 1 mol L' HNO3 and NaOH, with addition of
5.10° mol L'* Na,COs for pH 8.6. Before starting the experiments, the solutions were left to equilibrate
for at least 72 h.

For each pH, DGT-Ch, DGT-Ti and DGT-Zr were deployed in a well-stirred solution at 20+ 1 °C
using 20 L polyethylene containers (up to 24 DGT per container). The accumulation of Al was evaluated
over eight deployment times between 4 h and 30 days, with triplicates for each duration. The pH was
monitored daily and the solutions were sampled at each DGT deployment and removal (or daily if no

device was added/retrieved) to monitor Al concentration.
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IV.2.2.4. DGT deployment in natural waters

DGT deployments were performed in natural waters to confirm both the linear accumulation
capacity and the accumulation behavior of the three studied binding phases obtained in NaNO3
solutions. For this purpose, three natural waters were selected for their significant dissolved Al
concentrations (between 100 and 300 pg L) and their pH (between 5 and 7) covering a large part of
the environmental range (Table IV.1). They correspond to a subsurface runoff used for drinking water
purpose (water C) and two rivers from headwaters located in the North-West of the Massif Central in

France (water M and R).

Table IV.1: Characteristics of the natural waters studied. (Mean + SD, n > 3, DOC: Dissolved Organic Carbon).

Water C Water M Water R
pH 5.0£0.2 6.0£0.1 7.1x0.1
Conductivity (uS cm™) 26+2 27 +2 163 +3
Dissolved Al (ug L) 290 + 40 97 +5 260 + 50
Fe (ug LY <15 130 + 60 290 £ 90
Mn (pg LY) 33+8 8+1 1742
Ca (mgL?) 0.7+0.2 1.1+0.1 11.6+0.5
Mg (mg L) 0.20 +0.04 0.42 +0.01 5.0+0.2
Na (mg L) 1.4+0.2 24+0.1 10.9+0.2
K (mg L) 04+0.1 0.6+0.1 22403
NOs (mg L?) 53409 26+0.6 5+1
PO.* (mglL?) <0.05 <0.05 <0.05
$04% (mg L) 20407 14402 6.8+0.1
F(mglL?) 0.04 £0.01 0.03+0.01 0.12+£0.01
cl (mgLY) 2.6+0.4 27+0.2 11.2+0.2
DOC (mg L) 1.0+0.7 8+1 9+4

Preliminary experiments showed that only DGT deployments in water C would allow to get
close to the limits of linear accumulation of the studied DGT in an acceptable deployment time
(i.e., < two weeks to avoid major changes in water composition). Only this natural water was therefore
used to verify that the linear accumulation capacities determined in synthetic solutions are still valid
in natural waters. DGT-Ch, DGT-Ti and DGT-Zr were thus deployed in triplicates in water C for two
durations (4 h and 40 h) to guarantee the absence of saturation by comparing the results of short and
long deployments. The longer deployment time was estimated according to Equation IV-1 from the
dissolved Al concentration to get close to the limit of linear accumulation obtained in the NaNOs;
solution at pH 5.3.

In addition to the water C, the natural waters M and R were used to compare the behavior of

each type of DGT in a non-saturating condition. The duration of deployment, set to stay far below the
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beginning of saturation of the binding gels, was chosen based on the results obtained in NaNOs;
solutions and according to the DGT-available Al content of each water (estimated during preliminary
experiments). DGT were thus deployed during three days in water M and seven days in water R.

To control as much as possible the conditions during DGT deployment, the experiments were
performed in the lab directly after sampling the natural waters. DGT-Ch, DGT-Ti and DGT-Zr were
deployed in 5L (for water C and M) or 20 L (for water R) of well-stirred solution in polyethylene
containers. The exposition temperature was set to 6 + 1 °C (controlled by Tinytag temperature loggers)
to remain close to the field conditions (waters were sampled in winter 2021). During DGT exposure,
the pH and Al concentration were monitored daily. The dissolved Al concentration was determined
after filtration at 0.2 um (cellulose acetate, Sartorius). In addition, ultrafiltration with a low cutoff
membrane (3 kDa, Vivaspin) was performed to separate large complexes from “free” Al and/or small
complexes. The ultrafiltration was carried out by centrifugation of 5 mL of natural waters at 6000 g for
10 min at 6 + 1 °C. Filters and ultrafilters were systematically pre-conditioned with 5 mL of the solution

to be filtered to avoid Al sorption or release.

1V.2.2.5. Aluminum measurements

Analysis

The eluates and exposure solutions were analyzed by atomic absorption spectrometry with
electrothermic atomization (ET-AAS, Agilent 240 Z) using a platform graphite tube. A modifier
consisting in 0.64 mg L (final concentration) of NH4sNO3 and Ca(NOs), was used. All samples and
standards were acidified at 1 % (V/V) with HNOs. The standard addition method was applied to eluates
of DGT exposed in natural waters to detect any potential matrix effects. For quality assurance, blanks
(HNOs 1 % V/V) and a control solution (20 pg L?, prepared daily) were analyzed every ten samples. In
addition, a 20 pg L'? laboratory certified solution was analyzed at the beginning and the end of each
sequence (recovery > 95 %). The limit of quantification of the method (according to IUPAC) was

estimated at 5 pg L.

Cper determination

The concentration estimated by DGT, Cper (ug L), was calculated using Equation IV-1 (Davison

and Zhang 1994):

mAg

= — Equation IV-1
DGT DAL q

where m (ng) is the mass of Al accumulated in the binding phase, Ag is the thickness of the diffusive

layer (0.079 cm), t (s) is the exposure duration, A is the exposure area to solution (3.14 cm?) and
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D (cm? s!) is the diffusion coefficient of Al. The values of D were taken from the literature according to
the pH of the solution and corrected according to the average temperature during the deployment

using the Stokes-Einstein relationship (values are listed in Table IV.2.

Table IV.2: Diffusion coefficients of aluminum from the literature (D, adjusted to 25 °C) selected for each
studied water.

H D
P (x10%cm?s?)
41+0.1 4.2 (Shiva et al. 2017)
NaNO; solutions 53+0.1 4.5 (Panther et al. 2012)
8.6+0.1 5.0 (Panther et al. 2012)
Water C 5.0+0.1 4.2 (Panther et al. 2012)
Water M 6.0+0.1 4.5 (Panther et al. 2012)
Water R 7.1+0.1 5.0*

* As no value was available at pH 7.1, the value at pH 8.6 was used.

Speciation calculation and statistics

Visual MINTEQ 3.1 software was used with the default database constants to determine the
speciation of Al according to pH, considering Al(OH)s) as the dominant solid phase (log K = 10.8) and
equilibrium with atmospheric CO,. The Stockholm Humic Model (SHM) was used to simulate Al
interactions with organic matter in natural waters.

For experiments in natural waters, statistical analyses were performed to compare the results
obtained by each type of DGT. ANOVA tests were used to verify the equality of the means and
completed, if necessary, by a Student LSD (least significant difference) test to identify the different
means. All tests were conducted with a statistical significance level of p=0.05. In addition, for
experiments in water C, the uncertainty of the ratios between the Cper obtained for 40 h and 4 h

deployment was calculated by propagation of uncertainty.

1V.2.3. Results and Discussion
1V.2.3.1. Elution

Blank contamination

The eluates of unexposed DGT revealed a rather low and constant contamination
(0.024 £ 0.004 pg, 0.032 £ 0.001 pug and 0.040 + 0.004 pg per binding gel for DGT-Ch, DGT-Ti and
DGT-Zr, respectively). The mean DGT blank value was consequently systematically subtracted to the

results of each exposed DGT.
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Elution factors

There was no difference between the elution factors determined at pH 4.0 and 8.6. Values of
0.66 +0.03 (n =12) and 0.65 + 0.02 (n = 6) were obtained for the zirconium oxide and titanium dioxide
binding gels respectively. For the titanium dioxide binding gels, the elution factor obtained with
0.1 mol L'* NaOH was 17 % lower than with 1 mol L' NaOH (Panther et al. 2012). However, this adapted
elution protocol allows analyzing undiluted eluates without suffering any matrix effect from NaOH. In
the end, it allows decreasing the quantification limit to around an accumulated mass of 10 ng, by

avoiding the systematic ten times dilution of the original procedure.

1V.2.3.2. DGT linear accumulation capacities

Time-series accumulation in NaNO; solutions

To determine the linear accumulation capacities of each type of DGT according to pH only, the
accumulation of Al species by DGT-Ch, DGT-Ti and DGT-Zr was investigated in controlled NaNOs;
solutions at pH 4.1+ 0.1, 5.3+ 0.1 and 8.6 + 0.1. Note that to avoid Al precipitation and thus control
the concentration of “DGT available Al”, the pH range 6.0 to 7.5 was not considered. The Al speciation
as a function of pH, determined using Visual MINTEQ, is given in Table IV.3. The studied range of pH
allowed investigating the accumulation of both cationic and anionic species.

The Al concentration remained stable throughout the DGT deployment, with variations lower
than 5 %. Consequently, the DGT exposure concentration (C) used for the calculation was the mean
concentration of samples taken over time. The accumulated mass m (ug) was plotted as a function of
the deployment duration, t (day) (Figure IV.2). According to Equation IV-1, the plot of m versus t should
be linear, with CDA/Ag as slope, up to the beginning of the saturation of the binding phase. Therefore,
for each type of DGT, the linear accumulation capacity can be determined as the m value associated
to the linearity disruption. Given the uncertainty between the DGT triplicates (RSD generally lower
than 10 %), the accumulation linearity was considered lost when a difference higher than 10 % was
observed between the measured and the extrapolated linear value. In addition, the predicted
accumulation was determined using Equation IV-1 (diffusion coefficients were taken from literature
according to the pH, Table IV.2) to assess the compliance of the linear accumulation with the DGT

theory.

Table IV.3: Aluminum speciation according to pH in NaNOs; solutions, determined by Visual MINTEQ.

% of Al species

pH [Al] (ug L?) AP AIOH?*  AI(OH);*  Al(OH)3aq  AI(OH)s
41+0.1 45 94.7 5.2 0.1 - -
53%0.1 17 44.0 38.1 16.9 0.9 0.1
8.6+0.1 85 - - - 0.5 99.5
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At pH 4.1 (Figure IV.2, a), a linear and theoretically predictable accumulation was obtained with
DGT-Ch up to 30 days. The mean accumulated mass of 15.9 ug obtained is 10 % lower than the
predicted one, suggesting a beginning of saturation, but staying in the limit of the accepted deviation.
The limit of linear accumulation of the DGT-Ch is thus probably around 16 pg. With DGT-Ti and DGT-Zr,
a linear accumulation was observed for two days only, up to a mass of 1.11 +0.07 uygand 1.3+ 0.1 pg
respectively. The experimental accumulation on DGT-Ti followed the predicted trend, but a surprisingly
higher accumulated mass was observed with the DGT-Zr (33 % slope offset compared to prediction).

At pH 5.3 (Figure IV.2, b), the DGT-Ch and DGT-Ti had the same behavior, with a linear and
theoretically predictable accumulation up to 20days (accumulated mass of 4.0+0.2 ug and
4.6 + 0.3 pg respectively). The mean accumulated mass for 30 days of exposition was 10 % lower than
the linear part, suggesting a potential beginning of saturation of both binding phases. The linear
accumulation capacity of DGT-Ch and DGT-Ti can thus be estimated around 5 pg. DGT-Zr showed a
slightly different behavior. Its accumulation was also linear, but the saturation did not seem to be
reached over the 30 days of exposition (linear accumulation up to 8.1 + 0.8 ug). However, it should be
noted that the accumulation was slightly higher than the prediction (23 % deviation between
experimental and predicted slope).

At pH 8.6 (Figure IV.2, c), the DGT-Ch showed a very low accumulation. These results are in
agreement with Panther et al. (2012) who have already observed an under-accumulation above pH 7.5
with this setup. The DGT-Ti and DGT-Zr presented the same behavior with a linear accumulation,
consistent with the theory, up to ten days, corresponding to an accumulated mass of 11.6 pg. The mass
of 17 ug obtained after 17 days of exposition being 15 % lower than the linear part, the limit of linear
accumulation of DGT-Ti and DGT-Zr is thus between 11 and 17 pg. At this pH, no higher accumulation

compared to the prediction was observed for DGT-Zr.
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Figure IV.2: Accumulated mass of Al as a function of time at pH 4.1 £ 0.1 (a); 5.3 £ 0.1 (b) and
8.6 £ 0.1 (c) (mean % SD, n = 3, grey line: predicted accumulation using Equation 1V-1, dotted

lines: linear accumulation).
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These results show that the DGT-Ch cannot be used at pH 8.6 but offers the highest linear
accumulation capacity at pH 4.1. The DGT-Ti and DGT-Zr can accumulate Al over the whole tested pH
range, with a higher linear accumulation capacity at pH 8.6. The effect of pH on both Al speciation and
binding phase’s charge could explain the differences in accumulation capacities (Figure IV.1). Indeed,
Al species and the binding phase having charges of the same sign would generate electrostatic
repulsions, potentially resulting in a decreased accumulation capacity. In the case of the Chelex binding
gel, the speciation of the chelating iminodiacetic functions leads to an overall negative charge above
pH 6. At pH 4.1, Al is almost totally under the most positively charged species: AI** (Table IV.3). It has
already been demonstrated that Chelex-100 is the binding phase of choice for accumulating trivalent
cations (Zhang and Davison 1995; Warnken et al. 2009). However, at pH 8.6, the dissolved Al is almost
totally present as the anionic form Al(OH), (Table IV.3) and the DGT-Ch is negatively charged. Thus, Al
is hardly accumulated probably due to electrostatic repulsions.

The charge of the titanium dioxide and zirconium oxide binding gel can be determined from their
pHzec (Figure IV.1). With a pH,,c of 5.9 (Kosmulski 2002a), the titanium dioxide is overall positively
charged below pH 5.9 and negatively charged above. In the literature, the pHzc of zirconium
(hydr)oxide is given from 4 to 8.6, with an average and median values at 6.5 (Kosmulski 2002b). Due
to the different structures of the zirconium oxides, the concept of one recommended pHzrc does not
work particularly well (Kosmulski 2002b). Thus, to estimate the charge of the zirconium oxide phase
used in our study, measurements of the zeta potential as a function of pH have been performed and a
pHzec of 5.5 was determined (the procedure and values are detailed in Figure 1V.3) This value is in a
close range of the median value proposed by Kosmulski (2002b). According to our results, at pH 4.1,
the DGT-Ti and DGT-Zr have a linear accumulation capacity at least eight times lower than the DGT-Ch.
At this pH, these two sorbents are positively charged, like Al. Thus, the lowered capacity could be due
to electrostatic repulsions. At pH 5.3, it clearly appears that DGT-Ti and DGT-Zr have a higher linear
accumulation capacity (at least four times higher) compared to pH 4.1. At this pH, the dissolved Al
species are still mostly positively charged (Table IV.3) but the two sorbents are nearly neutral,
therefore strongly reducing the electrostatic repulsions and thus resulting in an increased
accumulation capacity. However, at pH 8.6, whereas DGT-Ti, DGT-Zr and Al are negatively charged,
significantly higher linear accumulation capacities were determined. This observation is consistent
with reports of oxyanions sorption by these phases in the literature (Ding et al. 2016), meaning that
the potential electrostatic repulsions do not seem to significantly reduce the accumulation capacity
compared to pH 5.3. It should be noted that DGT-Zr was shown to accumulate a higher mass of Al

compared to the prediction at pH 4.1 and 5.3 but at this stage, there is no clear explanation.
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To determine the pHzpc of the zirconium oxide binding gel used in this study, measurements of
the zeta potential as a function of pH at 20 £ 1 °C were performed. A binding gel was ground with an
Ultra Turrax T25 IKA® probe (20,000 rpm) during 10 min in 10 mL of ultrapure water.

Before grinding, the pH of the solution was adjusted to different values in the range 3 to 8 with
HNO3 or NaOH. MOPS or Na,COs; were added for adjustment at 7 and 8 respectively. Two samples of
the supernatant were analyzed using a Malvern Zgtasizer zetameter. The values give an estimation of
the pHzec around 5.5.

Figure IV.3: Zeta potential variation with pH for a zirconium oxide binding gel.
(Error bars are based on the uncertainty of the measuring device and the two replicates).

Experiments in a natural water

DGT deployments were performed in the natural water C to check that the limits of linear
accumulation determined in NaNOs solutions are also valid in environmental conditions. Indeed,
compared to the NaNOs; solutions used, a freshwater represents a complex matrix, with a more
complex speciation of Al and the presence of competitors (e.g., Fe, Mn, Ca, see Table IV.1) for sites
onto DGT binding phase. The selected freshwater has a high DGT available Al concentration that allows
reaching a potential saturation of the binding phases in a short duration. Two deployment durations
(4 h and 40 h) were compared to verify the absence of saturation.

For the short deployment time (4 h), the accumulated masses were lower than 1 ug, ensuring
no risk of saturation. After 40 h exposition, as expected, the accumulated masses (3.2 +0.8, 4.5+ 0.3
and 4.1 £ 0.8 ug for DGT-Ch, DGT-Ti and DGT-Zr respectively) were close to the linear accumulation
capacity previously determined in NaNOs at a similar pH (= 5 ug at pH 5.3). The corresponding Cper
value were then calculated for each deployment duration according to Equation IV-1. In case of

saturation, even partial, the Cper values obtained from the 40-h exposed DGT should be significantly
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lower than the one obtained for 4 h. The ratios between Cpsr obtained with 40 h deployment and 4 h
deployment were 1.19 £ 0.24,1.02 + 0.08 and 0.95 + 0.20 for DGT-Ch, DGT-Ti and DGT-Zr, respectively.
These ratios are not statistically different from 1, which means that no significant difference can be
found between the short and long deployment duration. It can thus be concluded that none of the
three binding phases was saturated when accumulating ~4 pug of Al. Consequently, the linear
accumulation capacities determined in the NaNOs; solution appear to remain valid in this type of
natural water, with a more complex Al speciation and potential competitors.

This application in water C also highlights the importance of knowing the limit of linear
accumulation of DGT to properly set the deployment duration. Indeed, in this case of highly
contaminated water by Al, it can be nearly reached within two days of deployment, considerably
reducing the duration of the monitoring and the DGT time integrative capacity (which is typically one

or two weeks).

IV.2.3.3. Comparison of binding phases behaviors in natural waters

To confirm the accumulation behaviors observed in NaNOs solutions, additional experiments
were performed using natural waters (waters C, M and R) with high dissolved Al concentrations, and
presence of organic matter (Table IV.1). To correctly compare the accumulation by each type of DGT,
these experiments needed to be performed in non-saturating conditions. This condition has already
been confirmed for experiments in the water C. For the waters M and R, the accumulated Al masses
were all lower than 1.2 ug (Table IV.4) and thus far below the estimated linear accumulation capacities
as expected. These accumulated masses were used to calculate Cper according to Equation IV-1 and
using diffusion coefficients selected from literature (Table IV.2). The corresponding results are
presented in Figure IV.4 with the Al concentrations determined in the natural waters after filtration

(“dissolved” Al) and ultrafiltration (“truly dissolved” Al).

Table IV.4: Accumulated masses of Al (ug) by each type of DGT during exposition in the natural waters M and
R (mean £ SD, n = 3).

Water M Water R
pH6.0+0.1 pH7.1+£0.1
DGT-Ch 0.35+0.04 0.20 £ 0.07
DGT-Ti 0.41+£0.08 0.25+0.14
DGT-Zr 1.13+0.18 0.70+£0.32
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Figure IV.4: Concentration of Al obtained by filtration, ultrafiltration and DGT in
natural waters (mean £ SD, n 2 2). For each water, the means obtained by DGT with
the same letter are statistically not different.

In each water, the Cper obtained with DGT-Ch and DGT-Ti were in agreement, as previously
observed in NaNOs solutions at pH 4.1 and 5.3. This seems to confirm their similar accumulation
behavior of Al species between pH 4.1 and 7.1, even in the presence of organic matter. The DGT-Zr
had the same accumulation behavior than DGT-Ch and DGT-Ti in the water C but led to significantly
higher (about two times) accumulations in the waters M and R. After exposure in these two waters, a
systematic orange coloration of the zirconium oxide binding gels was observed (Figure IV.5), indicating
a potential accumulation of other compounds. The hypothesis that these compounds may induce
matrix effects during the analysis was tested and discarded by performing standard addition
quantifications. The significant presence of iron in waters M and R compared to water C (Table IV.1)
where this phenomenon was not observed, was also suspected to induce the coloration. The zirconium
oxide binding gels could have accumulated iron oxyhydroxides, known to be brown-orange. After
elution, the gels became colorless (Figure IV.5), suggesting the potential transfer of iron into the
eluate. However, analysis of the eluates did not reveal any significant presence of iron. This hypothesis

was thus discarded. Another hypothesis could be the accumulation of other Al species by the zirconium
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oxide binding gel (e.g., complexes with organic matter). For the waters M and R, the ultra-filtered
concentration was considerably lower than the filtered concentration (Figure IV.4), indicating that
most part of the dissolved Al was probably present as large-size complexes. This observation can be
consistent with the presence of significant organic matter in these waters (Table IV.1). In the water C
with a low content of organic matter (Table IV.1), there was no significant difference between the
filtered and ultrafiltered concentrations (Figure IV.4), suggesting that all the aluminum was “truly
dissolved”. Thus, the Al complexes with organic matter are probably more present in the waters M
and R than in the water C. These observations are consistent with the Al speciation predicted by Visual
MINTEQ which shows that more than 90 % of Al would be bound to organic matter in waters M and R
against only 25% in water C. The Al complexes with organic matter could perhaps be partly
accumulated by the DGT-Zr, resulting in a higher accumulation compared to DGT-Ch and DGT-Ti in

waters M and R.

Before After After
deployment  deployment elution

L2

Figure IV.5: Coloration of the zirconium oxide binding gel at different stages of
the deployment in the natural waters M and R.

IV.2.3.4. General evaluation of DGT-Zr

This work evaluates for the first time the DGT-Zr as an alternative for the sampling of Al. The
experiments revealed that the DGT-Zr could sample both cationic and anionic Al species from pH 4.1
to 8.6. However, in contrast to the higher capacities reported in the literature for other oxyanions (Ding
et al. 2016), no higher linear accumulation capacity has been observed for Al in the tested conditions.
In addition, compared to DGT-Ch and DGT-Ti, the use of DGT-Zr induces an over-estimation of Al
concentration in both NaNOs; solutions and natural waters. Indeed, a =30 % higher accumulation
compared to the predicted value was observed in NaNOs solutions at pH 4.1 and 5.3. DGT-Zr had a
similarly behavior to DGT-Ch and DGT-Ti in one of the studied natural waters, but it accumulated up
to 200 % more Al in the others. The potential accumulation of some organic Al species by only the
DGT-Zr could be assumed in the natural waters but would not explain the higher accumulation

observed in NaNOs solutions. This phenomenon observed in both synthetic and natural waters for
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DGT-Zr cannot be explained yet. Consequently, this setup is not recommended for Al monitoring

without further investigations.

IV.2.4. Conclusion

By impacting both the Al speciation and the global charge of the binding phase, the pH strongly
affects the binding capacities of DGT. The linear accumulation capacities of DGT-Ch, DGT-Ti and DGT-Zr
vary up to a factor ten (from = 1 ug to = 15 pg) between pH 4.1 and 8.6. These capacities can easily be
reached within few tens of hours field deployment in freshwaters with high Al concentrations. This
parameter must therefore be cautiously considered to avoid DGT saturation. In contrast to what could
be expected, DGT-Zr did not offer higher capacity compared to DGT-Ti and, surprisingly, induces an
over-estimation of Al concentration in water. Consequently, the DGT-Zr is not currently recommended
for Al sampling.

Based on our results, it appears that DGT-Ti should be used for pH > 7 since DGT-Ch shows poor
accumulation. DGT-Ch and DGT-Ti can both be used for Al sampling at pH < 7 as they present relative
similar accumulation behaviors in this pH range. However, the DGT-Ch should be preferred for pH < 5.3
and the DGT-Ti seems more suitable for pH > 5.3 because of their respective higher linear accumulation
capacity. The higher capacity will allow longer deployments and consequently a better temporal

integration of the Al contamination without the risk of DGT saturation.
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IV.3. Conclusion intermédiaire

Du fait des différentes espéces majoritaires de I'aluminium pouvant étre présentes dans les eaux
naturelles et de sa présence potentielle a de fortes concentrations, la stratégie de déploiement des
DGT pour le suivi de cet élément doit étre optimisée. Des DGT adaptées a I'échantillonnage des especes
présentes et possédant une capacité d’accumulation linéaire suffisante pour limiter tout risque de
saturation doivent étre utilisées. La spéciation de I'aluminium évoluant principalement en fonction du
pH, ce parameétre doit étre connu et pris en compte pour choisir le type de DGT le plus adapté au site
d’étude. Ainsi, la DGT-Ch est recommandée pour des milieux olu I'aluminium est majoritairement
présent sous forme cationique, soient des milieux présentant un pH inférieur 5,5 et pouvant atteindre
7,5. La DGT-Ti est quant a elle recommandée pour des milieux présentant un pH supérieur a 5,5 et doit
étre utilisée lorsque I'aluminium est majoritairement sous forme anionique (pH > 7,5). De plus, la
connaissance des capacités d’accumulation linéaire des DGT-Ch et des DGT-Ti permet désormais
d’estimer le temps de déploiement a ne pas dépasser en fonction du pH et du niveau de contamination
des eaux étudiées pour éviter la saturation des échantillonneurs. Pour cela, le domaine de
fonctionnement des DGT-Ch et des DGT-Ti a été estimé (Figure IV.6) a partir d’une interpolation
linéaire de leurs capacités d’accumulation déterminées dans I'étude précédente a pH 4,1, 5,3, et 8,6.
Le temps de déploiement compatible avec une absence de saturation du type de DGT, préalablement
choisi en fonction du pH, peut alors étre estimé a partir de la valeur maximale de Cper.t. Par exemple :

- Dans le cas d'une eau a pH 4,5 avec une valeur de Cper de 200 pg.L? (ex : une eau acide et

fortement contaminée), la DGT-Ch est recommandée et, selon la Figure IV.6 (point A), le
Coer.t maximum acceptable est de 1000 pg.L™.jour. La DGT-Ch pourrait donc étre exposée

jusqu'a cing jours avec un risque limité de saturation.

- Danslecasd'une eauapH 7,3 présentant une valeur de Cpsr de 50 pg.L (ex : une eau neutre
et modérément contaminée), la DGT-Ti est recommandée et un Cpsr.t maximum de
600 pg.Lt.jour peut étre atteint (Figure IV.6, point B), correspondant a un déploiement

jusqu'a 12 jours sans risque significatif de saturation.
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Figure IV.6 : Domaine de fonctionnement des DGT-Ch (orange) et des DGT-Ti (vert) pour 'aluminium en
fonction du pH du milieu d’exposition, du produit Cper.t (@ 20 °C) et des capacités linéaires d’accumulation des
DGT (ug). Les points A et B représentent les Cpsr.t maximum acceptables pour une eau a pH 4,5 et 7,3
respectivement.

Pour déduire un temps de déploiement convenable a partir de la Figure IV.6, une estimation
approximative de la concentration en aluminium labile ciblée (Cper) est nécessaire. Les déploiements
réalisés dans les eaux naturelles (Figure 1V.4) ont montré que la concentration en aluminium dissous
n’est pas toujours un bon estimateur de Cper. Elle peut étre largement supérieure notamment dans les
eaux riches en carbone organique dissous, du fait de la prise en compte d’espéces dissoutes non
disponibles pour la DGT (i.e., complexes avec la matiere organique). Dans ce cas, d'apreés les résultats
obtenus, la concentration apres ultrafiltration, qui permet de discriminer les complexes de plus grosse
taille, peut étre une meilleure estimation de Cper. Il convient toutefois de noter que la gamme
d’accumulation linéaire des DGT a été obtenue dans des solutions simples (excepté a pH 5), sans effets
de compétition significatifs et pourrait donc étre surestimée en présence de compétiteurs. Par
conséquent, il est conseillé de prendre une marge de sécurité pour le temps de déploiement ou de

déterminer les capacités d’accumulation linéaires dans les matrices ciblées.

Ainsi, la nécessité d’'une trés bonne connaissance des sites étudiés (pH et estimation de la
concentration labile en aluminium) complexifie I'utilisation de la DGT a I’échelle d’un réseau de
surveillance. Le suivi de I'aluminium par DGT peut étre mis en place de maniere pertinente sur des
sites connus mais nécessitera des études préalables pour adapter la stratégie d’échantillonnage sur de

nouveaux sites.
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Chapitre V. Amélioration de la sensibilité de la o-DGT pour le suivi
des micropolluants organiques

V.1. Avant-propos

Au cours des derniéres années, l'utilisation des DGT pour I'échantillonnage passif des
micropolluants organiques (0-DGT) dans les eaux a considérablement augmenté. Cependant, le
principal inconvénient de la o-DGT par rapport aux autres types d’échantillonneurs classiquement
utilisés (POCIS, Chemcatcher®) réside dans son plus faible taux d’échantillonnage, ce qui limite sa
sensibilité et donc sa capacité de surveillance des composés organiques dans les eaux naturelles en

contexte peu contaminé.

Un moyen simple d’augmenter le taux d’échantillonnage de la o-DGT serait d’augmenter la
surface d’échantillonnage (3,14 cm? pour les dispositifs conventionnels). Cependant, 'utilisation d’une
DGT élargie, appelée Lo-DGT, nécessite une vérification préalable de la validité du modele de
quantification. En effet, le modéle de quantification DGT simplifié Equation I-5 ne considére ni la CLD
ni la contribution de la diffusion latérale au flux de diffusion. Il est établi que pour la configuration
conventionnelle de la DGT la contribution de la diffusion latérale est compensée par la contribution de
la CLD, ce qui permet de conserver un modele de quantification simplifié (cf. section 1.2.2.2).
Cependant, comme seule la contribution de la diffusion latérale devrait dépendre de laire
d’échantillonnage, cette compensation pourrait étre affectée par un changement du design du
dispositif. Ainsi, le modéle de quantification simplifié pourrait ne plus étre applicable a la suite d’'un
changement de I'aire d’échantillonnage. Ces deux points clés, soient le gain de sensibilité et le respect
du modele de quantification lors de I'augmentation de la surface d’échantillonnage, ont été étudiés
dans la section V.2 suivante. Ces travaux ont fait I'objet d’un article qui sera publié en décembre 2022
dans la revue Talanta Open. Une partie des informations complémentaires (« Supplementary

material ») ont été intégrées au corps de I'article.
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Abstract

In this study, a larger configuration of the o-DGT, labelled “Large o-DGT” (Lo-DGT), was
evaluated to increase its sensitivity. The Lo-DGT presents the same configuration as the conventional
0-DGT except for a 4.8-fold increased sampling area (15.2 cm?) due to the use of a larger, commercially
available, holder (Chemcatcher). The Lo-DGT was evaluated both in laboratory and on the field for the
sampling of 24 model neutral pesticides and metabolites that have a large range of log Kow (from 0.43
to 3.95) and chemical groups. The elution procedure was adapted to the larger binding gels and gave
similar yields than those of the o-DGT (elution factors between 0.74 and 0.96). The compounds
accumulation behavior in the o-DGT and the Lo-DGT devices were compared at laboratory-scale
through simultaneous deployments in a synthetic solution over different durations (4 h to 24 h). The
accumulation in the Lo-DGT was consistent with the DGT theory, i.e., linear over time, and the
accumulated masses were systematically 4.8-times higher than in the conventional o-DGT. Finally,
both devices were compared under field conditions during a conventional 14-days deployment in two
rivers with a context of low contamination by pesticides (total neutral pesticides < 0.1 pg L%). In both
rivers, the Lo-DGT allowed a higher quantification frequency than the conventional o-DGT, due to its
lower LOQ (0.2 to 1.3 ng L™ versus 0.8 to 8.1 ng L'?). For compounds quantified with both devices, the
time-weighted average concentrations were similar. The Lo-DGT therefore appears as reliable as the
0-DGT for the monitoring of the tested compounds in waters but with lower LOQ, consequently

allowing a better assessment of the water quality.
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V.2.1. Introduction

Over the last years, the use of the Diffusive Gradients in Thin films for monitoring organic
micropollutants (o-DGT) in water has considerably grown (Guibal et al. 2019). Since 2012, the o-DGT
devices have been used to sample an extensive range of organic compounds including pesticides,
pharmaceuticals, hormones, household and personal care products (Ji et al. 2022). Compared to other
passive samplers, such as the Polar Organic Chemical Integrative Sampler (POCIS) (Alvarez et al. 2004)
and the Chemcatcher (Kingston et al. 2000), the advantage of the o-DGT is to be less influenced by the
hydrodynamic fluctuations in the water (Buzier et al. 2019). This results from the addition of a diffusive
gel in the o-DGT device that constrains the mass transfer mostly to the diffusion flux within the gel
(Davison and Zhang, 2012). Indeed, due to its significant thickness (typical 0.8 mm), the diffusive gel
limits the contribution of the diffusive boundary layer (DBL) present at the surface of the o-DGT to the
total diffusion path. Thus, even if the thickness of the DBL evolves with every fluctuation of the
hydrodynamic conditions, its impact on the mass transfer of a compound in the o-DGT is minor,
allowing a more reliable conversion of the accumulated mass into exposure concentration. The value
of the diffusion coefficient in the gel and the thickness of the gel are thus the only required parameters
to accurately calculate the time weighted average water concentration (TWAC) of a compound. The
diffusion coefficient of a given compound through the diffusive gel is only temperature-dependent,
which can be easily corrected (Zhang and Davison, 1995). As a result, compared to other passive
samplers, the o-DGT does not require a calibration that matches the targeted deployment conditions,

limiting inaccuracies under variable flow conditions.

However, the main drawback of the o-DGT is its lower sensitivity, in particular for environmental
concentrations ranging from ng L'? (or less) to pg L%, as already demonstrated for several antibiotics
(Chen et al. 2013) and anionic pesticides (Guibal et al. 2017). The longer diffusion path, induced by the
diffusive gel, and the lower sampling area (only 3.14 cm? versus 15.2 cm? for Chemcatcher and 46 cm?
for POCIS) both contribute to lower sampling rates and consequently to a lower sensitivity. This can
represent an issue for water quality monitoring, considering the generally low concentrations of
organic compounds. This is even more significant in headwaters (Guibal et al. 2018) that are considered
important for natural biodiversity preservation but may be vulnerable to low pesticide contaminations.
To increase the analyte concentration in the sampler and therefore improve its sensitivity, the o-DGT
could be deployed for longer times (several weeks) but this strategy can favor the development of
biofilm on the surface of the sampler and potentially alter the accumulation behavior (Harman et al.
2009; Uher et al. 2012) or lead to a degradation of the diffusive gel. According to the DGT model

(described by Davison and Zhang, 1994), the accumulated mass being directly proportional to the
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sampling area, an alternative strategy could consist in developing larger o-DGT devices (Buzier et al.

2019).

New designs with increased sampling area have thus been recently proposed, based on a Petri
dish (Belles et al. 2017) or a two-sided device (Urik and Vrana, 2019) (78 cm? and 22.7 cm?,
respectively). These samplers were calibrated and tested under field conditions but their compliance
with DGT theory has not been verified and no comparison to the conventional DGT design is available.
Therefore, the impact of modifying the sampling area on the accuracy of the TWAC modelling by the
common DGT theory (i.e., simplified diffusion-based equation) is currently unknown. The DGT model
usually applied for quantification does not take into consideration the contribution of the DBL nor the
lateral diffusion to the diffusion flux, two phenomena that systematically occur during a DGT
deployment. Such simplification has been validated for the conventional design of the DGT (3.14 cm?
sampling area) since it has been demonstrated that both phenomena compensate each other (Davison
and Zhang, 2012; Warnken et al. 2006). However, this simplification is not necessarily valid for other
DGT designs. Although increasing the sampling area will not modify the DBL effect (hydrodynamic
issue), the lateral diffusion contribution is likely to be modified. Using a larger area, the lateral flux
(proportional to the perimeter) will increase but to a lesser extent than the front flux (proportional to
the surface). The resulting lateral diffusion contribution to the global flux should therefore be lower
than with a conventional DGT design. Consequently, the compensation between DBL and lateral
diffusion contribution could not be valid in larger DGT design, leading to a potential bias in the

guantification.

In this study, we propose to evaluate a larger configuration, labelled “Large o-DGT” (Lo-DGT),
based on the exact same configuration than the conventional o-DGT but using the commercially
available support of the Chemcatcher device. This holder has a sampling area that is 4.8 times higher
than the conventional DGT holder (15.2 cm? versus 3.14 cm?) and is thus expected to improve the
sensitivity by a 4.8-factor. The aim of this study was to evaluate the reliability of the enlarged design
of the Lo-DGT and its interest for improving water monitoring, particularly in low contamination
contexts. The Lo-DGT was evaluated for the sampling of 24 model neutral pesticides and metabolites
that cover a wide range of hydrophobicity (log Kow from 0.43 to 3.95) and chemical groups. In a first
step, the diffusion coefficients were determined and the elution step of the Lo-DGT binding gels was
optimized. In a second step, the consistency of the DGT quantification model with the new design was
checked. For this purpose, the accumulation behaviors in the Lo-DGT and in the conventional o-DGT
devices were simultaneously compared in laboratory. Finally, both devices were compared under field

conditions during a deployment in two low-contaminated rivers.
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V.2.2. Experimental section

V.2.2.1. Chemicals

The suppliers of each chemical and material used are indicated in Tableau 11.2. The ultrapure
water (UPW) (resistivity > 18.2 MQ) was produced by a MilliQ system. The methanol (MeOH) was of
LC-MS grade. The 24 studied pesticides and metabolites (high purity >95 %) were the following:
Atrazine, Atrazine-deisopropyl (DIA), Atrazine-desethyl (DEA), Carbendazim, Chlortoluron, Cybutryne,
Dimethachlor, Dimethenamid, Dimethoate, Diuron, Epoxiconazole, Ethidimuron, Flurochloridone,
Flurtamone, Hexazinone, Imidacloprid, Isoproturon, Metazachlor, S-Metolachlor, Propiconazole,
Simazine, Tebuconazole, Terbuthylazine and Terbuthylazine-2-hydroxy. They cover a wide range of
hydrophobicity, with log Kow between 0.43 and 3.95, and of chemical groups (Tableau I1.1). Individual
pesticide stock solutions at a concentration of 100 mg L™ were prepared in MeOH and stored at -18 °C.

Diluted solutions were prepared daily for each experiment.

V.2.2.2. 0-DGT and Lo-DGT assembly

The DGT samplers were prepared by enclosing a binding gel, a diffusive gel, and a protective
membrane in a piston-type holder. The gels were prepared according to Challis et al. (2016). Binding
gels were composed of Oasis® HLB binding phase (7 % m/V) embedded in agarose gel (1.5 % m/V)
whereas diffusive gels were composed of agarose only. The thickness of the diffusive and the binding
gel was 0.75 and 0.50 mm respectively. A polyether sulfone (PES) protective membrane with a
0.15 mm thickness was used. As suggested by Guibal et al. (2015a), the PES membranes were washed

with MeOH/UPW before use to avoid the release of polyethylene glycol.

The 0-DGT and Lo-DGT devices had exactly the same configuration except their holder, inducing
a 4.8-fold increased sampling area (15.2 cm? versus 3.14 cm?). The o-DGT were prepared using
standard DGT holders whereas the Lo-DGT were prepared using Chemcatcher holders (Figure V.1 and
picture in Annexe V.1). Thus, only the diameter of the gels differed between the two types of DGT
(45 mm for Lo-DGT versus 24 mm for o-DGT).

After exposure, the DGT devices were dismantled, and the binding gels were recovered for
elution. In case of low accumulated masses, an evaporation step of the eluates was performed before

analysis to lower the limits of quantification.
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Figure V.1: o-DGT and Lo-DGT configuration.

V.2.2.3. DGT concentration determination

The solution concentration estimated by o-DGT and Lo-DGT, C,, was calculated using Equation

V-1 (Davison and Zhang, 1994):

mAg

= — Equation V-1
DGT DAL q

where m is the accumulated mass of the compound in the sampler, Ag is the thickness of the diffusive
layer (0.090 cm considering the thickness of the diffusive gel plus the filter membrane), D is the
diffusion coefficient of the compound in the diffusive gel, A is the sampling area (3.14 cm?and 15.2 cm?
for o-DGT and Lo-DGT respectively), and t is the deployment time. D values were corrected for
temperature (T) using the Stokes-Einstein equation (Equation V-2) where 1 is the water viscosity
(taken from NIST chemistry WebBook: Lemmon et al. 2007).

D1X771 _ D2X772

T T Equation V-2

V.2.2.4. Calibration parameters

Diffusion coefficients

The diffusion coefficients of the 24 studied pesticides and metabolites in agarose diffusive gel
were determined in triplicate at 20 £ 1 °C by the method of the diffusion cell described by Zhang and
Davison (1999). The diffusion was studied from a source compartment containing 1 mg L™ of each
pesticide to a pesticide-free receptor compartment, both containing a 102 mol L'X NaNOs solution

(pH = 5.6 £ 0.2) to set the ionic strength. Samples were taken from both compartments every 30 min
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during 4 h to determine the mass of compounds that diffused to the receptor compartment over time.
The diffusion coefficients (D) were calculated according to Equation V-3:
dm a4
D = ZAg Equation V-3
where gnm is the pesticide flux between the two compartments (estimated from the slope of the linear
regression of the diffused mass over time), Ag the diffusive gel thickness (0.75 mm), C; the pesticide

concentration in the source compartment (mean value over the deployment time) and A the sampling

area (1.77 cm?).

Binding gels elution

The o-DGT binding gels were eluted according to Challis et al. (2016) using 3 x 3 mL of MeOH
with sonication (210 W for 2 minutes) after each addition. After pooling, the eluate was filtered
through a polytetrafluoroethylene (PTFE) filter. The protocol for the Lo-DGT binding gels was adapted
by increasing the volume of methanol to 5 mL for each addition to allow a correct immersion of the
larger binding gel. To determine the optimal number of MeOH additions (minimum number leading to
the maximal elution factor), five consecutive additions were individually collected and analyzed instead

of being pooled.

The elution factors of o-DGT and Lo-DGT were determined by elution of pre-loaded binding gels.
The binding gel pre-loading was performed by individual immersion for 16 h in a solution containing
20 pg L of each compound. Five replicates were pre-loaded with 0.2 pug and 1 ug of each pesticide for
0-DGT and Lo-DGT respectively, to obtain a similar pesticide density (64 and 65 ng cm™ respectively).
Samples of each exposure solution were taken before and after immersion to determine the
accumulated mass of compounds in each binding gel. For each compound, the elution factor was

calculated as the mean of the ratios between the eluted mass and the accumulated mass.

In the case of deployments at very low concentrations (ng L? level), the eluates need to be
evaporated before analysis due to a sensitivity issue. A recovery factor was thus also determined to
correct any loss of compounds during the whole procedure, including both elution and evaporation
steps. For this purpose, the same approach with pre-loaded binding gels was applied but with an
evaporation step before analysis. This evaporation step consisted in an evaporation to dryness under
nitrogen flow follow by a redissolution with 1.5 mL of a UPW/MeOH mixture (90:10 V/V). The recovery
factor was calculated as the ratio between the recovered mass after evaporation and the initial

accumulated mass.
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V.2.2.5. Time-series accumulation

To study the accumulation behavior of o-DGT and Lo-DGT over time, 18 devices of each
configuration were exposed in 30 L of a continuously stirred 102 mol L' NaNOs solution spiked with
30 pug L of each pesticide and metabolite. The Lo-DGT and 0-DGT were exposed in triplicate for 4 h,
8h, 12h, 16 h, 20 h and 24 h, then dismantled for elution. The eluates were directly analyzed to

determine the accumulated mass.

V.2.2.6. Field deployment

To highlight the expected higher sensitivity of the Lo-DGT compared to the o-DGT, a field
deployment has been performed in two French headwaters (River A and B) identified as having low
concentrations of pesticides (total neutral pesticides < 0.1 pug L) mainly resulting from cultivation of
maize and cereals (c.a., 15% of agricultural lands used for agriculture) (Guibal et al. 2018). The
physicochemical characteristics of the waters are presented in Table V.1. The flow velocity water was
well above 2 cm s, avoiding any issue linked to the presence of a significant DBL (Gimpel et al. 2001).
Four Lo-DGT and four o-DGT were simultaneously deployed in each river for 14 days in June 2021.
After elution of the binding gels, a preconcentration of the eluates was performed by evaporation. The
eluates, 9 mL for the o-DGT and 15 mL for the Lo-DGT, were evaporated as described in section V.2.2.4,
allowing a 6 and 10-fold concentration factors respectively.

Table V.1: Physicochemical characteristics of the studied rivers A and B measured by grab sampling at the
deployment and removal of the DGT devices (mean £SD, n = 2).

River A River B
Water temperature (°C) 19+1 18+1
pH 7.0+0.1 7.5%+0.1
Conductivity at 20°C (uS cm™?) 70+4 140+ 3
Water flow (cm s?) 24+2 40+6
Dissolved organic carbon (mg L?) 5+1 5+2
Suspended matter (mg L?) 17 +4 27+4
Phosphates (mg L?) 0.4+0.3 0.6+0.2
Nitrate (mg L?) 29+0.4 4.2+0.7
Nitrite (mg L?) 0.04 £0.01 0.08 £0.01
Ammonium (mgL?) 0.03+0.01 0.08 £0.01

V.2.2.7. Analysis

The 24 pesticides and metabolites were determined by ultra-high performance liquid
chromatography (UHPLC 1290 Infinity Agilent, California, USA) coupled to a quadrupole time-of-flight
(Q-TOF, 6540 Agilent) as described by Guibal et al. (2015b). Briefly, a Zorbax Eclipse Plus C18 Rapid
Resolution High-Definition column (2.1 mm x 150 mm, 1.8 um) was used with a gradient of UPW and

MeOH with 5 mmol L of ammonium and 0.1 % (V/V) formic acid as eluent. The Q-TOF was equipped
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with an electrospray ionization source operating in the positive ionization mode. Daily calibration
solutions were prepared at 1, 2, 5, 10, 25, 50 and 100 ug L. Six internal standards were added at
100 ugL! in each standard solution and sample. The instrumental limits of quantification
(LOQunstrumental), representing the lowest concentration in the injected solution required to generate a
quantifiable signal (RSD < 30 %, NF T90-210, 2018), were estimated between 0.1 and 0.5 pg L. More

details on the analysis conditions are presented in section 11.1.3.3.

V.2.2.8. Quality assurance

Analysis control
During all pesticide analysis by UHPLC-Q-TOF, a blank (UPW) and a control solution (25 or

50 ug LY, prepared daily) were analyzed every 15 injections.

Deployment solutions monitoring

All laboratory experiments were performed at 20 + 1°C in a temperature-controlled room. For
each exposure solution, the ionic strength was fixed with 102 mol L'* NaNOs. During DGT exposition,
the pH was monitored and remained stable over time (5.6 +0.2). The water temperature was
measured by a Tinytag temperature logger every 10 min to determine the average temperature used
for the diffusion coefficient correction. To control the stability of pesticides concentrations in solution

over time, sampling was performed every hour or at each deployment and removal of DGT devices.

For the deployment in river, the temperature of the water was recorded every 10 min by a
Tinytag temperature logger, and the physicochemical parameters (detailed in Table V.1) were

measured at the deployment and removal of the DGT devices.

0-DGT and Lo-DGT blanks

The absence of contamination during the DGT laboratory study and the field deployment was
verified by performing o-DGT and Lo-DGT blanks. During the time-series accumulation in laboratory,
three devices of each type were stored at 4 °C during the whole deployment duration and dismantled
in a random position with the exposed o-DGT and Lo-DGT. During the field deployment, one DGT of
each type was taken on the field and exposed to the air but not deployed in the river. They were then
brought back to the laboratory and stored at 4 °C for the rest of the field exposure period (14 days).

They were dismantled with the exposed DGT devices in a random position.

Juliette ROUGERIE | Thése de doctorat | Université de Limoges | 2022 129
Licence CC BY-NC-ND 3.0



Sorption onto materials

The absence of pesticides sorption on the Lo-DGT holder was verified by individually soaking

three holders in a stirred solution containing 20 pg L' of each studied pesticide for 16 h (Figure V.2).

In addition, the absence of pesticides sorption or release by the PTFE syringe filters was investigated

by filtering a methanol solution with or without pesticides at 20 pg L'* (Figure V.2).
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The absence of pesticides adsorption on the Lo-DGT holder was verified by individually soaking
three holders in a solution of pesticides at 20 ug L™. A control solution was performed without Lo-DGT
holder soaking. After 16 h of stirring, the solutions were analyzed to determine the concentration with
and without holder soaking. The difference between these concentrations were lower than 10 % for
all studied pesticides. No significant adsorption on the Lo-DGT holders was demonstrated by this
experiment.

In addition, the absence of pesticides release and sorption by the PTFE syringe filters was
investigated. In a first step, 2 mL of high purity methanol was filtrated on a PTFE filter (three replicates).
The solution was analyzed before and after filtration and no pesticides were detected. In a second
step, the absence of adsorption was studied by filtration of 2 mL of a 20 pg L™ pesticides solution in
methanol (five replicates). The analysis of the solutions before and after filtration revealed a pesticides
loss lower than 10 %.
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Figure V.2: Ratio of concentrations after and before soaking with a Lo-DGT holder (solid bars, n = 3) or after

Statistical tests

and before filtration through a PTFE syringe filter (empty bars, n = 5).

The statistical tests were based on the assumption that the data were normally distributed.

Student tests were performed to compare the elution and recovery factors obtained for the two types
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of DGT and to compare the accumulation of pesticides by o-DGT and Lo-DGT during lab and field
deployments. Significant differences were defined as p < 0.01.

For every graph, uncertainty bars represent the standard deviation of the mean.

V.2.3. Results and discussion

V.2.3.1. Diffusion coefficients

The diffusion coefficients of the studied pesticides and metabolites in agarose diffusive gel were
determined by the diffusion cell method. For each compound, the evolution of the mass that diffused
in the receptive compartment over time can be fitted using a linear regression (Annexe V.2). The
diffusion coefficient values, indicated in Table V.2, ranged from 4.0 to 5.5 x 10 cm? st with relative
standard deviations (RSD) lower than 8 % except for Ethidimuron (11 %) and Flurochloridone (15 %).
They were in the same order of magnitude than the diffusion coefficients available in literature (Belles
et al. 2017; Challis et al. 2016; Urik et al. 2020) considering the given uncertainties, regardless of the
method used (diffusion cell or slice stacking).

Table V.2: Diffusion coefficients (x 106 cm? s'* at 20 °C) in agarose diffusive gel determined in this study by

the diffusion cell method (n = 3) compared to the literature data. (a and c: Challis et al. 2016 and Urik et al.
2020, diffusion cell method; b: Belles et al. 2017, slice stacking method).

This study Literature data
Atrazine 4.49 +0.25 3.53+0.14% 4.0 + 0.8%; 5.41 + 0.28°
Carbendazim 5.05+0.18 5.82 +0.27¢
Chlortoluron 4.80+0.23 -
Cybutryne 4.38+£0.29 -
DEA 5.10+£0.30 40+0.8°
DIA 5.45+0.40 -
Dimethachlor 472 +£0.25 6.4+1.2¢
Dimethenamid 4.62+0.31 -
Dimethoate 5.35+0.21 5.83 £0.22¢
Diuron 4.78 £0.21 4.97 £ 0.34°
Epoxiconazole 4.62+0.21 -
Ethidimuron 4.53+0.48 -
Flurochloridone 4.31+0.63 -
Flurtamone 4.10+0.20 -
Hexazinone 4.35+0.23 -
Imidacloprid 494 +0.25 4.35+0.48°
Isoproturon 4.74£0.18 5.03 +0.23¢
Metazachlor 4,58 £0.20 4.0+0.8%6.12 £ 0.61°
S-Metolachlor 4.65+0.26 4.0+0.8"4.82+0.31°
Propiconazole 4.51+0.30 5.22 +0.21°
Simazine 4.79+0.21 5.0+0.8°5.3+1.6°
Tebuconazole 4.38+0.24 3.56+0.71°
Terbuthylazine 4.54 +0.20 5.01+0.13¢
Terbuthylazine-2-hydroxy  3.99+0.18 -
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V.2.3.2. Elution procedure

Optimization of the Lo-DGT binding gels elution

The higher area of the Lo-DGT binding gel requires the addition of a higher volume of MeOH, at
least to allow a full immersion. It has been found that 5 mL of MeOH were sufficient for a total
immersion of the binding gel. This 1.7-times increase of volume is however lower than the 4.8-times
increase of the area. The liquid/solid ratio for the elution of the Lo-DGT binding gels is consequently
lowered, which can lead to a potential partial solvent saturation, resulting in lower elution factors.
Consequently, five successive additions of 5 mL of MeOH were performed, and the eluted mass was
determined for each individual addition. The Figure V.3 shows the cumulative elution factors of

Carbendazim as an example, all compounds displaying a similar trend.
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Figure V.3: Typical example of cumulative elution yield from Lo DGT depending on the
number of MeOH additions (one addition corresponding to 5 mL of MeOH under 210 W
sonication for 2 minutes).

An increase of the cumulative elution factor was observed for all the studied compounds from
one addition (average elution factor of the 24 compounds: 0.63 + 0.05) to three (0.91+0.06 on
average). In contrast, the two last additions did not improve the elution factor (0.93 + 0.06 on average).
Consequently, the optimal elution conditions for the Lo-DGT binding gels were set to three consecutive

additions of 5 mL of MeOH with 210 W sonication for 2 minutes that were recovered and pooled.

Elution factors

The elution factors were determined for each of the 24 studied compounds by applying the
optimized elution procedure for the Lo-DGT and the conventional elution procedure for o-DGT. The
corresponding results are presented in Figure V.4 (detailed in Annexe V.3). Depending on the

compound, the elution factor ranged from 0.74 to 0.96 and from 0.80 to 1.11 for Lo-DGT and o-DGT
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respectively, with a high repeatability (RSD < 5 %) for both devices. No significant difference (p < 0.01,
n = 3 to 5) was observed between the elution from o-DGT and Lo-DGT, except for six compounds (DEA,
DIA, Dimethoate, Ethidimuron, Hexazinone and Imidacloprid) for which the elution factors were 5 %
to 15 % lower for the Lo-DGT. For DEA, an elution factor higher than 1 was obtained for the o-DGT.
Considering the analytical uncertainties, this value (1.11) cannot be considered as effectively higher

than 1. As a results, the elution factor was set to 1.0 for this compound.

These results reveal that the elution procedure applied for the o-DGT can be effectively
transposed to the Lo-DGT by only increasing the volume of MeOH for a total gel immersion (i.e., 5 mL).
Despite the lower MeOH to gel volume ratio, the elution procedure optimized for the Lo-DGT offers
the same efficiency than the conventional o-DGT elution for most of the studied compounds, without

increasing the number of extraction cycles.
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Figure V.4: Elution factors and recovery factors including the evaporation step obtained by Lo-DGT and o-DGT
(n =3to5).
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Impact of evaporation

In case of low accumulated masses, an evaporation step is needed to perform a
preconcentration of the eluates before analysis. However, this step can induce losses of analytes,
leading to reduced recovery factors. Except for ten compounds (Carbendazim, Chlortoluron, DEA, DIA,
Diuron, Ethidimuron, Hexazinone, Imidacloprid, Isoproturon and Metazachlor), the recovery factors
including the evaporation step were significantly lower (p > 0.01, n = 3 to 5) than the elution factors
(ranging between 0.62 and 0.89 for the Lo-DGT and between 0.44 and 0.99 for the o-DGT, Figure V.4),

independently of the design of the sampler.
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Despite the lower recoveries (up to 27 % and 49 % decrease for the Lo-DGT and the o-DGT
respectively), the evaporation step still offers an analytical benefice considering that 6 or 10-fold
concentration factors are obtained. However, in most cases, the addition of the evaporation step also
induced a lower repeatability, with RSD increasing up to 11 % and 32 % for the Lo-DGT and the o-DGT
respectively (compared to <5 % without the evaporation step). As a result, it appears preferable to
perform the evaporation step only when the accumulated mass is supposed to be too low to be directly
quantified (i.e., in the sub 10 ng range). In this study, the evaporation step was therefore only

performed for the field study.

V.2.3.3. Time-series accumulation

To check the applicability of the DGT theory to the Lo-DGT, a time-series accumulation was
performed in identical lab-controlled conditions for both o-DGT and Lo-DGT. According to the DGT
guantification model (Equation V-1), when deployed in a solution with a constant concentration, a
linear mass accumulation must be observed over time (providing steady state establishment fulfilled
and being below saturating conditions for the binding gel). In the absence of pesticides contamination
in the DGT devices, the linear regression of the accumulated mass according to time should have a
zero-intercept. Furthermore, the accumulation being expected to be proportional to the sampling

area, a 4.8-fold higher accumulation should be obtained for the Lo-DGT compared to the o-DGT.

The monitoring of the exposure solution shown that the concentrations were stable over the
24 h deployment (variation lower than 8 %). Moreover, the study of the DGT blanks revealed an
absence of contamination. Therefore, the accumulation profile of each compound should behave
linearly and with a zero-intercept as explained above. A predicted accumulation profile over time was
calculated for the o-DGT and the Lo-DGT according to Equation V-1, based on the average
concentration of each pesticide or metabolite and the diffusion coefficients values determined in this

study.

Accumulation profiles

Typical examples of the experimental accumulation profiles obtained by Lo-DGT and o-DGT are
provided in Figure V.5 (profiles for all compounds are given in Annexe V.4). The accumulation by o-DGT
and Lo-DGT appeared linear for most pesticides and metabolites with a zero-intercept, which is
consistent with the DGT theory. For every tested compound, no difference was observed between the
accumulation profiles of the o-DGT and the Lo-DGT. The accumulation slopes, representing the
accumulation flux within the sampler, were determined for each device and each compound, and
compared for both designs using the ratio Lo-DGT to o-DGT slope values (Figure V.6). A constant value
of 4.8 + 0.3 was obtained, which was expected based on the increase of the sampling area (predicted
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value from Equation V-1). Consequently, for the 24 studied compounds, the Lo-DGT leads to a higher
accumulation flux that is strictly proportional to the increase of sampling area. These results show that,
in the tested conditions, the Lo-DGT behavior can be perfectly predicted by the model used for
conventional o-DGT. This indicates that enlarging the device by a factor of 4.8 did not significantly
change the lateral diffusion contribution or, at least, that the hypothesis of a compensation between
the impacts of the lateral diffusion and the DBL is still valid for the Lo-DGT. As a result, when applying
the DGT model to quantify the time-averaged concentration, both designs are expected to give the

same results.

= 20 0.4 2.0
. - 04 % ® ] L 0.4 &
= Hexazinone /. 2 2 Epoxiconazole 2
G //:,/‘ — — —
2 ’-, O O 0]
7 1.5 4 4 % a 0 1.5 4 (a)]
Iy L 03 G ; - 0.3 1
— o o S i o
3 L3 Z z o2
7)) A7 %) - _2* %)
8 10 1 L o2 8 2101 ,}//‘ L 02 8
E % 1S = 2% €
° i e .3 o
= os 018 Sos- 012
£ d £ g S S £
3 3 3 3
Q -A Q
Q [*] o /- £

< 00 ; ; ; ; 00 < < 0.0 #£ . . . . 0.0

0 5 10 15 20 25 0 5 10 15 20 25
Time (h) Time (h)

Figure V.5: Typical examples of time-series accumulation by Lo-DGT (green circles) and o-DGT (blue
triangles). The dotted lines represent the experimental linear accumulation by DGT (n = 3), and the solid line
represents the predicted accumulation. For each graph, the y-axis differ by a factor of 4.8.
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Figure V.6: Ratio of accumulation regression slopes of Lo-DGT to o-DGT. The green lines represent the
expected 4.8-ratio with 10 % uncertainty.
Comparison with the predicted accumulation
To check the accuracy of the DGT quantification model, the experimental profiles were

compared to the predicted one. Two groups of compounds could be distinguished. For the first one,
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including 15 pesticides and metabolites (Atrazine, DIA, Carbendazim, Dimethachlor, Dimethenamid,
Dimethoate, Ethidimuron, Hexazinone, Imidacloprid, lIsoproturon, Metazachlor, S-Metolachlor,
Simazine, Terbuthylazine and Terbuthylazine-2-hydroxy) and illustrated by Hexazinone in Figure V.5,
the experimental accumulation by o-DGT and Lo-DGT was consistent with the prediction. Indeed, the
experimental and predicted slopes fit with less than 15 % deviation (other compounds are given in
Annexe V.4). This small deviation can probably result mainly from the analytical uncertainties during
the determination of the accumulated masses. The second group, consisting in nine compounds
(Chlortoluton, Cybutryne, DEA, Diuron, Epoxiconazole, Flurochloridone, Flurtamone, Propiconazole,
Tebuconazole) and illustrated by Epoxiconazole in Figure V.5, shows deviations from 20 % to 70 % with
the predicted slopes (other compounds are given in Annexe V.4). These deviations could be attributed
to bias in the determination of the diffusion coefficients by the diffusion cell method, which does not
take into consideration some phenomena such as interactions with the membrane. Indeed, Wang et
al. (2019) have already shown that sorption onto the membrane can induce an accumulation deviation
from the prediction during the early deployment times. The hydrophobic compounds were found
particularly concerned by adsorption on the PES membranes (Ji et al. 2022). However, in our case, the
hydrophobicity of the studied compounds cannot fully explain the observed deviation on its own since
several compounds with log K, of the same order of magnitude shown deviations ranging from less
than 10 % to 70 % with the prediction (Figure V.8). Therefore, the exact cause of this phenomenon still
needs to be elucidated. However, whereas its origin is not clear, in most cases the deviation seems
similar for the o-DGT and the Lo-DGT, meaning that the phenomenon is not affected by the design of
the sampler. To highlight this point, a linear regression of the deviation from the predicted
accumulation observed with the 0-DGT as a function of the deviation observed with the Lo-DGT is
presented in Figure V.7. The resulting slope has a value close to 1 and consistent for all compounds
(0.94 £ 0.04), which confirms that this phenomenon is mostly compound-dependent but not device-

dependent.

At this stage, it can thus be concluded that the enlarged o-DGT design has the same working

behavior and appears to respect the same principles than the conventional o-DGT.
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Comparison to other enlarged DGT-based samplers

In order to discuss the impact of increasing the sampling area on DGT behavior, results from this
study were compared to those existing in the literature for larger configurations of DGT-based
samplers (Belles et al. 2017; Urik and Vrana, 2019). The comparison is performed through the sampling
ability of each sampler using its sampling rate (Rs). Rs values for Lo-DGT and o-DGT from this study and
for the sampler developed by Belles et al. (2017) were determined using Equation V-4 (Challis et al.
2016). For comparison purpose, all values were corrected to the same temperature (20 °C) and
diffusive layer thickness (1.0 mm). R values were already provided by Urik and Vrana (2019) for these

temperature and thickness.

S = ag Equation V-4

350
This study (n = 24)
300 - Urik and Vrana 2019 (n = 21)
Belles et al. 2017 (n = 16)
250 | Belles et al. 2017 (n =5 common compounds)
b
3
- 200 4
E
e 150 -
[=
(5]
[
S 100
50 4
O T T T T

0 20 40 60 80 100

Sampling area (cm?)

Figure V.9: Mean of sampling rates values (Rs) for all studied compounds as a function
of sampling area for different DGT-based samplers.

Regardless of the design, the mean R; values clearly show a trend according to the exposure area
of the sampler (Figure V.9). When considering the two samplers investigated in this study (identical
configuration and targeted compounds) and the data from Belles et al. (2017) restricted to the five
common compounds (Atrazine, DEA, Metazachlor, Metolachlor and Simazine), a strong linear
relationship is observed. Therefore, the slight discrepancy observed for the data from Urik and Vrana,
(2019) might be mainly a consequence of the discrepancy in the studied compounds. Furthermore, the
presence of a nylon net in the diffusive gel might also disturbed the diffusion of the compounds and

thus their sampling rate. Overall, the trend followed by all the samplers indicates that their sampling
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ability is mostly linked to their exposure area. Therefore, using any of these samplers, the basic DGT
equation (Equation V-1) might give an accurate estimation of the TWAC. The larger design from Belles
et al. (2017) will offer higher sampling rates and therefore higher sensitivity. However, this design is

currently not commercially available.

V.2.3.4. Analytical performances and field validation

Limits of quantification

The LOQyo-pet and LOQu.pet Were determined to estimate the lowest concentration in water (Cw)
that can be quantified for a conventional deployment of 14 days at 19°C, including an evaporation step
of the eluates before analysis. The LOQ determination is commonly based on blanks analysis. In this
study, no contamination could be detected neither in 0-DGT, nor in Lo-DGT blanks. As a result, the DGT
LOQ were directly calculated from the LOQinstrumental, cOnverted into the minimal quantifiable Cw using

Equation V-1. The resulting values are presented in Table V.3.

Table V.3: LOQ of pesticides and metabolites for o-DGT and Lo-DGT for a conventional 14-days deployment at
19 °C including an evaporation step of the eluates before analysis.

LOQo-per LOQyo-per
(ngL?) (ngL?)
Atrazine 7.0 1.2
Carbendazim 3.8 0.9
Chlortoluron 0.9 0.2
Cybutryne 6.0 1.3
DEA 5.0 0.9
DIA 4.6 0.9
Dimethachlor 7.2 1.2
Dimethenamid 1.9 0.2
Dimethoate 0.9 0.2
Diuron 0.8 0.2
Epoxiconazole 4.8 1.2
Ethidimuron 1.7 0.4
Flurochloridone 5.7 1.2
Flurtamone 1.0 0.2
Hexazinone 0.9 0.2
Imidacloprid 0.8 0.2
Isoproturon 1.0 0.2
Metazachlor 1.1 0.2
S-Metolachlor 8.1 1.2
Propiconazole 2.0 0.5
Simazine 1.1 0.2
Tebuconazole 5.1 1.2
Terbuthylazine 1.6 0.3
Terbuthylazine-2-hydroxy 4.6 1.1
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The LOQuo.n6t ranged from 0.2 to 1.3 ng L™ against 0.8 to 8.1 ng L for the LOQy.psr. This 5-fold
decrease in LOQ is consistent with the 4.8 times higher accumulation observed for the Lo-DGT. The
improvement of LOQ is of particular interest considering that pesticides can be present at a few ng L

or less in the rivers, which is below or at the limit of the 0-DGT quantifying capacity.

River deployments

The 0-DGT and the Lo-DGT were then compared during a conventional 14-days field deployment
in two rivers with low concentrations of pesticides (total neutral pesticides < 0.1 ug L, Guibal et al.
2018). In this low-contaminated context, the o-DGT would potentially be not sensitive enough to
quantify compounds at the ng L level whereas the Lo-DGT could be expected to provide a better

assessment of the contamination considering its higher sensitivity.
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Figure V.10: Concentration of pesticides and metabolites (C,) determined by Lo-DGT and o-DGT (n = 4) in the
rivers A and B compared to the LOQ for a 14-days field deployment.

In a first step, the quantification capacity of the two devices were compared. Among the

24 studied pesticides and metabolites, four and ten compounds were quantified by Lo-DGT in rivers A
and B respectively, whereas only three and two compounds could be quantified by o-DGT (Figure
V.10). Different situations were observed while comparing the o-DGT and Lo-DGT results. Imidacloprid
was quantified in river B with the Lo-DGT at a concentration higher than the LOQq.psr but could not be
quantified by the o-DGT, without obvious explanation. In three cases (DEA in river A, Ethidimuron and
Terbuthylazine in river B), the compounds could only be quantified with the Lo-DGT, their
concentrations being slightly below the LOQo.per. Finally, Atrazine, Dimethenamid, S-Metolachlor,
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Simazine and Terbuthylazine-2-hydroxy were only quantified in river B with the Lo-DGT at
concentrations from 2 to 5 times lower than the LOQq.psr. These results highlight that with its increased
sampling area, and thus lowered LOQ, the Lo-DGT allows a better assessment of the rivers
contamination by significantly increasing the quantification frequency in a low-contamination context.
This is illustrated by Ethidimuron in river A (Figure V.10) for which the C,, was 6-times higher than the

LOQuo-peT Whereas it was just above the LOQg.psr, €nsuring a more reliable value.

In a second step, the C,, values determined for the compounds quantified by both devices were
compared. It should be noted that Diuron and DEA shown accumulation profiles with a significant
deviation from the predicted accumulation during the laboratory study. For these two compounds, the
Cw values are thus only an estimation made to allow comparing the two samplers, but they may
underestimate the real contaminations. No significant differences could be detected (p <0.01)
between the C, obtained by o-DGT and Lo-DGT. These results are consistent with the behavior
observed during the laboratory deployment with an accumulation that appears strictly proportional to

the sampling area.

V.2.4. Conclusions

The objective of this study was to verify that increasing the sampling area of the conventional
0-DGT allows improving its sensitivity while still respecting the DGT quantification model. Neutral
pesticides and metabolites covering a wide range of hydrophobicity (log Kow from 0.43 to 3.95) and
chemical groups were studied as model compounds. The new design was based on a commercially
available holder to make it readily accessible.

This study highlights that the elution procedure of the o-DGT can be easily transposed to the
Lo-DGT by simply increasing the volume of eluent to allow a complete immersion of the larger binding
gel.

The lab study confirms that the increased sampling area of the Lo-DGT by a factor of 4.8 does
not affect the accumulation behavior. Indeed, the accumulation was linear over time for both designs,
the only difference being a 4.8-fold increased accumulated mass, proportional to the increase of the
sampling area. This shows that, at the studied scale, the compensation between the DBL and the lateral
diffusion appears still valid. The simple DGT quantification model is thus directly transposable to the
Lo-DGT without modification. This has been also confirmed during a field deployment that resulted in
identical time-weighted average concentration estimations by Lo-DGT and o-DGT. For some
compounds however, the mass accumulation behavior deviated from the predicted behavior. This

phenomenon being identically observed for both o-DGT and Lo-DGT, it is thus not linked to the design
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of the DGT tool. It is rather attributed to unwanted interactions between these compounds and the
filter membrane, as already highlighted in the literature.

A 5-fold improvement of sensitivity is obtained with the larger design of the o-DGT, allowing a
better assessment of very low concentrated pollutants. The benefit of this higher sensitivity has been
demonstrated during a conventional 14-days deployment in two low contaminated rivers (total neutral
pesticides < 0.1 pg L?) for which the Lo-DGT shown a higher quantification frequency than the o-DGT.
Consequently, the Lo-DGT appears more suitable than the o-DGT for pesticides monitoring and
deserves further studies regarding its interest for a wider panel of organic compounds. The variety of
properties of the studied compounds suggests that these conclusions could be valid for other kinds of

micropollutants.
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V.3. Conclusion intermédiaire

Cette étude a permis de démontrer que I'augmentation de 'aire d’échantillonnage de la o-DGT
ne modifie pas le modéle de quantification : la Lo-DGT accumule des masses plus élevées de composés,
proportionnellement a I'augmentation de son aire d'échantillonnage. De plus, il s’agit de la premiére
démonstration qu'une conception élargie de la o-DGT améliore la fréquence de quantification des
micropolluants organiques en milieu naturel. En effet, parmi les 24 pesticides étudiés, trois fois plus
de composés ont été quantifiés par Lo-DGT. Par conséquent, augmenter la surface d’échantillonnage
apparait clairement comme une voie d’amélioration de la 0-DGT conventionnelle pour |'évaluation de
la contamination des eaux naturelles : elle permet une augmentation de sensibilité sans pour autant

modifier les modeéles a appliquer.
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Discussion générale et conclusion

Initialement  développée pour des mesures de spéciation/biodisponibilité des
métaux/métalloides du fait de sa capacité a échantillonner la fraction labile in situ, la DGT est un outil
largement étudié par les chercheurs depuis plus 25 ans. Son utilisation s’est étendue aux
micropolluants organiques et la DGT est finalement envisagée a I’heure actuelle comme un outil
supplémentaire de surveillance volontaire ou réglementaire de la qualité des eaux. En effet, du fait de
ses nombreux avantages par rapport a I’échantillonnage ponctuel (préconcentration in situ,
intégration des variations temporelles) et a d’autres types d’échantillonneurs passifs (modéle simple
de quantification peu impacté par les conditions environnementales), cet outil se révele prometteur
pour complémenter la surveillance de la qualité des eaux. Néanmoins, malgré la relative bonne
connaissance du fonctionnement de la DGT, son intégration en réseaux de surveillance n’a pas encore
été effectuée. Se pose alors la question de savoir quels sont les manques et voies d’'amélioration pour
I"application routiniere de la DGT en conditions environnementales. Dans ce contexte, I'objectif de ces
travaux de these était d’illustrer plusieurs points d’attention par rapport a I'obtention d’'une donnée
fiable en milieu naturel et a son interprétation dans un cadre de surveillance de la qualité des eaux. Si
I’obtention d’'une donnée fiable et représentative reste a priori assez simple, elle nécessite toutefois
I'utilisation de dispositifs DGT sélectifs et sensibles aux micropolluants d’intérét ainsi qu’'une bonne
connaissance des sites étudiés. De plus, elle peut s’avérer plus compliquée pour des éléments ayant
une spéciation complexe ou en cas de contamination intrinseque significative des dispositifs.
L'interprétation des résultats reste quant a elle difficile du fait du manque d’information sur la nature

de la fraction échantillonnée empéchant la comparaison aux référentiels actuels et donc I'utilisation

de la DGT dans un cadre réglementaire.

1. Comment assurer un suivi fiable des micropolluants par DGT en réseaux
de surveillance ?

L'influence des parametres environnementaux tels que la force ionique, les conditions
hydrodynamiques ou le développement de biofilm sur la fiabilité de la mesure ayant déja été étudiée
dans de nombreux travaux, les recommandations vis-a-vis de ces parametres ne seront pas discutées
ici. Ce travail a néanmoins permis d’apporter des compléments d’informations quant aux conditions
nécessaires pour assurer une sélectivité et une sensibilité des dispositifs adaptées a la surveillance des

micropolluants dans la ressource en eau.
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1.1. Garantir I’échantillonnage des composés d’intérét

De facon évidente, pour assurer |'échantillonnage des micropolluants d’intérét, les dispositifs
DGT utilisés doivent permettre leur diffusion au travers de la membrane de protection et du gel diffusif
et leur fixation irréversible sur le gel récepteur. La sélection du type de DGT adapté aux composés
d’intérét ne présente pas de difficulté pour la plupart des métaux/métalloides ou composés
organiques pour lesquels différentes natures de gels diffusifs et de gels récepteurs ont été étudiées
dans la littérature. Néanmoins, deux cas particuliers pouvant limiter la représentativité de la mesure
effectuée ont été mis en évidence : I'échantillonnage des micropolluants d’intérét par DGT peut étre

limité par leur spéciation ou encore leur adsorption sur la membrane de protection.

1.1.1. Cas des éléments présents sous plusieurs formes chimiques

Pour les métaux/métalloides qui peuvent étre présents sous de nombreuses espéces chimiques
dans les eaux naturelles, certaines formes ne peuvent parfois pas étre échantillonnées selon le gel
récepteur sélectionné. Par exemple, I'aluminium sous sa forme anionique Al(OH),” majoritairement
présente a pH > 7,5, ne se lie pas aux gels récepteurs a base de Chelex mais aux gels récepteurs a base
d’oxydes métalliques (oxyde de zirconium et dioxyde de titane) comme démontré en solutions
synthétiques dans le Chapitre IV et dans des matrices naturelles dans la littérature (Panther et al.
2012). Lors du suivi réalisé a large échelle (cf. Chapitre Ill), des DGT-Ch et des DGT-Zr ont été déployées
respectivement pour |'échantillonnage des especes cationiques et anioniques. L'aluminium,
majoritairement présent dans les eaux naturelles sous forme cationique, a été suivi par DGT-Ch. |l est
cependant possible que pour la dizaine de sites d’études ayant un pH moyen supérieur a 7,5 (compris
entre 7,7 et 8,0), les concentrations en aluminium aient été sous-estimées du fait de la non prise en
compte de la forme inorganique Al(OH)4". Pour estimer cette potentielle erreur, les masses accumulées
par les DGT-Ch et les DGT-Zr ont été comparées. Cette nouvelle analyse des résultats montre que les
DGT-Zr ont effectivement accumulé environ 2 a 20 fois plus d’aluminium que les DGT-Ch. Ainsi, cet
écart témoigne de la présence possible d’aluminium sous forme anionique, non échantillonnée par les
DGT-Ch. Néanmoins, la DGT-Zr n’est a I’heure actuelle pas recommandée pour le suivi de I'aluminium
car elle est suspectée d’échantillonner une fraction plus importante en solution par rapport aux
DGT-Ch (cf. Chapitre IV). Ainsi, les masses accumulées plus importantes par les DGT-Zr ne témoignent
donc pas forcément uniquement d’une sous-accumulation des DGT-Ch dans ces eaux. Dans cette zone
spécifique de pH a la limite du changement de charge des formes majoritaires de I'aluminium, seule la
comparaison des résultats obtenus par DGT-Ch avec ceux obtenus par DGT-Ti permettrait de statuer
sur leur représentativité.

Afin d’obtenir une mesure la plus représentative possible de la contamination, il apparait alors

nécessaire d’identifier en amont les effets potentiels des caractéristiques physico-chimiques de chacun
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des milieux d’exposition sur les éléments d’intérét pour choisir le dispositif le plus adapté a leur
échantillonnage. Cette étape peut néanmoins représenter une limite lors de |'utilisation des DGT a
large échelle en réseaux de surveillance car elle nécessite une trés bonne connaissance des sites et de
la chimie des éléments. Des informations plus complétes peuvent étre obtenues en ajoutant des DGT
capables d'échantillonner les différentes especes d'un élément, mais cela augmentera

considérablement le colt du suivi.

1.1.2. Cas des composés soumis a un phénomeéne d’adsorption sur la membrane de
protection

La présence de la membrane de protection n’est pas nécessaire au fonctionnement théorique
de la DGT. Toutefois, lors de déploiements en milieu naturel, elle joue un role essentiel dans la
protection des gels diffusifs et récepteurs et leur maintien dans le support. Cependant, pour les
micropolluants organiques, I'une des principales limites de I'utilisation de la DGT réside dans le
phénoméne d’adsorption de certains composés sur les membranes de protection. Ce phénomene peut
entrainer une sous-accumulation des composés d’intérét conduisant a une phase de latence avant que
I'accumulation s’effectue selon le modele de quantification. Bien que les DGT étudiées ici (0-DGT et
Lo-DGT, cf. Chapitre V) se soient montrées fiables pour la majorité des pesticides et métabolites
étudiés, c’est-a-dire assurant une accumulation linéaire et proportionnelle au cours du temps
d’exposition en conditions controlées, une sous-accumulation a été observée en laboratoire pour neuf
composés. |l sera donc nécessaire d’étudier de maniére plus approfondie ce phénoméne.

L'adsorption de ces composés sur les membranes en PES utilisées dans cette étude a été mise
en évidence lors d’un premier test non présenté dans ce travail de thése. Elle peut induire une latence
au transport et a I'accumulation des composés dans I’échantillonneur. La durée de la phase de latence
pour un composé dépend de la capacité d’adsorption de la membrane et de la concentration du
composé en solution. En effet, elle perdure jusqu’a ce que la membrane soit saturée. La durée de ces
phases devra alors étre déterminée, comme recommandé par Wang et al. (2019), a des concentrations
représentatives des conditions environnementales afin de vérifier si elle est négligeable devant le
temps de déploiement classique de 14 jours auquel cas son effet sur la quantification pourra étre
négligé. Dans leur étude portant sur neuf esters organophosphorés hydrophiles, Wang et al. (2019)
ont observé des phases de latence avec des membranes en PTFE de quelques heures a pres de six
jours. Dans ce dernier cas, des déploiements de deux mois sont nécessaires pour que l'impact de la
phase de latence sur la quantification soit négligeable (< 10 %). Pour éviter ce phénomene de phase
de latence, des études tendent a supprimer la membrane de protection en utilisant une couche de

diffusion plus robuste. Un design sans membrane a notamment été proposé par Urik et Vrana (2019).
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Néanmoins, la robustesse ce des dispositifs en conditions réelles vis-a-vis de la dégradation des gels

devra étre vérifiée.

1.2. Assurer une sensibilité suffisante pour le suivi des concentrations
environnementales

Les micropolluants étant généralement présents a de tres faibles concentrations dans les eaux
naturelles, la sensibilité de I'ensemble de la méthode de suivi (i.e., échantillonnage par DGT et analyse
des éluats) doit étre assez élevée. La DGT, comme les autres types d’échantillonneur passif, permet la
préconcentration in situ des composés d’intérét, assurant ainsi en théorie un abaissement des limites
de quantification de la méthode par rapport a I'échantillonnage ponctuel. Cependant, malgré cette
capacité, la sensibilité peut étre limitée. Deux cas ont été mis en évidence dans ce travail lors de
déploiements en milieu naturel. D’une part, la DGT dans sa configuration actuelle (aire
d’échantillonnage de 3,14cm?) peut présenter un taux d’échantillonnage insuffisant des
micropolluants présents a de tres faibles concentrations (micropolluants organiques notamment,
cf. Chapitre V). D’autre part, la sensibilité de la méthode peut étre limitée en raison d’une
contamination intrinséque significative des dispositifs (principalement pour les métaux/métalloides,

cf. Chapitre Il1).

1.2.1. Cas des micropolluants présents a de tres faibles concentrations

Du fait des faibles concentrations environnementales en micropolluants, des déploiements
classiques de 14 jours (durée permettant d’obtenir une représentativité temporelle de la
contamination du milieu tout en limitant ici le développement de biofilm et/ou la dégradation des gels)
ne sont pas toujours suffisants pour conduire a des masses accumulées quantifiables. Cette
problématique concerne principalement les micropolluants organiques qui sont généralement
présents a de plus faibles concentrations que les métaux/métalloides et pour lesquels le manque de
sensibilité de la 0-DGT a déja été démontré dans la littérature (Chen et al. 2013; Guibal et al. 2017). La
DGT s’est néanmoins également révélée limitée pour le sélénium, métalloide trés peu présent dans la
majorité des eaux naturelles (cf. Chapitre Ill).

Pour pallier ce manque de sensibilité, il est nécessaire d’augmenter la masse accumulée par les
dispositifs en augmentant par exemple la surface d’échantillonnage de la DGT. Le travail réalisé dans
cette thése confirme que l'utilisation d’'une Large o-DGT (présentant une aire d’échantillonnage cinq
fois plus élevée) pour I'’échantillonnage des pesticides permet de quantifier un plus grand nombre de
composés en milieu naturel peu contaminé tout en respectant le modéle de quantification simplifié de
la DGT. La plus grande aire d’échantillonnage aurait néanmoins pu laisser penser que ces dispositifs

seraient davantage soumis a la dégradation des gels ou a un moins bon maintien des gels sur le support
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lors des déploiements en milieu naturel mais les Lo-DGT ont montré une aussi bonne robustesse que
les 0-DGT. Cette configuration élargie se révele alors prometteuse pour le suivi des micropolluants
organiques en milieu naturel. Son intérét pour d’autres types de composés organiques et sa robustesse
en conditions naturelles devront étre confirmés sur des études a plus large échelle.

L'intérét d’une Large-DGT pour le suivi métaux/métalloides peut également étre questionné. En
effet, vis-a-vis des éléments tres peu présents, comme le sélénium, une Large-DGT permettrait
d’augmenter la masse accumulée et donc d’améliorer la sensibilité de I'outil, par exemple par un
facteur 5 conformément a la configuration étudiée ici. Cependant, un aspect technique lié a I'élution
pourrait limiter le gain de sensibilité. En effet, les gels récepteurs étant plus larges, le volume d’élution
devra étre augmenté (généralement de 1 ou 2 mL a environ 5 mL) pour permettre une immersion
totale du gel. Dans le cas d’un éluant aqueu, il n’est pas vraiment possible d’ajouter une étape
d’évaporation du solvant. Ainsi, si le facteur d’augmentation de I'aire d’échantillonnage est similaire

au facteur d’augmentation du volume d’élution, le gain de sensibilité sera nul.

1.2.2. Cas des éléments dont la sensibilité de la DGT est limitée par une contamination
intrinséque des dispositifs

Ce travail a également mis en évidence que la sensibilité des DGT pour les métaux/métalloides
peut étre affectée par une importante contamination intrinseque des dispositifs. En effet, le facteur
opérationnel d’amélioration de la sensibilité peut étre largement limité par les probléemes de
contamination (cf. Chapitre Ill). Au regard du gain initial vis-a-vis des limites de quantification pour
I’échantillonnage ponctuel, cela représente une perte de sensibilité notable pour plusieurs éléments
(2 a 20 fois et jusqu’a 48 fois pour le cuivre). Toutefois, les niveaux de contaminations observés sont
propres a ce suivi et c’est pourquoi il est recommandé d’effectuer une étude de la contamination
intrinseque a chaque campagne de déploiement et pour chaque type de DGT. Si les limites de
guantification obtenues a partir de la valeur des blancs DGT ne sont pas satisfaisantes par rapport aux
objectifs d’étude, le niveau de contamination intrinseque devra étre limité en travaillant si possible
dans des conditions plus propres (décontamination systématique du matériel, travail sous hotte). Si
cela n’est pas possible, le temps de déploiement pourra également étre étendu pour augmenter la
masse accumulée mais cette approche pourra également étre limitée, d’une part par le risque de
développement de biofilm et/ou la dégradation des gels, et d’autre part par un risque de saturation
des échantillonneurs pour les éléments présents a d’importantes concentrations (ex : aluminium en
milieu acide). En revanche, I'utilisation d’une Large-DGT pourrait représenter un fort intérét pour les
éléments soumis a des problémes de contamination intrinseque limitant leur sensibilité. En effet, la
contribution de la contamination initiale pourrait devenir moins significative devant la quantité plus

importante d’éléments accumulés. Ce gain de sensibilité sera d’autant plus important si le niveau de
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contamination intrinséque n’augmente pas avec I'augmentation de la surface des dispositifs. Si la
contamination provient initialement des gels récepteurs (i.e., inhérente a leur fabrication) alors elle
augmentera certainement du méme facteur que I'augmentation de la surface des gels et le gain de
sensibilité sera nul. En revanche, si la contamination intrinseque a pour principale origine les
contaminations croisées lors du démontage des échantillonneurs comme mis en évidence dans le
Chapitre Ill, le niveau de contamination intrinseéque devrait rester constant avec I'augmentation de la

surface des DGT et donc permettre un gain de sensibilité.

2. Quelles sont les limites a I'interprétation des résultats obtenus par DGT
dans le cadre de la surveillance de la ressource en eau ?

La DGT est connue pour échantillonner la fraction « labile » des micropolluants mais, bien que
cette notion ait été largement étudiée pour les métaux/métalloides, ce concept reste encore difficile
a définir car dépendant des milieux d’exposition et du type de DGT. De plus, et il n’a pas été étudié
pour les composés organiques. Le fait que la DGT n’échantillonne pas la méme fraction que
I’échantillonnage ponctuel représente la principale limite a I'interprétation des résultats dans le cadre

actuel de la surveillance de la ressource en eau.

La surveillance a large échelle de la qualité des masses d’eau est généralement réalisée avec
deux objectifs principaux. D’une part, la surveillance de la ressource en eau peut étre réalisée a but
prospectif pour statuer sur la présence des micropolluants et étudier leur évolution spatio-temporelle
afin de mettre en place des actions pertinentes pour préserver la ressource en eau. Dans ce contexte,
les avantages de la DGT quant a sa meilleure sensibilité et sa capacité d’intégration temporelle par
rapport a I'échantillonnage ponctuel sont particulierement reconnus. D’autre part, les suivis des
masses d’eau peuvent avoir pour objectif de comparer les niveaux de contamination par rapport a des
valeurs de référence comme dans le cas de la surveillance des eaux destinées a la consommation
humaine ou dans le cadre de la DCE au travers de I'évaluation de I'état chimique des masses d’eau.
Ces valeurs sont établies par rapport aux concentrations totales ou dissoutes obtenues par
échantillonnage ponctuel. Or les concentrations obtenues par DGT représentent la fraction labile et ne
correspondent pas nécessairement aux concentrations totales ou dissoutes. En effet, pour les
métaux/métalloides, la fraction labile peut étre associée aux ions libres ainsi qu'aux complexes dont la
taille et la labilité leur permettent de migrer et de se dissocier dans le gel diffusif lors de leur transfert
vers le gel récepteur. En revanche, elle ne prend pas en compte les especes dissoutes trop
volumineuses et/ou non labiles (i.e., les complexes inertes, certains complexes avec la matiére
organique, les colloides) mesurées lors de I'analyse de la fraction dissoute aprées un échantillonnage

ponctuel. Quant aux micropolluants organiques, la représentativité de la fraction échantillonnée par

Juliette ROUGERIE | Thése de doctorat | Université de Limoges | 2022 150
Licence CC BY-NC-ND 3.0



DGT par rapport a la fraction totale analysée lors des prélévements ponctuels n’est pas connue.
Cependant, les micropolluants organiques sont susceptibles d’interagir avec les macromolécules de
matiéres organiques dissoutes ou les matiéres en suspension, ce qui limiterait leur capacité a diffuser
au sein de I’échantillonneur. Ainsi, les concentrations obtenues par DGT peuvent conduire a
I’estimation d’une fraction qui ne correspond pas a celle considérée dans les valeurs de référence
actuellement établies. L'implémentation directe de cet outil dans le contexte réglementaire actuel
n’est donc pas envisageable. Toutefois, comme la fraction échantillonnée par DGT peut étre associée
a la fraction biodisponible, les informations obtenues pourraient avoir davantage de sens en termes
d’évolution d’impact sur les milieux aquatiques et sur la santé humaine que les concentrations

obtenues par échantillonnage ponctuel.

3. Conclusion

Ces travaux de these visaient a illustrer les limites et voies d’amélioration possibles pour intégrer
I'utilisation de la DGT en réseaux de surveillance. Bien que des études doivent encore étre menées
pour limiter I'impact des contaminations intrinséques (pour les métaux/métalloides) ou des phases de
latence (pour les micropolluants organiques) sur la fiabilité de la mesure et pour améliorer sa
sensibilité dans des contextes peu contaminés, la DGT se révele étre un outil complémentaire a
I’échantillonnage ponctuel. Elle permet d’obtenir des profils d’évolution des contaminations pour des
micropolluants non détectables par échantillonnage ponctuel. De plus, le savoir-faire technique
(montage, déploiement, élution des dispositifs), la robustesse des dispositifs en milieu naturel et le
colt d’'un suivi considéré supportable pourraient permettre son utilisation en conditions
opérationnelles. Cependant, les résultats sont encore difficiles a interpréter du fait d’'un manque
d’information sur la nature de la fraction échantillonnée et ne peuvent pas étre comparés aux
référentiels actuels, ce qui limite son utilisation dans un cadre réglementaire. Toutefois, I'utilisation de
la DGT en routine a large échelle permettrait d’améliorer la connaissance de I'état des masses d’eau
du fait de sa meilleure sensibilité et de sa capacité d’intégration temporelle. La collection de données
a large échelle et a long terme constituerait une banque d’informations clés pour la gestion de la
ressource en eau. Elles pourraient par exemple s’additionner aux données acquises lors des études de
biosurveillance afin d’améliorer les corrélations entre les effets toxiques observés et la présence des
micropolluants. Néanmoins, pour une surveillance pertinente face aux milliers voire aux millions de
micropolluants organiques qui circulent dans I'environnement, I'utilisation de I'échantillonnage passif

doit également s’accompagner de I'amélioration des techniques d’analyse.
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Annexe lll.1: DGT-labile and dissolved concentrations (ug L) of metals/metalloids measured during the six sampling campaigns at the 17 sites.

(a and b correspond to the concentrations of the two DGT replicates or the concentration from the grab sample taken the day of DGT deployment (a) or their

removal (b). ND: not determined).

Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 -21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 —-Dec05 | Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Cocr 1.6 1.7 0.062 4.1 0.049 0.51 <LOQper <LOQ per 2.0 2.1 <LOQpsr 0.34 1.4 94 %
Cuissolved 62 9.9 25 7.7 5.1 6.4 <LoQ <L0Q 12 6.4 7.4 8.5 15 115%
7n Cost |<LOQper <LOQper <LOQoper <LOQ per 0.18 0.24 0.22 0.21 0.21 0.27 0.27 0.25 023 13%
Cuissolved | < LOQ <Lo0Q <LoQ <LoQ 11 3.3 2.4 10 5.2 3.7 4.0 4.8 5.5 56 %
Ni Coer 0.08 0.06 0.077 0.13 0.064 0.090 0.10 0.083 0.059 0.091 0.060 0.073 ] 008 25%
Cdissolved 1.4 0.22 0.20 0.64 0.25 0.37 0.11 0.49 0.60 <LoQ <L0Q <LOQ| 048 84%
cd Coer 0.0049 0.0042 0.0035 0.0039 0.0033 0.0036 0.0021 0.0019 0.0024 0.0027 0.0032 0.0029]0.0032 28%
Cuissolved | 0.0085 0.0058 <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ <Lo0Q <LoQ <LoQ <LOQ 0.054 | 0.023 119%
8 C Coer 0.12 0.11 0.12 0.14 0.057 0.085 0.076 0.060 0.10 0.10 0.088 0.10 0.10 25%
§ u Cdissolved 0.31 0.18 0.63 0.51 0.31 0.42 0.20 0.39 <L0Q 0.38 <L0Q <LOQ]| 037 38%
‘E‘, Pb Coer 0.016 0.015 0.0061 0.027 0.0046 0.0087 0.0040 0.0034 0.023 0.026 0.007 0.008 ] 0.012 70%
- Caissoved]  0.070 0.023 <L0Q 0.056 0.042 0.031 <L0Q 0.056 <LoQ <LoQ <L0Q <LOQ| 0.046 38%
cr Coer 0.014 0.012 0.0093 0.025 0.0058 0.0076 <LOQopsr <LOQpsr 0.009 0.011 0.0043 0.0055] 0.010 57 %
Cdissolved 0.34 0.32 0.25 0.23 0.27 0.25 0.20 0.22 0.21 0.18 0.18 0.23 024 21%
As Coer 0.18 0.48 0.82 0.81 0.97 0.59 0.69 0.54 0.66 0.68 0.63 0.65 064 31%
Cdissolved 0.38 0.37 0.52 0.43 0.51 0.49 0.55 0.56 0.55 0.51 0.44 0.42 048 14%
CDGT < LOQ pet < LOQ peT < LOQ peT < LOQ peT < LOQ peTt < LOQ peT < LOQ peT < LOQ peT < LOQ peT < LOQ DGT 0.027 0.030 0.028 8%
se Cuissolved | < LOQ <Lo0Q <L0Q <Lo0Q <Lo0Q <Lo0Q <Lo0Q <LoQ <LoQ <LoQ <L0Q 0.42 - -
sb Coer 0.026 0.030 <LOQpsr 0.049 0.019 0.014 0.011 <LOQper 0.024 0.016 0.021 0.022 | 0.023 46%
Cuissolved |  0.019 0.015 <L0Q <Lo0Q <LoQ <L0Q 0.068 <LoQ <LoQ <L0Q 0.043 <LOQ] 0.036 68%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6

Mar 07 - 21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD

a b a b a b a b a b a b
Al Coer ND 1.8 < LOQ per 1.7 0.620 < LOQpsr <LOQper <LOQper 1.1 <LOQoper <LOQopsr <LOQper|] 13 41%
Caissolved 6.3 15 <LOQ 2.0 <LOQ <LOQ <LOQ 13 <LOQ <LOQ 24 6.6 11 71%
7n Coet | <LOQopsr <LOQper <LOQoper 1.1 0.63 0.76 1.2 1.5 1.7 1.6 3.8 3.9 1.8 68%
Caissoved |  <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ 16 4.8 4.4 18 8.7 15 19 14 12 46%
Ni Coer 0.15 0.077 0.092 0.14 0.13 0.14 0.14 0.19 0.23 0.21 0.25 0.24 0.17 34%
Caissolved 1.0 0.57 1.2 14 1.6 2.5 2.9 4.7 3.7 3.0 4.2 5.3 27 59%

cd Coert 0.0028 0.0012 0.0010 0.0011 0.0013 0.0019 0.00078 0.0011 0.0012 0.0010 0.0011 0.0020 | 0.0014 42 %
Caissolved | < LOQ 0.0080 <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ 0.023 <L0OQ <LOQ <LOQ <LOQ 0.016 69 %

§ Cu Coar 0.53 0.29 0.28 0.45 0.26 0.39 0.26 0.33 0.39 0.33 0.31 0.27 034 25%
’5 Cuissolved 0.98 0.69 1.1 1.1 1.2 1.4 1.2 2.6 1.5 1.6 1.5 1.5 1.4 35%
IS Pb Coar 0.11 0.028 0.011 0.023 0.015 0.018 0.015 0.020 0.044 0.029 0.021 0.022 0.030 92%
o Cuissolved 0.082 0.058 0.069 0.13 0.069 0.35 0.047 0.27 0.24 0.24 0.37 0.23 0.18 66%
r Coar 0.029 0.0070 0.011 0.011 0.0059 0.0053 < LOQper <LOQper 0.0048 0.0035 0.0083 0.0080 §0.0094 77 %
Cuissolved 0.12 0.081 0.063 <LOQ 0.042 0.10 <LOQ 0.13 0.16 0.22 0.36 0.28 0.16 66%

As Coar 0.077 0.10 0.84 0.83 0.82 1.0 1.2 1.1 1.8 1.9 1.5 1.3 1.0 54 %
Cuissolved 0.42 0.41 0.76 0.83 0.98 1.3 1.9 2.5 3.0 2.7 2.3 2.1 1.6 58 %

se Coer <LOQoper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQpsr <LOQpsr 0.010 0.010 0.013 0.013 0.012 15%
Cuissolved <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ 0.56 0.57 0.58 0.43 0.43 0.31 <LOQ 0.32 0.46 26%

sb Coer 0.048 0.049 <LOQper <LOQ per 0.050 0.058 0.064 0.056 0.073 0.081 0.074 0.055 0.061 19%
Cuissolved 0.084 0.087 0.14 0.13 0.13 0.15 0.18 0.22 0.24 0.19 0.16 0.16 0.16 30%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 -21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD

a b a b a b a b a b a b
Al Coer 0.84 0.75 < LOQ per 0.14 2.6 1.7 0.56 <LOQoper 0.20 0.24 <LOQopsr <LOQpsr] 088 97%
Cuissolved 7.2 11 2.9 <LoQ <LOQ <LoQ <LOQ <LoQ <L0Q <LOQ <LOQ <L0Q 71  58%
7n Cost | <LOQpsr <LOQoper <LOQper <LOQ per 0.45 0.39 0.34 0.30 0.58 0.67 0.78 0.90 055 40%
Caissolved | < LOQ <LoQ <LOQ <LoQ 19 4.5 3.5 5.5 4.1 6.5 3.1 3.7 63 85%
Ni Coar 0.20 0.19 0.15 0.16 0.17 0.16 0.12 0.11 0.095 0.10 0.17 0.16 0.15 24%
Cdissolved 1.0 0.87 0.39 0.43 0.87 0.39 0.41 0.42 <L0Q <L0Q 0.53 0.52 0.58 39%
cd Coar 0.00032  0.00032 0.0027 0.0025 0.0037 0.0026 0.0013 0.0011 0.0014 0.0015 0.0022 0.0022 ]0.0018 55%

o Cuissolved |  0.0083 <LoQ <LOQ <LoQ <LOQ <LoQ <LOQ <LoQ <L0Q <LOQ <LOQ <L0Q - -
E Cu Coer 0.43 0.53 0.37 0.41 0.36 0.30 0.16 0.13 0.19 0.20 0.20 0.17 0.29 45%
& Cdissolved 1.8 0.82 1.1 0.63 1.6 0.65 0.94 1.2 0.63 0.80 0.93 0.77 1.0 39%
é Pb Coer 0.016 0.017 0.010 0.010 0.022 0.015 0.0095 0.0048 0.019 0.013 0.008 0.011 0.013 38%
o Cdissolved 0.11 0.039 0.072 <LOQ 0.043 0.033 0.031 0.024 <L0Q <L0OQ 0.031 <LOQ 0.048 61%
cr Coar 0.011 0.012 0.0069 0.0079 0.014 0.0080 <LOQper <LOQper 0.0024 0.0037 0.0033 0.0038 ]0.0073 56 %
Cdissolved 0.080 0.073 <LOQ <LoQ 0.044 <LoQ <LOQ <LoQ <L0Q <L0Q 0.036 0.025 0.052 46%
As Coer 0.093 0.083 0.66 0.87 0.74 0.81 0.07 0.07 0.90 0.70 0.46 0.55 050 67%
Cissolved 0.58 0.44 0.58 0.59 0.94 0.57 0.67 0.64 0.66 0.62 0.56 0.48 0.61 20%
se Cost | <LOQpsr <LOQoper <LOQper <LOQoper <LOQper <LOQ per 0.011 0.011 0.0029 0.0031 0.027 0.028 0.014 82%
Caissolved | < LOQ <LoQ <LOQ <LoQ 0.43 <LoQ <LOQ <LoQ 0.39 0.39 0.35 0.35 038 8%
sb Coer 0.053 0.048 0.025 0.014 0.045 0.039 0.035 0.035 0.045 0.045 0.046 0.047 0.040 28%
Cdissolved 0.083 0.063 <LOQ <LoQ <LOQ <LoQ 0.063 <LoQ <L0Q <LO0Q 0.073 0.066 0.069 12%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 -21 May 23 —Jun 06 Jun20—Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21—-Dec05 | Mean RSD
a b a b a b a b a b a b

Al Coer 0.57 9.6 <LOQpsr <LOQper 0.47 0.66 1.2 0.34 <LOQopesr <LOQper 0.40 0.31 1.7 190 %
Caissolved 33 19 6.3 <LOoQ 34 <L0Q <LOQ <LO0Q <LoQ <LO0Q 8.7 <L0Q 20 65 %

7n Coer <LOQpsr <LOQ per 1.0 1.0 0.99 11 1.8 1.6 1.8 2.0 1.6 1.5 14 27 %
Caissolved <LO0Q <LOoQ <LO0Q <LO0Q 26 5.1 10 14 13 11 18 14 14 44 %

Ni Coer 0.39 0.40 0.28 0.30 0.36 0.37 0.30 0.28 0.26 0.30 0.27 0.26 0.31 17 %
Caissolved 1.5 1.0 0.79 0.95 1.8 0.93 0.95 1.0 0.94 0.86 1.0 0.94 1.1 27 %

cd Coer 0.011 0.013 0.0052 0.0059 0.0061 0.0075 0.0043 0.0035 0.0024 0.0027 0.0077 0.0016 | 0.0059 58 %
Caissolved 0.021 0.012 <LO0Q <LOoQ <L0OQ <LOQ <1Ll0Q <LO0Q <LoQ <LO0Q <L0OQ 0.022 | 0.019 29%

v Cu Coer 0.40 0.43 0.33 0.26 0.34 0.50 0.20 0.17 0.15 0.19 0.20 0.13 0.27 44%
2 Caissolved 2.2 1.1 1.2 0.53 2.5 1.0 <LOQ 1.5 0.62 0.66 0.76 2.1 1.3 55 %
Ga‘.’ Pb Coer 0.017 0.057 0.024 0.024 0.022 0.026 0.035 0.023 0.022 0.023 0.022 0.021 | 0.026 40%
< Caissolved 0.15 0.061 0.089 <LOQ 0.17 0.094 0.29 0.21 0.42 0.22 0.59 0.42 0.25 68%
cr Coer 0.011 0.022 0.0094 0.0089 0.0068 0.0073 0 <LOQopsr 0.0035 0.0037 0.0063 0.0065 | 0.0083 61%
Caissolved 0.19 0.14 0.072 0.064 0.13 0.083 0.076 0.082 0.093 0.075 0.12 0.11 0.10 36%

As Coer 0.36 0.53 6.8 7.5 10 12 18 17 32 28 21 16 14 70 %
Caissolved 1.9 2.0 6.2 ND 6.0 15 34 36 44 38 21 17 20 78 %

se Coer <LOQoper <LOQper <LOQpsr <LOQper 0.015 0.018 0.017 0.014 0.015 0.014 0.076 0.030 | 0.025 85%

Caissolved <LoQ <LO0Q 1.1 <LOQ 1.0 1.2 1.2 1.2 1.1 1.0 0.99 1.2 1.1 8%

sb Coer 0.050 0.050 <LOQopsr <LOQper 0.086 0.11 0.12 0.11 0.19 0.18 0.30 0.20 0.14 56%
Caissolved 0.13 0.10 0.21 <LOQ 0.15 0.18 0.22 0.33 0.23 0.61 0.34 0.27 0.25 56%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 - 21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b

Al Coer 3.9 5.1 0.12 14 0.49 2.0 0.22 0.44 0.13 0.12 <LOQper 0.52 1.3 130 %
Cuissolved 34 30 6.6 12 42 13 <LoQ <LoQ <L0Q 11 18 6.6 19 66 %

7n Coer <LOQper <LOQpst <LOQper <LOQper 0.99 1.0 0.94 1.6 2.9 3.0 1.1 1.2 1.6 55 %
Cuissolved <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ 18 7.0 6.4 18 18 11 16 15 14 35%

Ni Coer 0.46 0.44 0.37 0.37 0.42 0.41 0.21 0.35 0.55 0.56 0.34 0.37 0.41 23%
Cdissolved 2.0 1.6 1.2 1.6 1.8 1.6 2.2 2.2 3.0 2.3 2.4 2.0 2.0 24 %

cd Coer 0.0082 0.0083 0.0049 0.0054 0.0046 0.0049 0.0023 0.0041 0.0063 0.0070 0.0038 0.0043 ] 0.0053 34 %
Cdissolved 0.022 0.016 <LoQ <LoQ <L0Q <LOQ 0.021 0.022 0.037 0.020 0.024 0.023 | 0.023 26%

3 | e Coer 0.32 0.32 0.27 0.26 0.28 0.25 0.14 0.26 0.39 0.40 0.19 0.21 0.27 28 %
8 Cdissolved 2.0 0.99 1.0 0.96 1.3 0.91 1.7 1.7 1.6 1.7 7.3 1.1 1.9 95 %
"? Pb Coer 0.031 0.034 0.017 0.020 0.019 0.027 0.016 0.028 0.044  0.046 0.014 0.018 | 0.026 41%
1n Cdissolved 0.20 0.091 0.059 0 0.17 0.081 0.12 0.23 0.45 0.21 0.26 0.15 0.18 60 %
r Coer 0.016 0.017 0.010 0.011 0.0071 0.0094 1.6 1.8 0.0030 0.0032 0.0039 0.0048 ) 0.28 227%
Cdissolved 0.17 0.12 <LoQ 0.050 0.16 0.053 <LoQ <LoQ 0.063 0.054 0.091 0.062 | 0.092 53%

As Coer 1.1 0.51 3.3 2.8 2.3 1.9 0.010 0.015 2.2 2.1 2.7 2.7 1.8 62 %
Cdissolved 2.4 2.4 2.5 2.7 2.9 3.1 3.5 3.4 3.5 3.0 2.8 2.7 2.9 14 %

se Coer <LOQpsr <LOQper 0.035 <LOQpsr 0.016 0.013 <LOQper <LOQper 0.023 0.018 0.054 0.042 | 0.029 53%
Cdissolved <LoQ <LOQ 1.2 1.0 0.96 0.85 0.67 0.67 0.73 1.33 0.66 0.86 0.89 26 %

sb Coer 0.062 0.061 0.027 0.026 0.071 0.063 0.058 0.070 0.14 0.15 0.10 0.095 | 0.077 50%
Cdissolved 0.14 0.14 0.17 0.15 0.14 0.16 0.19 0.22 0.29 0.27 0.20 0.17 0.19 28 %
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 -21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 —Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 0.62 0.89 0.21 0.11 <LOQoper <LOQper <LOQ per 1.2 <LOQoper <LOQper <LOQper <LOQpsr|] 0.61 76%
Cuissolved 3.2 4.7 <L0Q 4.6 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q 8.0 5.1 39 %
7n Coet | <LOQper <LOQper <LOQper <LOQ per 0.31 0.21 0.27 0.32 0.20 0.31 1.0 0.20 036 78%
Caissolved | < LOQ 24 <L0Q <L0Q 12 7.3 2.8 9.1 3.1 2.7 3.6 10 8.4 84 %
Ni Coer 0.070 0.070 0.067 0.069 0.10 0.063 0.069 0.067 0.038 0.058 0.051 0.043 0.064 26%
Cdissolved 0.4 0.74 0.16 0.88 0.34 0.64 0.20 0.35 <L0Q <L0Q 0.22 0.28 042 59%
cd Coer 0.0045 0.0041 0.0041 0.0045 0.0040 0.0039 0.0037 0.0046 0.0028 0.0032 0.0037 0.0035 J0.0039 14 %
§ Cuissoved |  0.0060 0.0082 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0OQ ]0.0071 22%
‘§ Cu Coer 0.11 0.13 0.10 0.11 0.071 0.044 0.052 0.16 0.060 0.091 0.070 0.064 0.089 40%
o Cdissolved 0.42 0.41 0.32 0.86 0.29 0.51 0.24 0.60 <L0Q <L0Q <L0Q 0.31 044 45%
§ Pb Coer 0.012 0.016 0.011 0.011 0.010 0.010 0.0098 0.018 0.012 0.013 0.010 0.0090 | 0.012 23 %
w Caissolved | 0.024 0.050 <L0Q 0.10 0.049 0.041 <L0Q 0.039 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q ] 0.051 53%
© Cr Coer 0.0076 0.0092 0.0088 0.0080 0.0054 0.0058 0.0047 0.0052 0.0034 0.0036 0.0031 0.0029 ]0.0056 40%
Cdissolved 0.12 0.12 0.057 0.067 0.096 0.086 0.065 0.082 0.060 0.056 0.067 0.071 0.080 30%
As Coer 0.12 0.070 0.56 0.23 0.59 0.46 0.47 0.53 0.36 0.34 0.44 0.42 038 44%
Cdissolved 0.26 0.27 0.27 6.4 0.29 0.30 0.27 0.30 0.28 0.26 0.27 0.30 0.79 224 %
se Cost |<LOQpsr <LOQpsr 0.037 <LOQoper <LOQpsr <LOQpsr <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQpsr <LOQpsr <LOQper - -
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q 1.1 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
sb Coer 0.029 0.028 <LOQpsr <LOQopsr 0.024 0.018 0.015 0.015 0.013 0.013 0.020 0.019 0.019 30%
Cuissolved | 0.025 0.025 <L0Q 0.16 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q ] 0.070 111%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 - 21 May 23 —Jun 06 Jun20—Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 19 18 26 55 6.2 9.3 3.9 3.1 9.5 2.3 38 6.4 16 99 %
Cdissolved 65 39 56 45 54 37 29 24 13 26 81 28 41 48 %
7n Coer 1.1 <LOQpsr <LOQpsr 0.80 0.54 0.41 0.33 0.30 0.42 0.35 11 1.0 0.64 53%
Caissoved | < LOQ <L0Q <L0Q <LOQ 4.2 2.6 3.6 7.2 3.4 41 9.1 7.9 5.2 46 %
Ni Coer 0.38 0.21 0.40 0.47 0.32 0.30 0.24 0.24 0.21 0.23 0.30 0.28 030 27%
o Cdissolved 0.78 0.65 0.70 0.90 1.0 0.84 0.69 0.64 1.1 <L0Q 1.0 0.85 083 19%
g cd Coer 0.0071 0.0041 0.0053 0.0063 0.0038 0.0034 0.0024 0.0024 0.0019 0.0019 0.0050 0.0073 10.0042 46%
E Cdissolved 0.010 0.0092 <L0Q <L0Q <LOQ <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ [|0.0098 9%
. Coer 0.32 0.24 0.34 0.45 0.34 0.18 0.19 0.18 0.22 0.29 0.50 0.23 029 36%
.g Cdissolved 1.3 0.89 1.1 1.2 14 1.0 1.1 0.81 0.92 0.76 1.2 11 19 152%
8 Pb Coer 0.027 0.031 0.023 0.067 0.010 0.014 0.0076 0.0056 0.018 0.0054 0.048 0.015 0.023 82%
a Cdissolved 0.086 0.065 0.099 0 0.10 0.085 0.060 0.070 <L0Q <L0Q 0.11 0.077 0.089 27%
E cr Coer 0.043 0.043 0.059 0.14 0.016 0.023 0.0079 0.0050 0.022 0.0042 0.082 0.020 0.038 101%
q Cdissolved 0.23 0.18 0.18 0.19 0.26 0.19 0.14 0.13 0.10 0.13 0.22 0.16 0.18 26%
As Coer 0.12 0.13 0.42 0.46 0.34 0.34 0.26 0.25 0.30 0.30 0.27 0.36 030 35%
Cdissolved 0.14 0.12 0.21 0.21 0.27 0.27 0.25 0.29 0.29 0.29 0.25 0.18 023 25%
se Coetr | <LOQper <LOQper <LOQpsr 0.037 0.023 0.021 <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQper <LOQopsr <LOQper] 0.027 32%
Caissoived | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
sb Coer 0.068 0.082 0.11 0.17 0.050 0.049 0.044 0.035 0.060 0.052 0.077 0.087 0.073 49%
Cdissolved 0.041 0.038 <L0Q <L0Q <LOQ <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q 0.058 0.041 0.045 20%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 -21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 —Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 7.8 9.1 130 38 1.3 0.48 0.59 0.28 0.30 0.30 8.9 1.2 17  226%
Cuissolved 39 41 200 61 62 25 <L0Q 9.1 <L0Q <L0Q 29 32 55 102%
7n Coet | <LOQper <LOQper <LOQper <LOQ per 0.11 0.12 0.22 0.18 0.21 0.14 0.27 0.31 0.20 36%
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q 5.4 3.1 2.2 13 5.1 2.8 12 10 6.7 65 %
Ni Coer 0.21 0.20 0.46 0.31 0.21 0.21 0.13 0.13 0.081 0.084 0.16 0.15 019 54%
Cdissolved 0.68 0.41 1.1 0.67 1.1 0.52 0.31 14 0.63 <LoQ 1.2 0.62 0.78 45%
cd Coer 0.0034 0.0035 0.0062 0.0034 0.0024 0.0023 0.0021 0.0023 0.0027 0.0023 0.0022 0.0021 ]0.0029 40%
o Cuissoived |  0.0086 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q 0.027 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q ] 0.018 73%
,E Cu Coer 0.28 0.22 0.43 0.29 0.12 0.13 0.10 0.11 0.10 0.12 0.13 0.14 0.18 57%
'Y Cdissolved 1.0 0.66 1.8 1.0 1.2 0.75 0.60 1.1 0.57 0.39 1.1 0.89 092 41%
g Pb Coer 0.018 0.022 0.143 0.054 0.0041 0.0023 0.0048 0.0023 0.0059 0.0052 0.022 0.0057 | 0.024 167 %
) Cdissolved 0.12 0.24 0.28 0 0.20 0.13 0.046 0.17 <L0Q <L0Q 0.17 0.11 0.16 41%
% cr Coer 0.023 0.026 0.35 0.11 0.0081 0.0072 0.0037 <LOQper 0.0028 0.0029 0.021 0.0051 | 0.050 205%
Cdissolved 0.21 0.20 0.40 0.20 0.29 0.17 0.12 0.13 0.13 0.10 0.17 0.19 019 43%
As Coer 14 2.2 5.9 5.7 4.1 4.1 5.0 3.8 35 4.0 31 34 3.8 34 %
Cdissolved 1.4 1.6 3.1 3.0 3.9 4.5 3.1 3.4 2.4 2.3 3.4 3.2 3.0 30%
se Coetr |<LOQper <LOQoper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQ per - -
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
sb Coer 0.44 0.49 0.11 0.13 0.36 0.41 0.44 0.43 0.46 0.42 0.55 0.59 040 36%
Cdissolved 0.42 0.51 0.51 0.47 0.38 0.55 0.57 0.59 0.48 0.55 0.65 0.54 052 14%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 - 21 May 23 —Jun 06 Jun20—-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 9.3 19 28 29 5.8 1.6  <LOQoper 0.92 2.6 0.28 33 41 96 115%
Cdissolved 48 37 100 51 57 41 11 10 7.7 19 35 32 37 69 %
7n Cost | <LOQoper <LOQoper <LOQoper <LOQ per 0.23 0.16 0.23 0.36 0.28 0.22 0.61 0.69 035 56%
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q 9.6 2.4 7.2 7.3 13 5.5 17 11 9.2 51%
Ni Coer 0.13 0.14 0.18 0.20 0.15 0.12 0.10 0.12 0.12 0.10 0.12 0.14 013 24%
Cdissolved 0.39 0.29 0.57 0.52 0.92 0.38 0.31 0.30 <L0Q <L0Q 1.1 0.50 052 51%
cd Coer 0.0033 0.0039 0.0030 0.0035 0.0025 0.0020 0.0015 0.0016 0.0019 0.0014 0.0019 0.0022 §0.0024 35%
Cuissolved |  0.0069 0.0062 <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ [0.0065 8%
Qo Cu Coer 0.21 0.23 0.29 0.29 0.18 0.13 0.12 0.18 0.17 0.15 0.16 0.19 019 30%
:§ Cdissolved 0.68 0.66 1.3 0.79 1.0 0.74 0.80 0.78 0.84 0.88 1.5 0.87 090 27%
> Pb Coer 0.015 0.036 0.048 0.049 0.017 0.0041 0.0024 0.0058 0.013 0.0046 0.010 0.011 0.018 93%
o Caissolved |  0.082 0.068 0.16 0.14 0.18 0.15 0.084 0.081 0.11 0.12 0.24 0.13 0.13 39%
r Coer 0.017 0.034 0.078 0.076 0.015 0.0067 <LOQoper 0.0038 0.0070 0.0027 0.0071 0.0089 | 0.023 120%
Cdissolved 0.16 0.13 0.22 0.14 0.20 0.15 0.12 0.12 0.11 0.12 0.19 0.16 015 24%
As Coer 0.94 14 2.3 3.2 1.7 1.9 2.6 2.3 2.5 3.0 1.7 1.8 2.1 31%
Cdissolved 0.71 0.79 1.2 1.2 1.5 1.6 1.6 2.0 2.0 1.8 1.5 1.2 1.4 30%
se Coet | <LOQopsr <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper 0.012 <LOQoper <LOQpsr <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQ per - -
Caissoived | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <LoOQ <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ <LOQ - -
sb Coer 0.17 0.16 0.043 0.066 0.10 0.13 0.12 0.12 0.13 0.15 0.16 0.18 013 32%
Cdissolved 0.14 0.12 0.17 0.16 0.15 0.13 0.17 0.15 0.14 0.17 0.16 0.14 0.15 10%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 -21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 —Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 34 14 17 81 31 75 1.3 0.34 1.2 43 1.0 1.7 19 150%
Cdissolved 110 35 29 100 26 27 33 23 32 43 50 26 44 66 %
7n Coet | <LOQper <LOQper <LOQper <LOQ per 0.30 0.46 0.13 0.43 0.10 0.12 0.25 0.21 0.25 56%
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q 6.0 3.8 2.2 6.1 5.7 4.2 4.7 13 5.7 57 %
Ni Coer 1.1 11 0.67 0.83 0.66 0.70 0.16 0.19 0.16 0.15 0.32 0.29 053 69%
Cdissolved 2.0 1.0 1.4 1.5 1.8 0.80 0.82 0.45 <L0Q <L0Q 1.0 0.74 1.2 43 %
cd Coer 0.0074 0.0079 0.0039 0.0058 0.0054 0.0060 0.0014 0.0017 0.0018 0.0016 0.0046 0.0023 ]0.0041 57%
Cuissolved |  0.013 0.0065 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ ]0.0095 44 %
§ Cu Coer 0.22 0.21 0.21 0.30 0.20 0.25 0.044 0.061 0.094 0.091 0.13 0.12 0.16 51%
3 Cdissolved 1.0 0.50 0.69 1.1 1.6 0.61 0.90 0.31 0.41 0.34 0.77 0.64 075 51%
"I’ Pb Coer 0.0066 0.018 0.013 0.067 0.039 0.093 0.0046 0.0018 0.0045 0.0065 0.0062 0.0052 | 0.022 132%
E' Cuissolved | 0.080 0.038 <LOQ 0.090 0.084 0.079 0.065 0.036 <L0Q <L0Q 0.056 0.047 0.064 32%
cr Coer 0.013 0.041 0.067 0.27 0.12 0.26 0.0057 <LOQper 0.0039 0.013 0.0041 0.0056 | 0.073 139%
Cdissolved 0.38 0.26 0.21 0.35 0.30 0.25 0.25 0.22 0.20 0.20 0.27 0.23 026 22%
As Coer 0.66 0.53 1.3 1.3 1.3 11 0.89 13 0.94 0.82 0.71 0.68 096 30%
Cdissolved 0.48 0.52 0.64 0.86 0.83 0.75 0.81 0.78 0.74 0.76 0.80 0.62 072 17%
se Coetr |<LOQper <LOQoper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQ per - -
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
sb Coer 0.44 0.38 0.056 0.063 0.35 0.27 0.20 0.25 0.28 0.22 0.31 0.28 0.26 44%
Cdissolved 0.31 0.38 0.35 0.36 0.32 0.29 0.32 0.29 0.28 0.27 0.33 0.27 031 11%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 - 21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 10 17 160 180 43 7.0 16 30 4.5 2.7 5.0 13 41 151%
Cdissolved 12 11 16 12 15 14 16 15 21 20 53 14 18 63%
7n Cost | <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQ per 0.49 < LOQ per 0.24 0.25 0.27 0.13 0.18 0.22 0.25 44%
Caissolved | < LOQ <LoQ <LOoQ <L0Q 5.8 2.6 7.5 3.7 5.2 2.4 4.3 7.7 4.9 41%
Ni Coer 0.13 0.13 0.59 0.62 0.28 0.017 0.14 0.19 0.11 0.10 0.15 0.17 0.22 87%
Cdissolved 0.30 0.22 0.87 0.43 0.82 0.39 0.40 0.28 <LoQ <LoQ 0.94 0.38 0.50 53%
cd Coer 0.0015 0.0017 0.0036 0.0039 0.0024 <LOQper 0.0016 0.0020 0.0010 <LOQoper 0.0012 0.0014 ]0.0020 49%
g Caissolved | < LOQ <LoQ <LOQ <LoQ <LOQ <LoQ <LOQ <LoQ <LoQ <LoQ <LOQ <LoQ - -
g’ Cu Coer 0.17 0.17 0.28 0.31 0.20 0.014 0.091 0.12 0.092 0.084 0.10 0.11 0.15 5%
e Cdissolved 5.1 0.27 0.78 0.46 1.0 0.40 0.66 0.64 0.44 0.41 1.3 0.49 1.0 132%
§ Pb Coer 0.0084 0.014 0.12 0.20 0.044 <LOQpsr 0.014 0.025 0.0071 0.0077 0.0071 0.016 0.042 146%
& Caissolved 0.30 0.011 <LOQ <LoQ 0.049 <LoQ 0.034 <LoQ <LoQ <LoQ <LOQ <L0OQ | 0.098 137%
™~ r Coer 0.036 0.086 0.89 1.0 0.19 0.15 0.051 0.10 0.014 0.012 0.013 0.075 0.22 160%
Cdissolved 0.32 0.31 0.26 0.27 0.32 0.30 0.31 0.28 0.24 0.28 0.56 0.29 031 27%
As Coer 0.71 0.72 1.7 1.6 0.78 0.021 1.2 14 0.95 0.83 0.93 0.89 098 47%
Cdissolved 0.31 0.44 0.42 0.39 0.42 0.53 0.61 0.65 0.70 0.68 0.48 0.51 0.51 24%
se Coet | <LOQper <LOQoper <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQpsr <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQper <LOQ per - -
Caissolved | < LOQ <LoQ <LOQ <LoQ <LOQ <LoQ <LOQ <LoQ <LoQ <LoQ <LOQ <LoQ - -
sb Coer 0.091 0.097 0.031 0.038 0.061 <LOQpsr 0.059 0.061 0.072 0.060 0.16 0.16 0.080 52%
Caissolved |  0.057 0.050 0.10 <LoQ <LOQ <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ 0.14 0.097 0.088 40%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 -21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 —Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 9.9 11 46 114 10 15.2 0.34 0.28 0.58 0.22 8.1 9.5 19 173%
Cdissolved 28 18 39 32 33 19 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q 100 21 36 73 %
7n Coet | <LOQper <LOQper <LOQper <LOQ per 0.48 0.62 0.18 0.20 0.26 0.43 0.63 0.73 0.44 48%
Caissoved |  <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q 5.0 2.3 5.4 6.7 3.5 3.0 6.4 11 5.4 49 %
Ni Coer 0.088 0.086 0.23 0.31 0.10 0.137 0.13 0.15 0.15 0.15 0.10 0.12 0.15 45%
Cdissolved 0.21 0.26 0.62 0.43 0.64 0.45 0.56 0.52 0.61 <L0Q 0.58 0.43 048 30%
cd Coer 0.0034 0.0035 0.0041 0.0059 0.0053 0.0061 0.0010 0.00093 0.0021 0.00088 0.0023 0.0027 ]0.0032 59%
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
g Cu Coer 0.14 0.14 0.16 0.24 0.063 0.096 0.050 0.060 0.078 0.066 0.12 0.10 0.11 51%
Bt: Cdissolved 0.34 0.42 0.77 0.88 0.79 0.69 0.84 0.48 0.53 0.44 0.82 0.80 0.65 30%
& |eb Coer 0.0040 0.0046 0.041 0.086 0.023 0.030 0.0018 0.0024 0.016 0.0061 0.0059 0.0064 ]| 0.019 129%
~ Cissolved |  0.023 0.031 0.058 0.060 0.070 0.041 0.033 <L0Q <L0Q <L0Q 0.057 0.036 0.046 35%
cr Coer 0.0073 0.0076 0.10 0.26 0.026 0.032 <LOQper <LOQpsr 0.0033 0.0020 0.0072 0.0046 | 0.045 180%
Cdissolved 0.10 0.10 0.10 0.11 0.13 0.11 0.091 0.084 0.069 0.058 0.21 0.14 0.11 36%
As Coer 0.21 0.22 0.62 0.53 0.32 0.34 0.59 0.63 0.82 0.68 0.23 0.18 045 49%
Cdissolved 0.13 0.16 0.20 0.19 0.23 0.34 0.52 0.67 0.72 0.76 0.26 0.21 037 64%
se Coetr |<LOQper <LOQoper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQ per - -
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
sb Coer 0.075 0.087 0.038 0.032 0.038 0.034 0.026 0.028 0.037 0.032 0.067 0.057 0.046 44 %
Caissolved | 0.034 0.029 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q 0.052 <L0Q | 0.038 31%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 - 21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 16 26 140 280 4.8 7.7 2.8 8.7 3.4 4.2 3.9 7.4 42 200 %
Cdissolved 17 10 9.2 13 12 16 10 9.3 9.1 10 29 11 13 44 %
7n Cost | <LOQoper <LOQoper <LOQoper <LOQ per 0.12 0.11 0.14 0.18 0.22 0.19 0.19 0.22 017 25%
Caissolved | < LOQ <LoQ <L0Q <L0Q 3.5 3.0 2.1 7.1 3.3 2.6 5.0 7.9 4.3 50 %
Ni Coer 0.19 0.21 0.89 2.48 0.14 0.178 0.07 0.09 0.07 0.08 0.15 0.18 039 176 %
Cdissolved 0.31 0.24 0.36 0.53 0.76 0.32 0.18 0.24 <LoQ <LoQ 0.82 0.44 042 53%
cd Cocr 0.0018 0.0019 0.0030 0.0051 0.0017 <LOQoper 0.0010 <LOQoper <LOQopsr <LOQpsr <LOQpst <LOQoper| 0.0024 60 %
o Caissoved | < LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ - -
,g Cu Coer 0.15 0.16 0.18 0.35 0.072 0.053 0.047 0.041 0.057 0.062 0.075 0.086 0.11 80%
S Cdissolved 0.28 0.22 0.60 0.60 0.54 0.27 0.24 0.21 <L0Q <Lo0Q 0.72 0.51 042 46%
3’ Pb Coer 0.012 0.015 0.067 0.11 0.0068 0.0077 0.0024 0.0073 0.0037 0.0065 0.0055 0.0072 | 0.021 156%
o Caissolved | 0.011 0.016 0.056 <LoQ 0.034 <LoQ <LoQ <LoQ <L0Q <LoQ <LoQ 0.036 0.031 58%
= cr Coer 0.076 0.073 0.47 1.0 0.031 0.046 0.0064 0.026 0.0080 0.0094 0.0063 0.013 0.15 203 %
Cdissolved 0.25 0.25 0.23 0.24 0.28 0.26 0.26 0.27 0.26 0.27 0.37 0.30 0.27 14 %
As Coer 0.026 0.028 0.063 0.10 0.012 0.036 0.027 0.036 0.039 0.031 0.031 0.034 0.039 59%
Caissolved | 0.043 0.034 0.044 0.042 0.063 0.038 0.029 0.028 <L0Q <LoQ 0.074 0.044 0.044 33 %
se Cost | <LOQopsr <LOQopsr <LOQoper <LOQper <LOQoper <LOQopsr <LOQopsr <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQper <LOQ per - -
Caissoived | < LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ - -
sb Cocr 0.033 0.035 0.020 0.078 < LOQopsr <LOQpsr 0.013 0.012 <LOQper <LOQper 0.021 0.018 0.029 76%
Cuissolved |  0.0054 0.031 <L0Q <LoQ <L0Q <LoQ <LoQ <LoQ <L0Q <LoQ <LoQ <LoQ 0.018 99%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 - 21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b

Al Coer 0.78 1.0 14 8.6 25 7.0 2.2 1.9 0.93 0.70 4.9 2.2 5.8 126%
Cdissolved 240 66 24 97 21 14 8.9 10 <LoQ 5.9 790 110 126  183%
7n Cost | <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQ per 1.0 0.49 0.80 0.89 1.2 14 13 0.58 0.96 34%
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q 8.6 11 10 12 14 9.4 13 20 12 30%
Ni Coer 0.52 0.44 0.90 0.85 0.91 0.63 0.65 0.70 0.47 0.54 0.60 0.57 0.65 25%
Cdissolved 2.1 1.5 1.8 2.2 2.4 2.3 2.2 2.1 1.8 1.9 5.5 2.4 2.3 44%
cd Coer 0.0020 0.0018 0.0014 0.0015 0.0031 0.0015 0.0011 0.0012 0.0015 0.0015 0.0017 0.0015 ]0.0017 31%

- Caissolved | 0.0063 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <LoQ - -
% Cu Coer 0.31 0.29 0.39 0.37 0.48 0.25 0.34 0.37 0.42 0.53 0.37 0.32 037 22%
§ Cdissolved 1.8 1.5 1.5 1.7 1.7 2.4 1.9 1.8 2.0 1.7 4.7 2.7 2.1 43%
= Pb Coer 0.0050 0.0039 0.013 0.016 0.074 0.024 0.010 0.010 0.0086 0.0088 0.017 0.0064 | 0.016 116%
: Cdissolved 0.12 0.055 0.051 0.089 0.071 0.21 0.089 0.085 0.13 0.11 0.24 0.079 0.11  53%
cr Coer 0.010 0.011 0.045 0.045 0.086 0.028 0.0093 0.010 0.0069 0.0069 0.014 0.0073 | 0.023 104%
Cdissolved 0.54 0.36 0.34 0.32 0.34 0.29 0.27 0.27 0.22 0.27 1.5 0.51 0.44 80%
As Coer 0.87 1.0 13 1.8 0.94 0.92 1.5 1.5 1.7 1.0 1.6 1.6 13 26%
Cdissolved 0.75 0.76 1.5 1.6 2.0 2.6 2.6 2.8 2.6 2.4 1.1 1.3 1.8 42%

se Coet | <LOQper <LOQoper <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQpsr <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQper <LOQ per - -

Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ <LoQ - -
sb Coer 0.065 0.066 0.079 0.068 0.036 0.042 0.072 0.069 0.11 0.073 0.076 0.086 0.070 26%
Caissolved |  0.061 0.061 0.084 0.11 <L0Q <L0Q 0.091 0.10 0.10 0.11 0.10 0.10 0.091 20%
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 - 21 May 23 —Jun 06 Jun20—Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 6.2 8.7 240 370 ND ND 9.2 34 2.9 2.9 24 49 72 178 %
Caissolved 8.3 9.5 6.0 13 9.3 8.4 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q 15 8.8 10 30 %
7n Cost | <LOQoper <LOQper <LOQpstr <LOQper ND ND 0.40 0.33 0.24 0.30 0.45 0.60 039 33%
Caissoved | <LOQ <L0Q <L0Q <LOQ 3.2 6.0 4.7 2.7 8.5 5.3 8.5 9.2 6.0 42 %
Ni Coer 0.039 0.042 0.19 0.23 ND ND 0.042 0.033 <LOQoper <LOQpsr 0.088 0.063 0.090 83%
Caissolved 3.0 0.29 <L0Q 0.17 0.081 0.54 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q 0.40 <L0Q 0.74 149%
cd Coer 0.0022 0.0026 0.0090 0.0110 ND ND 0.0027 0.0021 0.0019 0.0018 0.0020 0.0041 ] 0.0040 83 %
[ Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ <LOQ <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
E Cu Coer 0.13 0.13 0.30 0.38 ND ND 0.042 0.031 0.055 0.055 0.065 0.086 0.13 93%
~§ Caissolved 0.23 0.17 0.20 0.41 0.13  0.50 0.29 0.21 <L0Q <L0Q 0.52 <L0Q 030 49%
o Pb Coer 0.0060 0.0074 0.19 0.41 ND ND 0.0081 0.0027 0.0052 0.0048 0.0081 0.043 0.068 195%
B Caissolved 0.016 0.015 <L0Q <L0OQ <LOQ 0.060 <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q 0.061 <L0Q 0.038 68%
™ r Coer 0.0070 0.012 0.10 0.14 ND ND 0.0052 <LOQper 0.0019 0.0017 0.0086 0.016 0.033 157%
Caissoved | <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ <LOQ <LOQ <L0Q <L0Q <LOQ 0.04 0.02 0.029 32%
As Coer 0.11 0.14 0.31 0.45 ND ND 0.24 0.21 0.19 0.19 0.17 0.14 0.21 46%
Caissolved 0.071 0.054 0.064 0.081 0.10 0.12 0.14 0.14 0.15 0.12 0.084 0.085 010 32%
se Coer <LOQpet <LOQpst <LOQpsr <LOQpsr ND ND  <LOQper <LOQper <LOQpsr <LOQpsr <LOQper <LOQ per - -
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ <LOQ <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
sb Coer 0.047 0.047 0.10 0.14 ND ND 0.018 0.016 0.021 0.017 0.026 0.020 0.046 94 %
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <LOQ <LOQ <LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
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Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 -21 May 23 —Jun 06 Jun20-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 —Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 13 1.8 28 6.2 27 170 20 1.3 0.91 1.2 3.7 1.9 23 206 %
Cuissolved 19 13 12 17 21 10 12 <L0Q 5.6 <L0Q 34 10 15 53 %
7n Coer | <LOQper <LOQper 1.4 1.0 0.91 11 1.3 0.57 0.75 0.77 0.63 0.64 091 32%
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q 6.4 4.9 15 6.6 12 6.8 10 10 8.9 38 %
Ni Coer 0.25 0.23 0.16 0.22 0.21 0.21 0.28 0.21 0.28 0.28 0.15 0.13 022 23%
Cdissolved 0.60 0.45 0.18 0.37 0.60 1.0 1.1 0.59 1.0 0.73 0.42 0.43 061 45%
cd Coer 0.0022 0.0016 0.0022 0.0031 0.0029 0.0036 0.0117 0.0032 0.0013 0.0013 0.0013 <LOQuoper|0.0031 95%
Cuissoived |  0.0056 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
" Coer 0.22 0.18 0.24 0.20 0.25 0.38 0.38 0.25 0.35 0.33 0.16 0.13 0.25 33%
'8 Cdissolved 0.77 1.0 0.76 0.63 0.73 1.2 2.1 1.3 1.7 1.8 0.89 0.90 1.1 42 %
® Pb Coer 0.019 0.0044 0.056 0.0085 0.074 0.17 0.066 0.0092 0.010 0.0092 0.0092 0.0059 | 0.037 133%
™~ Cdissolved 0.13 0.22 0.24 0.059 0.062 0.039 0.099 0.045 0.070 <LoQ 0.046 0.25 012 73%
cr Coer 0.023 0.0080 0.039 0.013 0.058 0.099 0.090 0.0085 0.011 0.0088 0.0061 0.0042 ] 0.031 110%
Cdissolved 0.11 0.085 0.057 0.069 0.082 0.27 1.4 0.086 0.19 0.20 0.10 0.19 0.23 156 %
As Coer 0.72 0.73 1.6 1.5 1.2 1.2 14 1.4 1.8 1.6 1.3 0.94 1.3 27%
Cdissolved 0.63 0.55 0.62 0.66 0.78 1.2 1.9 2.0 1.8 1.7 0.56 0.77 1.1 54 %
se Coetr |<LOQper <LOQoper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQpsr <LOQper <LOQ per - -
Caissolved | < LOQ <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q - -
sb Coer 0.062 0.064 0.051 0.032 0.056 0.050 0.062 0.065 0.10 0.11 0.071 0.059 0.065 32%
Caissolved | 0.040 0.036 <L0Q <L0Q <L0Q <L0Q 0.086 0.10 0.11 0.11 0.042 0.049 0.071 46%
Juliette ROUGERIE | Thése de doctorat | Université de Limoges | 2022 179

Licence CC BY-NC-ND 3.0




Campaign 1 Campaign 2 Campaign 3 Campaign 4 Campaign 5 Campaign 6
Mar 07 - 21 May 23 —Jun 06 Jun20—-Jul 4 Jul 25 — Aug 08 Sep 05-19 Nov 21 — Dec 05 Mean RSD
a b a b a b a b a b a b
Al Coer 24 15 95 390 13 3.9 2.7 3.6 2.4 2.8 2.1 1.7 46  240%
Cdissolved 28 33 25 ND 34 43 43 34 39 36 25 23 33 22%
n Coer 250 290 0.32 0.67 350 400 590 320 1.8 2.0 460 440 259 81%
Cdissolved 320 240 <LOQ ND 310 430 450 890 170 170 570 1000 455 63 %
Ni Coer 4.7 5.6 1.2 2.6 7.5 8.5 9.2 5.1 7.5 6.0 5.2 4.7 56 41%
Cdissolved 11 6.0 11 ND 12 19 16 29 6.3 31 41 4.3 14 69 %
cd Coer 5.3 6.3 33 4.1 11 13 20 9.2 13 11 12 11 99 47%
£ Cdissolved 5.4 3.5 4.0 ND 7.1 11 13 23 23 16 6.8 19 12 62 %
§ Cu Coer 0.76 0.71 <LOQoper <LOQ par 0.86 0.82 1.7 0.93 1.2 0.82 0.61 0.57 0.89 36%
S Cuissolved 1.7 4.7 1.6 ND 2.2 5.2 2.9 2.8 5.0 2.9 2.3 2.5 31 42%
-QQ: Pb Coer 0.82 0.34 2.1 4.5 0.21 0.060 0.052 0.059 0.031 0.034 0.083 0.043 0.70 192%
q Cdissolved 0.13 0.62 0.19 ND 0.29 0.47 0.30 0.35 0.39 0.40 0.11 0.20 031 49%
™~ cr Coer 0.028 0.015 3.7 4.6 0.011 0.0046 0.0021 0.0025 0.0023 0.0020 0.0031 0.0029 0.70 233%
Cdissolved 0.11 0.18 0.11 ND 0.11 0.16 0.22 0.17 0.14 0.29 0.18 0.11 0.16 35%
As Coer 2.3 2.0 0.06 0.06 0.029 0.026 3.2 3.0 3.1 2.8 3.0 3.4 19 75%
Cdissolved 2.6 2.2 3.2 ND 3.4 4.4 4.5 41 5.8 4.2 4.3 3.5 38 26%
se Coet | <LOQoper <LOQoper <LOQoper <LOQper <LOQpst <LOQpsr 0.018 <LOQoper <LOQper <LOQoper <LOQoper <LOQper - -
Caissoved | <LOQ <L0Q <LoQ ND <LOQ 0.54 0.51 0.66 0.72 0.51 0.41 0.48 055 20%
sb Coer 0.22 0.24 0.58 0.68 0.013 0.013 1.6 14 0.63 0.48 0.35 0.37 0.55 90%
Cdissolved 0.69 0.50 1.0 ND 1.4 2.5 4.7 30 0.57 5.8 0.53 0.42 43 198%
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Annexe IV.1: Article publié en juillet 2020 dans la revue Techniques Sciences Méthodes :

« Reminéralisation des petits captages d’eau potable:

contribution a [I’élimination de

I’aluminium d’origine naturelle ».

Reminéralisation des petits captages d’eau potable :
contribution a Uélimination de Ualuminium d’origine naturelle

Remineralization of small water intakes: contribution to the elimination
of natural aluminum

B J. ROUGERIE', F. BORDAS'*, R. BUZIER', V. ROBIN', P. FONDANECHE', M. RATEAU?, L. BOULP®, G. GUIBAUD'

" Université de Limoges - Laboratoire Peirene - Limoges
? Délégation Atlantique-Dordogne - Agence de l'eau Adour-Garonne - Saint-Pantaléon-de-Larche
* Département des services publics de leau et des entreprises - Agence de l'eau Adour-Garonne - Toulouse

Mots-clés :
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Neutralisation
Reminéralisation

Keywords:
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Small water intakes
Drinking water
Neutralization
Remineralization

i Resumi FRENEN porte sur des petits captages de subsurface utilisés pour l'alimentation en eau potable

(production < 10 m*/}) situés en moyenne montagne, sur louest du Massif central francais. Les eaux sont
captées entre 1 et 3 m de profondeur dans les altérites. En raison du contexte géologique de socle, ces eaux
sont trés agressives (pH < 5,5, conductivité électrique < 62 uS/cm a 25 °C) et peuvent contenir naturel-
lement des teneurs en aluminium dépassant la référence de qualité du Code de la santé publique francais
fixée a 200 pg/L (valeurs ponctuellement supérieures a 2000 pg/L). Dans ce contexte, des traitements
simples a mettre en ceuvre et a exploiter tels que la neutralisation ou la reminéralisation par filtration sur
calcaire terrestre ou maérl sont étudiés. Ces traitements sont adaptés a la correction de l'agressivité des
eaux et, compte tenu de la faible solubilité de aluminium pour des pH proches de la neutralité, ils peuvent
également contribuer a son élimination par précipitation et piégeage dans le massif filtrant. Cette étude
montre que les pH atteints par l'eau traitée apres neutralisation sur calcaire terrestre ou sur maérl sont
trop élevés (pH > 8] pour assurer une élimination suffisante de laluminium. La reminéralisation permet
quant a elle d"éliminer la quasi-totalité de Ualuminium (84 a > 98%) pour des pH de l'eau traitée compris
entre 7,0 et 7,3, quel que soit le matériau filtrant utilisé. Le suivi du lavage d'un filtre montre qu'il se révele
efficace vis-a-vis de U'élimination de l'aluminium retenu dans le filtre, car il est faiblement lié au matériau
filtrant, du fait de son piégeage majoritaire par précipitation. Une fréquence de lavage et/ou de regarnis-
sage des filtres adaptée sera alors nécessaire pour limiter le risque de relargage d'aluminium dans les
réseaux de distribution.

For this study, small subsurface intakes (production < 10 m*/d) for the supply of drinking water
located in the low mountains in the west of the French Massif central are considered. The waters are
collected between 1 and 3 meters deep in the alterite layers. Due to the geological context of crystalline
bedrock, they are naturally very aggressive (pH <5.5, conductivity <62 uS/cm at 25°C) and their
concentrations of dissolved aluminum regularly exceed the French quality of 200 pg/L (sometimes higher
than 2000 pg/L). In this context, simple treatments should be implemented. The neutralization or
remineralization treatments by filtration on terrestrial limestone or maerl are studied. These treatments are
suitable to correct the aggressiveness of water and they can also contribute to aluminum removal by
precipitation due to its low solubility for pH close to neutrality. This study shows that the pH reached by
treated water after neutralization on both terrestrial limestone and maerl are too high (pH > 8] to ensure
suitable removal of aluminum. Remineralization can remove between 84 and > 98% of the aluminum when
pH of the treated water is set in the range from 7.0 to 7.3, regardless of the filter material used. The
monitoring of the filters washing shows that the removal of precipitated aluminum is effective, but it also
shows that aluminum is weakly bound to the filtering material, due to a main removal by precipitation. A
frequency of washing and/or relining of the filters should be adapted to limit the risk of the aluminum
release in the distribution networks.

des problémes de corrosion des installations et des ré-

Introduction

Sur la frange ouest du Massif central francais, en moyenne
montagne, les eaux de subsurface sont captées dans les
premiers métres d'altérites formées a partir du socle
cristallin pour I'alimentation en eau potable. Ces eaux
sont trés acides (pH < 5,5) et faiblement minéralisées
(conductivité électrique < 62 pS/cm a 25 °C). Elles sont
donc naturellement trés agressives et peuvent entrainer

* Auteur correspondant — Courriel : francois.bordas@unilim.fr

seaux de distribution. De plus, des contraintes naturelles
(par exemple : processus redox dans les zones humides)
ou anthropiques (par exemple : rotation trop rapide des
plantations forestiéres) peuvent fortement modifier
les propriétés des sols bruns acides développés sur le
socle cristallin. Leur dénaturation peut augmenter la
mobilité de I'aluminium naturellement présent et entrai-
ner sa libération [GUIBAUD et AYELE, 1997, ce qui peut
contaminer les ressources en eau de fagon réguliére ou
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ponctuelle [GUIBAUD et GAUTHIER, 2003]. Dans les
eaux naturelles, I'aluminium peut exister sous de nom-
breuses especes chimiques et sa solubilité dépend prin-
cipalement du pH et de la concentration en ligands du
milieu [SPOSITO, 1995]. L'aluminium est tres peu soluble
entre pH 5,5 et 7,0 ou il précipite sous la forme AI(OH)3<S)
[DRISCOLL et SCHECHER,1990] (figure 1) bien que,
dans les eaux naturelles, des ligands tels que la matiere
organique [DRISCOLL, 1985] ou les ions fluorures [HEM,
1968] peuvent contribuer a son maintien en solution
sous forme de complexes. Les concentrations en alumi-
nium dissous enregistrées au niveau des captages
ciblés varient entre 150 et 600 pug/L [BUZIER et al., 2016]
et cette étude montre qu'elles peuvent ponctuellement
dépasser 2000 pg/L.

L'exposition a |'aluminium peut augmenter le facteur de
risque pour certaines maladies comme celle d'Alzhei-
mer [EXLEY, 2013]. L'eau de consommation est en temps
normal une source d'exposition mineure a cet élément
pour I'homme. En effet, en respectant la référence de
qualité fixée en France a 200 pg/L ([ARRETE DU
11/01/07], Code de la santé publique), la part d"alumi-
nium apportée par la boisson, par rapport a I'apport gé-
néral, représente 3 % de la dose hebdomadaire tolé-
rable (DHT) fixée a 1 mg/kg de corps humain par I'Au-
torité européenne de sécurité des aliments [EFSA,
2008]. Cependant, au niveau des captages les plus
contaminés, |'apport en aluminium peut atteindre ponc-
tuellement pres de 30 % de la DHT. Cette surexposition
a I'aluminium, méme ponctuelle, va a I'encontre des

Trés faible solubilité
Précipitation sous la

_ 6t forme Al{OH); ,
= —
[=8
7L
a8t
S
<) 4 5 s 7 8

PAl = —log [Al]; AIT = aluminium total.

Figure 1. Solubilité de 'aluminium en équilibre avec
AL(OH)y,) (d’aprés DRISCOLL et SCHECHER [1990])

préconisations des autorités sanitaires francaises qui re-
commandent de « poursuivre les efforts afin de réduire
les contaminations et les expositions » [ANSES, 2011].

Ces dérives de qualité de la ressource en eau dans la
zone étudiée posent un probleme de gestion et de re-
médiation, car |'habitat est dispersé et chaque hameau
posséde souvent son propre captage d'eau potable dis-
tribuée sans traitement, a I'exception parfois d'une
désinfection au chlore. Dans ce contexte de petits cap-
tages, alimentant 10 a 120 habitants permanents et re-
présentant une production journaliére inférieure a
10 m3, seuls des traitements simples & exploiter et peu
onéreux peuvent étre envisagés pour corriger les dé-
rives de qualité constatées. Ainsi, des traitements tels
que la neutralisation ou la reminéralisation par filtration
sur matériau alcalino-terreux (par exemple calcaire ter-
restre ou maérl) semblent pertinents a étudier. En effet,
ils permettent la mise a I'équilibre calco-carbonique de
I'eau en rehaussant son pH, sa dureté, son alcalinité et
corrigent ainsi son agressivité. De plus, compte tenu de
|la faible solubilité de I'aluminium pour des pH proches
de la neutralité (figure 1), ils pourraient contribuer a son
¢élimination par précipitation.

Cette étude a pour objectif d'étudier, dans un premier
temps, le devenir de I'aluminium lors d'une simple neu-
tralisation, car il s'agit du traitement le plus simple a
mettre en ceuvre et a exploiter au niveau des petits cap-
tages ciblés. Un traitement plus poussé de reminérali-
sation, avec injection préalable de CO,, est ensuite ap-
pliqué compte tenu de la teneur initiale relativement
faible des eaux étudiées en CO, libre (généralement
inférieure a 100 mg/L). Parmi les matériaux alcalino-
terreux disponibles, le maérl reste localement utilisé,
mais le calcaire terrestre se révele comme un matériau
plus durable en raison de I'interdiction d’exploitation
du maérl en grande quantité [LOI N° 2009-967 du 3 ao(it
2009 de programmation relative a la mise en ceuvre du
Grenelle de I'environnement]. Lefficacité de ces deux
matériaux vis-a-vis de I'élimination de I'aluminium est
donc comparée. Afin d'apporter des informations quant
a I'exploitation d'une potentielle unité de traitement, le
devenir de I'aluminium retenu par le matériau filtrant est
étudié lors d'un lavage a I'échelle pilote en laboratoire
ainsi que sur une unité de traitement existante.

1. Mateériels et méthodes

1.1. Procédures analytiques

Lensemble des procédures analytiques suit les recom-
mandations de RODIER et al. [2016]. Pour chaque expé-
rience réalisée en laboratoire, les paramétres suivants
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sont mesurés sur |'eau brute et I'eau traitée : pH (WTW
pH-métre pH 197-S), conductivité électrique a 25 °C
(WTW conductimeétre LF 197), titre alcalimétrique com-
plet (TAC), titre hydrométrique (TH), [Al] total et [Al] dis-
sous (obtenu apres filtration sur filtre en polycarbonate
0,2 ym). Dans le cadre des lavages, la turbidité (turbidi-
métre Hach 2100 Q), [Al] total et [Al] dissous sont mesu-
rés dans les eaux de lavage. Pour ces échantillons, la
concentration en aluminium total est obtenue aprées mi-
néralisation assistée par micro-ondes (Anton Paar Mul-
tiwave GO). Un volume d'échantillon de 10 mL est mé-
langé a 6 mL d"HNO, (65 %, Prolabo) et 3 mL d'HClI
(37 %, Prolabo) avant d'étre chauffé 3 175 + 10 °C, sous
pression contrélée, pendant 40 min. L'ensemble des
échantillons est acidifié a 2 % (V/V) en HNO, (69 %,
AR grade Fisher Chemical) avant I'analyse des éléments
aluminium, magnésium et calcium en spectrométrie
d’émission atomique a plasma micro-ondes (MP-AES
4100, Agilent). Pour les expériences réalisées en dupli-
cat, les résultats sont exprimés sous la forme moyenne
+ écart type. Une incertitude analytique standard de
10 %, basée sur des tests de reproductibilité conduits
au laboratoire, est appliquée pour les autres expé-
riences.

1.2. Présentation du pilote de laboratoire et des
eaux étudiées

Le devenir de I'aluminium lors d'une neutralisation et
d'une reminéralisation est étudié en laboratoire par fil-
tration sur calcaire terrestre ou maérl a 18 + 2 °C. Le cal-
caire terrestre et le maérl présentent respectivement
une granulométrie de 1,8 22,5 mm et de 234 mm ainsi
qu’un pourcentage massique en magnésium de 1 et
10 %. Le pilote utilisé est constitué de deux colonnes en
verre possédant une hauteur effective de 38,1 0,5 cm,

un diametre intérieur de 3,82 + 0,02 cm et remplies avec
436 + 3 cm? de matériau filtrant (volume apparent). La
macroporosité mesurée est respectivement de 40 et
44 % pour le calcaire terrestre et le maérl. Chacune des
colonnes est alimentée en mode ascendant, afin de
limiter les chemins préférentiels, par une pompe péri-
staltique (Ismatec) permettant de contréler le débit et
donc le temps de contact avec le matériau filtrant.

Les eaux utilisées en laboratoire sont prélevées au ni-
veau de quatre captages de la zone considérée sur la
frange ouest du Massif central référencés A, B, C et D.
Un test in situ est réalisé au niveau d'un cinquieme
captage (référencé X). Leurs caractéristiques physico-
chimiques sont indiquées dans le tableau I. Les eaux
de ces différents captages présentent des paramétres
de minéralisation du méme ordre de grandeur; elles
sont acides (pH compris entre 4,5 et 5,5), trés douces
(titre hydrométrique (TH) et titre alcalimétrique complet
(TAC) inférieurs a 0,7 °f) et trés agressives (indice de sa-
turation au CaCO; (Ig) compris entre -5,9 et —6,7; avec
ls = PH 1 osure — PHaaturations S3Chant que sile <0, I'eau est
agressive; sils> 0, I'eau est entartrante et si | = 0, I'eau
est a I"équilibre calco-carbonique). Ces eaux différent
par leur teneur moyenne en aluminium variant d'une
centaine de pg/L a pres de 2 mg/L. Leur concentration
en aluminium dissous est généralement peu ou non si-
gnificativement différente de leur teneur totale pourtant
parfois tres élevée. Ce phénomene peut s'expliquer par
le pH faible des eaux qui limite la précipitation de I'alu-
minium et par la présence de complexes (par exemple
avec la matiere organique présente entre 0,5 et 2 mgC/L
suivant les captages) qui peuvent contribuer a son main-
tien en solution. Il n'est également pas a exclure qu'une
partie de I'aluminium appelé « dissous » soit sous une
forme colloidale fine (< 0,2 um). Les eaux prélevées sont

Captage A Captage B Captage C Captage D Captage X traLiJ:ei:fei‘:
pH 51+0,1 48+0,2 50£0,2 4,6 0,1 55%0,2 54+0,1
CE a 25 °C (pS/cm) 28 +2 24 +2 27 2 62 +2 40+5 107 =2
TAC (°f) 04=+0,2 03=0,2 02=x01 0,2=0,1 0,5+0,1 NM
TH (°f) 0,30 = 0,06 0,24 +0,02 0,36 0,06 0,6 0,1 0,7+0,1 NM
[Al] total (pg/L) 280 + 130 430 = 20 220 = 50 1900 + 600 260 = 60 77 %2
[Al] dissous (pg/L) 260 = 120 380 = 30 190 = 60 1900 * 600 250 = 50 50«5
COD (mg/L) 1,4+08 1,2+0,5 21 21 0,5+0,1 NM
[F1(ug/L) 73+3 50+5 48 =7 170 =10 NM NM

CE : conductivité électrique ; COD : carbone organique dissous ; NM : non mesuré; TAC : titre alcalimétrique complet; TH : titre hydrométrique. Les écarts

types représentent les variations observées sur la période de suivi.

Tableau I. Caractéristiques physico-chimiques des eaux prélevées au niveau des cinq captages ciblés et de la ressource de Uunité de

traitement étudiée
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stockées a 4 + 2 °C dans |'obscurité dans des bidons en
polyéthyléne haute densité maintenus fermés jusqu’a
leur utilisation en laboratoire.

1.3. Etude du devenir de Ualuminium lors d’une
neutralisation et d’'une reminéralisation

1.3.1. Filtration sur calcaire terrestre

Linfluence du temps de contact sur I'abattement de
I'aluminium lors d'une neutralisation par filtration sur
calcaire terrestre est tout d'abord étudiée en duplicat a
partir de I'eau du captage A. Pour cela, des temps de
contact de 10, 20, 30, 40 et 50 min sont appliqués. Par la
suite, un temps de contact de 30 min est utilisé. Il s’agit
de celui classiquement mis en place au niveau des uni-
tés de traitement pour ce type d'eau tout en offrant un
abattement de I'aluminium similaire aux autres temps de
contact. Linfluence de la qualité de I'eau brute sur I'abat-
tement de |'aluminium est ensuite étudiée (en duplicat)
en considérant successivement |'eau des quatre cap-
tages A, B, C et D. Enfin, un traitement par reminéralisa-
tion est réalisé en dopant |'eau brute du captage A en
CO, par bullage avant sa neutralisation. Ce traitement
plus poussé permet d'imposer différentes valeurs de pH
a l'eau traitée en faisant varier la quantité de CO, injec-
tée (de I'ordre de 10 a 130 mg/L). Les pH de I'eau remi-
néralisée ciblés sont compris entre 6,8 et 7,9.

1.3.2. Filtration sur maérl

Des tests sont également réalisés avec le maérl. Le
méme temps de contact de 30 min utilisé pour le cal-
caire terrestre est conservé pour faciliter la comparaison
de I'efficacité des deux matériaux vis-a-vis de |'élimina-
tion de I'aluminium. Linfluence de la qualité de I'eau
brute (étudiée en duplicat a partir de I'eau des quatre
captages A, B, C et D) et de plusieurs conditions de re-
minéralisation sur I'abattement de I"aluminium est étu-
diée en laboratoire. La reminéralisation est réalisée sur
I'eau du captage A en appliquant différents taux d'in-
jection en CO, (de I'ordre de 30 4 400 mg/L). Les pH de
I'eau reminéralisée ciblés sont compris entre 7,0 et 8,0.

1.4. Etude du devenir de Ualuminium retenu
dans les filtres

1.4.1. Etude d’un lavage sur pilote en laboratoire
Afin d'étudier le devenir de I'aluminium piégé dans les
filtres, un test de longue durée est réalisé. Une neutra-
lisation par filtration sur maérl est effectuée pendant
15 jours in situ au niveau du captage X afin que les deux
colonnes utilisées accumulent de I'aluminium. Une par-
tie du maérl de I'une d'entre elles est ensuite récupé-
rée en « entrée », dans la partie « intermédiaire » et en

« sortie » de la colonne pour étre analysée par spectro-
métrie de fluorescence des rayons X (SFX) a dispersion
d'énergie (ED-XRF Spectro-XEPOS, Xep05). Le maérl de
I"autre colonne subit un rétrolavage simultané a l'air et a
I'eau du robinet en laboratoire. Pour cela, le maérl est
transféré dans une colonne plus haute pour permettre
I'expansion du lit filtrant lors du lavage. Les débits d'air
et d’eau sont fixés (mais non mesurés) pour assurer un
brassage maximal du matériau, tout en empéchant son
départ du pilote. Les eaux de lavage sont entierement
récupérées par aliquote d'1 L afin de réaliser un bilan
matiére de I'aluminium éliminé en fonction du nombre
de volumes de pore passés.

1.4.2. Suivi d'un lavage et d'un redémarrage in situ
Le lavage et le redémarrage d'un filtre sont suivis sur
une unité de neutralisation par filtration sur maérl en
fonctionnement (capacité nominale de 70 m3/h). Au-
cune unité n'existant sur la zone concernée, le suivi a été
réalisé sur un autre site dont la ressource posseéde des
paramétres de minéralisation similaires aux autres cap-
tages étudiés (pH et conductivité électrique respective-
ment proches de 5,4 et 110 uS/cm), mais qui ne pré-
sente pas de problématique spécifique vis-a-vis de |'alu-
minium (tableau ). Elle présente néanmoins une teneur
en aluminium de I'ordre de 70 pg/L. Le filtre posséde
une surface de 12 m? et une épaisseur de lit filtrant de
I'ordre de 50 cm. Un temps de contact proche de 10 min
est appliqué et un piégeage de I'aluminium compris
entre 42 et 66% de la quantité initiale est observé. Le la-
vage du filtre se compose d'une étape de détassage a
I'air (60 s), suivi d'un mélange air/eau filtrée (120 s) et
d'une derniére étape de lavage a I'eau filtrée (340 m%/h
pendant 800 s). Des prélévements d'eau de lavage sont
réalisés lors des deux dernieres étapes a des pas de
temps réguliers pour évaluer 'efficacité du lavage sur
I"élimination de I"aluminium retenu par le filtre. Lors du
redémarrage, des prélévements d'eau filtrée sont réa-
lisés régulierement pendant 80 min.

2. Resultats et discussion

2.1. Devenir de l'aluminium lors d’'une neutra-
lisation par filtration sur calcaire terrestre
2.1.1. Influence du temps de contact

Lors de la neutralisation de I'eau du captage A par
filtration sur calcaire terrestre, I'eau traitée n'atteint
pas |"équilibre calco-carbonique et reste légérement
agressive (I de I'ordre de -0,5) avec un pH de 8, un
TACde 5,82a6,0°fetun TH de 3,8 34,3 °f, quel que soit
le temps de contact appliqué, En effet, une importante
augmentation de ces parameétres est obtenue deés
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10 min de temps de contact et les temps de contact
plus élevés (20, 30, 40 et 50 min) ne permettent au mieux
qu'une tres |égere augmentation (< 15%).

Le temps de contact semble également avoir peu d'in-
fluence sur les concentrations en aluminium dans I'eau
neutralisée au-dela de 10 min. En effet, quel que soit le
temps de contact appliqué, un abattement oscillant
entre 15 et 40% est obtenu aussi bien pour I'aluminium
dissous que particulaire. L'élimination de I'aluminium
est limitée par le pH de |'eau neutralisée qui reste
constant et proche de 8 quel que soit le temps de
contact.

Pour la suite des manipulations, un temps de contact de
30 min est sélectionné. Il s'agit de celui classiquement
mis en place au niveau des unités de traitement pour ce
type d'eau tout en offrant un abattement de I'aluminium
similaire aux autres temps de contact.

2.1.2. Influence de la qualité de U'eau brute

Pour I'ensemble des quatre eaux filtrées sur calcaire ter-
restre, I'équilibre calco-carbonique n’est pas totalement
atteint. Les eaux traitées restent légérement agressives
avec un I compris entre -0,1 et 0,5 et présentent un
pH compris entre 7,95 et 8,02. La figure 2 montre que
I'abattement de |'aluminium diminue avec la teneur ini-
tiale en aluminium, conformément au piégeage par pré-
cipitation suspecté. Les abattements de I'aluminium
total et dissous sont du méme ordre de grandeur, ce qui
montre que la colonne permet également la rétention
de I'aluminium particulaire. Des abattements de |'ordre
de 80 % sont observés sur I'eau du captage D qui pré-
sentait initialement la plus forte teneur en aluminium
(2 22,5 mg/L). Néanmoins, la filtration sur calcaire ter-
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restre ne méne pas a une élimination suffisante de I'alu-
minium permettant de respecter systématiquement la
référence de qualité de 200 pg/L.

Dans les conditions testées (temps de contact de 30
min), la neutralisation par filtration sur calcaire terrestre
ne permet donc pas d'atteindre I'équilibre calco-carbo-
nique des eaux. De plus, les pH obtenus aprés neutrali-
sation sont trop élevés pour un abattement optimum
de I'aluminium. En effet, des pH supérieurs a 7,5 limi-
tent sa précipitation en favorisant sa présence sous sa
forme anionique soluble Al(OH),~ (figure 1). Pour amé-
liorer I'élimination de I'aluminium, les effets d'une remi-
néralisation par dopage en CO, sont étudiés afin d'ob-
tenir des valeurs de pH de I'eau traitée plus faibles et
donc plus favorables a une précipitation de I'aluminium.

2.2. Devenir de Ualuminium lors d’'une reminé-
ralisation par filtration sur calcaire terrestre

Le couplage dopage en CO,/filtration sur calcaire ter-
restre permet d'augmenter le TAC et le TH de I'eau trai-
tée et de contréler son pH. Les tests de reminéralisation
réalisés sur |'eau du captage A (figure 3) montrent que la
baisse du pH en sortie favorise bien la rétention de I'alu-
minium dans la colonne. La référence de qualité de
I"'aluminium est largement respectée pour des pH infé-
rieurs ou égaux a 7,36 (entre 6,85 et 7,36). Cette gamme
de pH permet d'éliminer 84 a 98 % de I'aluminium dis-
sous et particulaire. La similitude entre la gamme de pH
optimale d'élimination et celle de précipitation (figure 1)
laisse donc supposer un piégeage de I'aluminium ma-
joritairement par précipitation. Cependant, la présence
d'un autre mécanisme d'élimination de I'aluminium
pouvant se produire de maniére concomitante a la pré-
cipitation comme un piégeage par adsorption (par
exemple sur le biofilm développé ou sur de la matiére
organique de la ressource fixée a la surface du matériau

[A1] (pa.L)

49 % Référance de qualité

— ] total zza A dissous

EB : eau brute; EN : eau neutralisée.

ER : eau reminéralisée.

Eaubrute ERpH7,90 ERpH772 ERpH7,36 ERpH7,00 ERpHE85

Figure 2. Influence de U'eau brute sur U'abattement de Ualuminium lors d’'une Figure 3. Rendements d’élimination de U'aluminium en fonction du pH de Ueau
neutralisation par filtration sur calcaire terrestre traitée aprés reminéralisation sur calcaire terrestre de U'eau du captage A
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filtrant) ne peut pas étre exclue. Aprés reminéralisation,
I"équilibre calco-carbonique n'est pas parfaitement
atteint, I'eau reste légérement agressive (|S compris
entre -0,1 et -0,3). Un pH minimum de 7,2 étant généra-
lement appliqué au niveau des unités de traitement afin
de limiter les risques de corrosion des ouvrages et des
réseaux de distribution, un compromis entre |'abat-
tement de I'aluminium et la remise a I"équilibre calco-
carbonique serait alors a trouver au niveau d'une poten-
tielle unité de traitement.

2.3. Devenir de l'aluminium lors d’'une neutra-
lisation et d’'une reminéralisation par filtra-
tion sur maérl

Le devenir de I'aluminium lors d'une neutralisation et
d'une reminéralisation est ensuite étudié avec la filtra-
tion sur maérl pour comparer son efficacité a celle du
calcaire terrestre. Lors de la neutralisation des eaux des
captages A, B, Cet D, les pH atteints en sortie (compris
entre 8,4 et 9,0) sont supérieurs a ceux obtenus avec le
calcaire terrestre et les eaux sont légéerement entar-
trantes (I de I'ordre de 0,1). Ce matériau présente donc
une meilleure réactivité pour la remise a I'équilibre
calco-carbonique, mais les pH atteints en sortie sont
trop élevés pour un abattement optimum de I'alumi-
nium. La référence de qualité n'est alors pas systémati-
quement respectée. Par rapport a ceux obtenus avec le
calcaire terrestre (figure 2), les abattements de |'alumi-
nium dissous et particulaire sont similaires pour le cap-
tage C (abattement de |'ordre 45%), plus élevés pour le
captage A (de I'ordre de 60 %) et plus faibles pour les
captages B et D (respectivement de 'ordre de 10 et
60%). Ces différences sont dues aux variations plus ou
moins importantes des concentrations initiales en alu-
minium dans les eaux brutes en fonction de la date de
prélevement. Plus la concentration initiale est élevée,
plus les abattements sont importants.

Une reminéralisation est a nouveau nécessaire pour as-
surer un meilleur abattement de I'aluminium. Comme
avec le calcaire terrestre (figure 3), des rendements d'éli-
mination supérieurs a 98 % de |'aluminium total sont ob-
tenus pour des pH inférieurs ou égaux a 7,25 (entre 7,01
et 7,25). Cette gamme de pH pourrait a nouveau engen-
drer des risques de corrosion des réseaux. Ainsi, un
compromis entre les objectifs du traitement pourrait
également apparaitre vis-a-vis de ce matériau au niveau
d'une potentielle unité de traitement.

2.4, Devenir de l'aluminium dans les filtres

2.4.1. Etude d’un lavage sur pilote en laboratoire
Durant les 15 jours de neutralisation in situ de I'eau du
captage X ([Al] initiale de I'eau brute de I'ordre de

250 pg/L), un abattement moyen de 50 % de |"alumi-
nium est observé. Ainsi, une accumulation de pres de
18 mg d'aluminium dans chacune des deux colonnes
peut étre estimée. Le pH de I'eau aprés neutralisation
est quant a lui de I'ordre de 8,2. Ces résultats sont co-
hérents avec ceux obtenus lors de la neutralisation sur
maérl en laboratoire (cf. § 2.3.) et montrent que le pro-
cédé maintient son efficacité pendant au minium 15
jours dans ces conditions. A I'issue de la période de
neutralisation, I'analyse de I'une des colonnes en SFX
confirme I'accumulation d'aluminium au sein de la co-
lonne. La variation relative des teneurs en aluminium
mesurées dans les différents échantillons prélevés le
long de la colonne indique qu’environ 50 % de I"alumi-
nium accumulé est retenu en « entrée » de colonne,
30 % par la partie « intermédiaire » et 20 % en « sortie ».
Si ces pourcentages ne sont qu’une indication, car le
découpage de la colonne est arbitraire, ils permettent
cependant de mettre en évidence une accumulation
graduelle cohérente avec I'alimentation ascendante de
la colonne.

Le lavage de la deuxiéme colonne avec un mélange
air/eau montre que |'aluminium retenu est principale-
ment sous forme particulaire (> 90 %) (figure 4). |l
confirme donc le piégeage majoritairement par préci-
pitation et rend le mécanisme d'élimination de I'alumi-
nium par sorption sur les matiéres organiques de di-
verses origines présentes a la surface du matériau mi-
neur. Le lavage se révéle efficace. En effet, apres le pas-
sage d'une soixantaine de volumes de pores d'eau de
lavage, celle-ci présente déja une teneur en aluminium
en dessous de la référence de qualité (teneur en début
de lavage proche de 7000 pg/L). Par ailleurs, la quantité
cumulée d'aluminium (12 mg) récupérée dans les eaux
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Figure 4. Suivi des concentrations en aluminium et de la turbidité dans Ueau
de lavage d’une colonne aprés 15 jours de neutralisation par filtration sur

maérl de l'eau du captage X
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de lavage apres passage de 70 volumes de pores laisse
supposer que pres de 70% de la quantité d'aluminium
retenu par le filtre sont éliminés. Cependant, la turbidité
résiduelle élevée d'environ 350 NTU montre que le la-
vage du filtre n’est pas abouti. Ce test montre donc que
I'aluminium retenu dans la colonne pendant son fonc-
tionnement est principalement sous forme particulaire
et que, n'étant pas fortement lié au matériau filtrant,
celui-ci peut étre facilement éliminé lors du lavage. Un
risque de relargage avec |'eau traitée n'est alors pas a
exclure en cas de mauvaise gestion des filtres. Les pro-
cédures d'exploitation des filtres devront certainement
étre adaptées en conséquence (par exemple, lors du re-
nouvellement du matériau et/ou fréquence de lavage
dufiltre).

2.4.2. Suivi d'un lavage d'une unité de neutralisation

La filtration sur maérl de I'unité de traitement étudiée
permet un abattement de I'aluminium compris entre
42 et 66%, avec un pH de I'eau traitée de I'ordre de 7,5.
Cet abattement est du méme ordre de grandeur que
celui obtenu sur le pilote de laboratoire pour un pH de
I'eau traitée similaire. La figure 5 montre que la concen-
tration en aluminium dissous reste constante et faible
(de I'ordre de 50 pg/L) pendant toute la durée du lavage
du filtre de I'unité de neutralisation étudiée, correspon-
dant a I'ordre de grandeur présent dans la ressource. La
concentration en aluminium dissous est négligeable de-
vant la quantité d'aluminium particulaire (< 5 %). Celui-
ci est facilement remobilisé lors du lavage, sa concen-
tration diminue de 40 a 1,5 mg/L. En fin de lavage, I'alu-
minium présent dans les eaux de lavage est principale-
ment sous forme particulaire (96 %) et sa teneur de

[A1) {mg.L")
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Turbidité (NTU)
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‘Ml "

KREE8§EES §2§§§§§h 586
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m— ] total A dissous

EEER

Turbidité

1,5 mg/L est en relation avec la turbidité qui reste de
I'ordre de 115 NTU. En effet, la concentration en alumi-
nium total dans les eaux de lavage est parfaitement cor-
rélée ala turbidité (* > 0,99) qui augmente jusqu'a pres
de 2 200 NTU en début de lavage, puis diminue pro-
gressivement jusqu’a 115 NTU. Comme montré sur le
pilote de laboratoire, le lavage d'un filtre exploité per-
met une élimination efficace de I'aluminium qu'il
contient et cette élimination se fait majoritairement sous
forme particulaire.

Lors du redémarrage du filtre, aucun a-coup de la
conductivité ou du pH n'est observé bien que ce der-
nier semble légérement plus élevé qu’avant le lavage
(oH =7,7-7,8). La turbidité diminue quant a elle progres-
sivement durant les 50 premieres minutes apres le re-
démarrage en passant de 15 NTU a moins de 1 NTU (fi-
gure é). Un pic de concentration en aluminium total
(= 90 pg/L soit trois fois la teneur de I'eau neutralisée
avant lavage) est observé durant les 2 premiéres mi-
nutes aprés le redémarrage. Cette fuite d’aluminium
peut étre attribuée a une fraction particulaire décrochée
lors du lavage, mais non éliminée du filtre avant redé-
marrage et donc encore présente en sortie de filtre. La
concentration en aluminium total atteint progressive-
ment des valeurs correspondant a une élimination
proche de 42 % qui reste légérement inférieure a celle
mesurée avant lavage. Ce phénomeéne peut s'expliquer
par le pH de I'eau traitée légérement supérieur di a une
meilleure efficacité du filtre apres lavage. En effet, une
élévation du pH au-dela de 7,5 favorise la dissolution de
I'aluminium sous forme AI(OH),~ (figure 1).

Conclusion

Les petits captages étudiés présentent naturellement
des eaux agressives et riches en aluminium. Pour corri-
ger ces dérives de qualité, un traitement simple tel que

[AL] (pg L")

|/

o 120 600
Avant
lavage

1200 1800 2400

Temps (s)

3000 3600 4200

4] fotal  EEE[A) dissous Turbidité

4 800
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En jaune : air/eau filtrée ; en bleu : eau filtrée.
Figure 5. Evolution des concentrations en aluminium et de la turbidité lors du
lavage d’un filtre d’une station de neutralisation par filtration sur maérl

Figure 6. Evolution des concentrations en aluminium et de la turbidité dans
Ueau neutralisée lors du redémarrage d’un filtre d’une station de neutralisa-
tion par filtration sur maérl
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la neutralisation-reminéralisation par filtration sur cal-
caire terrestre ou maérl semble pertinent d'un point de
vue technique et soutenable économiquement. Ces
traitements permettent de corriger I'agressivité des
eaux et peuvent simultanément favoriser la précipita-
tion et donc I"élimination de I'aluminium.

Les essais pilotes réalisés montrent que les pH atteints
(de I'ordre de 8) aprés une simple neutralisation par fil-
tration sur calcaire terrestre ou sur maérl permettent
d'abattre une partie de I'aluminium, mais sont trop éle-
vés pour respecter systématiquement la référence de
qualité de 200 pg/L di a la solubilisation de I'aluminium
sous forme AI(OH),. Ces résultats ont été confirmés au
niveau d'une unité de neutralisation en fonctionnement.
Une reminéralisation par couplage CO,/filtration sur
matériau alcalino-terreux se révéle quant a elle efficace
vis-a-vis de |"élimination de I'aluminium en fonction des
réglages choisis. En effet, ce traitement permet de
contréler le pH de I'eau traitée et, en limitant sa solubi-
lité, d'obtenir un fort abattement de I'aluminium (de 84
a plus de 98 %) pour des pH compris entre 7,0 et 7,3
quel que soit le matériau filtrant. Cependant, des va-
leurs de pH de I'eau traitée proches de 7 peuvent po-
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tentiellement entrainer des problemes de corrosivité.
Pour mettre en ceuvre ce type de traitement, il convien-
dra donc de définir quelle agressivité et/ou corrosivité
des eaux traitées est acceptable. L'aluminium étant
piégé majoritairement par précipitation au sein du mas-
sif filtrant, la question de son devenir est alors primor-
diale pour éviter des fuites vers le réseau de distribu-
tion. Le suivi du lavage d'un filtre avec un mélange
air/eau en laboratoire ainsi que sur une unité de traite-
ment existante a montré qu'il permet d'éliminer la ma-
jorité de I'aluminium particulaire piégé dans le lit filtrant.
Ainsi, des lavages fréquents et réguliers pourraient limi-
ter I'accumulation d'aluminium dans I'ouvrage et ainsi
limiter le risque de fuite vers le réseau.
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Annexe V.1: Picture of the o-DGT and Lo-DGT holders.
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Annexe V.2: Average diffused mass through an agarose diffusive gel in a diffusion cell experiment at

20+1°C(n=3).
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Annexe V.3: Elution factors and recovery factors including the evaporation step obtained by Lo-DGT
and o-DGT (mean £ SD, n = 5).

Elution factor Recovery factor

Lo-DGT o-DGT Lo-DGT o-DGT
Atrazine 0.91+£0.02 0.96 £0.02 0.69 £ 0.05 0.58+0.14
Carbendazim 0.88 £0.03 0.93+0.01 0.81+0.08 0.95+0.03
Chlortoluron 0.88 £0.03 0.90 £0.02 0.86 £ 0.07 0.88 £ 0.07
Cybutryne 0.84£0.03 0.86 £ 0.02 0.66 £ 0.02 0.70+£0.10
DEA 0.96 £ 0.01 1.11+0.01 0.79 £ 0.07 0.72+£0.12
DIA 0.74 £0.01 0.85+0.01 0.76 £ 0.05 0.73+£0.09
Dimethachlor 0.88 £ 0.04 0.97£0.03 0.67 £0.07 0.54+0.14
Dimethenamid 0.84 £0.02 0.86 £ 0.02 0.66 £ 0.05 0.44+£0.14
Dimethoate 0.89£0.01 0.94 £0.02 0.86 £ 0.06 0.77+£0.10
Diuron 0.89 £0.02 0.93+£0.02 0.89£0.03 0.94 £0.03
Epoxiconazole 0.78 £ 0.02 0.80+0.03 0.70+£0.02 0.82 £0.03
Ethidimuron 0.81+£0.02 0.87£0.01 0.86+0.04 0.92£0.01
Flurochloridone 0.94 +0.04 0.94+£0.01 0.72 £0.02 0.75+0.10
Flurtamone 0.84£0.03 0.83£0.02 0.75+£0.02 0.88 £0.01
Hexazinone 0.86 £ 0.02 0.92 £0.02 0.88 £ 0.04 0.98 £ 0.02
Imidacloprid 0.81+£0.02 0.89£0.01 0.88 £ 0.02 0.97£0.03
Isoproturon 0.80+£0.01 0.82 £0.02 0.78 £ 0.06 0.79 £ 0.07
Metazachlor 0.85+0.02 0.89 £0.02 0.81+£0.06 0.74 £0.11
S-Metolachlor 0.87+£0.03 0.90£0.03 0.66 £ 0.06 0.53+0.14
Propiconazole 0.82 £0.04 0.85+0.03 0.71+£0.01 0.82 £0.03
Simazine 0.92 £0.02 0.96 £0.02 0.71+£0.02 0.67+£0.14
Tebuconazole 0.81+£0.03 0.83£0.02 0.70+£0.01 0.82£0.03
Terbuthylazine 0.85+0.03 0.85+0.04 0.62 £0.04 0.49+0.14
Terbuthylazine-2-hydroxy  0.91 + 0.02 0.94 £0.01 0.83+0.01 0.99 £ 0.02
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Annexe V.4: Time-series accumulation by Lo-DGT (green circles) and o-DGT (blue triangles). The

dotted lines represent the experimental linear accumulation by DGT (n = 3), and the solid line

represents the predicted accumulation. For each graph, the y axis differs by a factor of 4.8.
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Développement et utilisation d’échantillonneurs passifs de type DGT pour la surveillance de
la qualité de la ressource en eau vis-a-vis des micropolluants

L’échantillonnage passif par DGT (« Diffusive Gradients in Thin films ») des métaux/métalloides est
largement étudié depuis plus 25 ans et s’est récemment étendu aux micropolluants organiques. Du
fait de ses nombreux avantages (préconcentration in situ, intégration des variations temporelles,
modele simple de quantification peu impacté par les conditions environnementales), cet outil apparait
prometteur pour complémenter la surveillance de la ressource en eau. Toutefois, son intégration en
réseaux de surveillance n’a pas encore été effectuée. Différentes limitations a cette intégration ont été
étudiées au cours de cette thése, comme des problémes de sensibilité ou d’identification de la fraction
échantillonnée. La sensibilité de la DGT peut étre limitée pour les micropolluants présents a de faibles
concentrations. L'étude d’'une DGT avec une plus grande aire d’échantillonnage a révélé que ce
dispositif améliore la surveillance des pesticides neutres et métabolites en contexte peu contaminé
tout en respectant le modele de quantification. Un travail spécifique sur les métaux/métalloides a mis
en évidence que la sensibilité de la technique peut également étre altérée par I'importance de la
contamination intrinséque des dispositifs. L'étude et la limitation de cette contamination apparaissent
alors comme une étape primordiale lors de I'utilisation de la DGT en réseaux de surveillance. Par
ailleurs, ces travaux ont montré que pour assurer un échantillonnage fiable et représentatif de la
contamination des éléments présentant une spéciation complexe comme I'aluminium, la stratégie de
déploiement doit étre adaptée a chaque site d’étude. Cette étape complexifie |'utilisation de la DGT a
I’échelle d’un réseau de mesures car elle nécessite une bonne connaissance des sites étudiés et de la
chimie des éléments. De plus, les résultats sont encore difficiles a interpréter du fait d’'un manque
d’information sur la nature de la fraction échantillonnée et ne peuvent pas étre comparés aux
référentiels actuels, ce qui limite I'utilisation de la DGT dans un cadre réglementaire.
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Development and use of DGT-type passive samplers for monitoring the quality of water resources
with respect to micropollutants

Passive sampling by DGT (Diffusive Gradient in Thin films) of metals/metalloids has been widely studied
for more than 25 years and has recently been extended to organic micropollutants. Due to its many
advantages (in situ preconcentration, integration of temporal variations, simple quantification model
weakly impacted by environmental conditions), this tool appears promising to complete the water
resource monitoring. However, its implementation into monitoring networks has not yet been carried
out. Various limitations to this implementation have been studied during this thesis, such as problems
of sensitivity or identification of the sampled fraction. The DGT sensitivity may be limited for
micropollutants present at low concentrations. The study of a DGT with a larger exposure area
revealed that this device improves the monitoring of neutral pesticides and metabolites in a low
contaminated context while still respecting the quantification model. A specific work on
metals/metalloids has shown that the sensitivity of the technique can also be altered by an intrinsic
contamination of the devices. Studying and limiting this contamination then appear to be an essential
step when using DGT in monitoring networks. Furthermore, this work has shown that to ensure reliable
and representative sampling of the contamination of elements with complex speciation such as
aluminum, the deployment strategy must be adapted to each site. This step complicates the use of
DGT on a measurement network scale because it requires a good knowledge of the sampling sites and
of the chemistry of the elements. In addition, the results are still difficult to interpret due to a lack of
information on the nature of the sampled fraction and cannot be compared with current references,
which limits the use of DGT in a regulatory framework.
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