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Résumé :
La biodisponibilité est la part des contaminants du milieu disponible pour I'absorption par les
organismes chez qui elle peut occasionner des effets toxiques et/ou de la bioaccumulation.
Effets toxiques et concentrations internes sont des informations importantes qui doivent étre
les plus fiables possible car elles sont utilisées pour estimer le risque environnemental des
contaminants (cf atelier n°3: PNEC' sol, valeurs toxiques de référence). On se focalisera
dans cette présentation sur les métaux dans les sols.
La biodisponibilité peut étre déterminée par mesure des effets (= biodisponibilité
toxicologique) et/ou de la bioaccumulation (= biodisponibilité environnementale) de ces
contaminants chez des organismes indicateurs exposés en laboratoire ou in situ a des sols
contaminés. Les indicateurs écologiques retenus pour déterminer la biodisponibilité, peuvent
soit correspondre aux organismes effectivement présents sur le site contaminé étudié, soit
étre représentatifs d’'un ensemble d’organismes sensibles aux contaminants présents dans le
sol ou a protéger dans un objectif de maintien des fonctions du sol (e.g. habitat, rétention,
biodiversité...). Ces indicateurs biologiques doivent appartenir a divers niveaux trophiques et
provenir d’habitats variés pour illustrer le mieux possible la diversité des réponses aux
contaminants. Pour comprendre les paramétres qui régissent la biodisponibilité, on étudie les
relations existant entre caractéristiques du sol et absorption par les organismes. L’analyse de
la disponibilité environnementale qui utilise diverses méthodes chimiques pour décrire la
mobilité des contaminants dans les sols apporte également des informations qui, couplées
aux approches biologiques, doivent permettre a terme de modéliser les risques résultant de la
contamination des sols.
Les intéréts et les limites de ces approches sont présentés a I'aide d’exemples sur plantes et
animaux exposés a des métaux dans les sols.
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1. DEFINITIONS de la BIODISPONIBILITE

Les contaminants présents dans les sols représentent une source de contamination d’autres
compartiments des écosystémes: eau, air et organismes. De nombreux parametres vont
conditionner les effets néfastes que ces contaminants peuvent causer chez les étres vivants
exposés: la nature des contaminants, leur toxicité, leur capacité a s’accumuler dans les organismes,
de méme que la durée et lintensité de I'exposition qu’il est donc important d’évaluer le plus
précisément possible. Il est reconnu que les effets biologiques ne sont pas toujours liés a la
concentration totale d'un contaminant dans le sol. En fait, un organisme répond seulement a la
fraction qui est biologiquement disponible (biodisponible) pour cet organisme et cela peut modifier
considérablement les effets observés d’une contamination similaire de divers sols (Fig.1)
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La biodisponibilité correspond a la part des contaminants du milieu disponible pour les
organismes. Elle dépend de facteurs physiques, chimiques et biologiques. Une définition
consensuelle a été proposée par un groupe de travail international dans la norme ISO 17402 : degré
auquel des substances chimiques présentes dans le sol peuvent étre absorbées ou métabolisées par
un récepteur humain ou écologique, ou étre disponibles pour une interaction avec les systémes
biologiques.

La biodisponibilité est variable selon le contaminant, l'organisme cible, l'age de la
contamination (Smolders et al, 2009) et les propriétés réelles du milieu (sol/sédiment/eau). Aussi il
convient de toujours préciser : tel contaminant est biodisponible pour tel organisme ainsi que les
conditions d’exposition. La biodisponibilité est un processus dynamique qui repose sur trois concepts
principaux (Fig 2) (Hamelink et al., 1994 ; Peijnenburg et al., 1997) :

v’ la disponibilité environnementale qui décrit les processus physico-chimiques régissant la
partition (mobilité) de la substance étudiée entre la phase solide et la phase liquide du sol ou du
sédiment.

v’ la disponibilité biologique ou biodisponibilité environnementale qui dépend de processus
physiologiques particuliers & I'espéce considérée régissant le prélévement’ de la substance (qui peut
conduire & la bioaccumulation).

v" la biodisponibilité toxicologique qui correspond a la redistribution de la substance dans
l'organisme et a ses effets toxiques.

En terme d’application environnementale, les concepts de biodisponibilité environnementale et
toxicologique peuvent se traduire d’'une part par la bioaccumulation du contaminant dans I'organisme
cible et donc par une contamination potentielle de la chaine alimentaire et/ou, d’autre part, par
'apparition d’'une toxicité chez I'organisme cible 'empéchant ainsi de remplir de facon optimale sa
fonction au sein des écosystémes terrestres (par ex.. régulation du cycle de I'azote par la microflore
des sols, production de biomasse par les plantes cultivées...).

A la base des modéles d’évaluation des risques (cf atelier n°3), la mesure des effets toxiques et
de la bioaccumulation des substances chimiques peut permettre de comprendre, voir d‘anticiper des
pertes de biodiversité (cf Atelier n°1). De nombreux travaux sont également menés pour analyser la
mobilité des contaminants dans les sols et pour modéliser les transferts dans divers compartiments

% Prélévement = absorption et/ ou adsorption
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biotiques et abiotiques des écosystemes. Parce qu’a terme, on espére pouvoir s’affranchir de
mesures chez les organismes, beaucoup d’efforts sont portés sur la recherche d’extractants
chimiques mimant la part biodisponible des contaminants. Quelques exemples sont présentés
pour le milieu terrestre et les métaux.
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2. OUTILS DE MESURE DE LA (BIO)DISPONIBILITE

La biodisponibilité est variable selon les caractéristiques des milieux (paramétres
physico-chimiques du sol par exemple), les indicateurs biologiques et les substances chimiques
considérés. Il n'y a donc pas une méthode mais diverses possibilités pour déterminer la
biodisponibilité. Cela peut expliquer les difficultés rencontrées dans la prise en compte de la
biodisponibilité en éRé (le concept n’étant pas récent, méme en milieu aquatique...Cf Hamelink
1994). Les trois grands types de méthodes utilisables pour évaluer la biodisponibilité sont:
biologiques (effets, bioaccumulation), physico-chimiques et mathématiques.

Biologiques

On s’appuie dans ce cas sur la mesure des effets et/ ou de la bioaccumulation des contaminants
chez les organismes. Il s’agit des seules mesures directes de la biodisponibilité. Si le concept
de biodisponibilité peut étre défini de maniére générale, la biodisponibilité ne peut étre mesurée
gue de maniére spécifique. La mesure de la biodisponibilité est en effet intimement liée a
'organisme cible sur lequel est effectuée cette mesure. La question du choix du ou des organisme(s)
indicateur(s) est donc primordiale. L'indicateur(s) biologique(s) retenu(s) peut(vent) soit correspondre
aux organismes effectivement présents sur le site, soit étre représentatif d’'un ensemble
d’organismes du sol particulierement sensible aux contaminants du sol ou a protéger dans un objectif
de maintien des fonctions du sol (e.g. habitat, rétention, biodiversité...).
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. Pour l'analyse des effets, diverses méthodes d’essais écotoxicologiques pour mesurer la
biodisponibilité des contaminants dans les sols sont listées dans la norme ISO 17402. Un exemple
de résultats classiques est illustré Fig.3.
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Ces bioessais permettent de déterminer des criteres d’effets classiques (NOEC : No Observed
Effect Concentration : concentration sans effet de la substance ou d’'une matrice a tester, EC50 :
concentration effective causant 50% d’effet...) qui seront utilisés pour définir des concentrations
supposées sans risque pour les organismes dans les sols (PNEC : concentration prédite sans effet ;
Eco-SSL : soil screening level par ex).

De nombreux travaux montrent que I'effet toxique est variable selon le type de sol utilisé (Fig,
1, 3). Ainsi dans I'exemple de la Fig.3, Amorim et al. établissent une NOEC (pour la production de
juvéniles) dans les sols de cet herbicide comprise entre 3 et 32 mg.kg™ selon le type de sol ou
I'herbicide est utilisé. Il apparait clairement que des paramétres du sol comme la teneur en matiére
organique, la capacité de rétention d’eau du sol (WHC), son pH, sa capacité d’échanges d’ions
notamment, influencent la biodisponibilité toxicologiqgue de la substance étudiée. Des essais de
modélisation des effets a partir des parameétres du sol ont été réalisés et aboutissent a des
équations du type :

Log (EC50juv) =5 -2*log(WHC)+0.5*log(OM)
L’équation étant valable pour des WHC comprises entre 42 et 90% et des teneurs en matiére
organique (MO) entre 2,7 et 8%. Ces équations ne peuvent pas, bien sur, étre extrapolées a d’autres
substances chimiques ou d’autres organismes. Le caractére intégrateur de I'organisme utilisé lui
permet de refléter tous les paramétres en jeu (nature de la substance, facteurs du milieu, interactions

biologiques et physico-chimiques...). Cependant, on ne maitrise encore pas toutes les variables a
considérer pour une modélisation fiable des effets.

° Pour les contaminants qui s’accumulent dans les organismes de fagon plus ou moins stable
selon les molécules et atteignent des concentrations internes supérieures a celle d’'organismes non
exposés on peut mesurer la bioaccumulation. Cet autre outil d’évaluation de la biodisponibilité
refléte les processus d’adsorption, d’absorption/assimilation, d’excrétion et de stockage de polluants
dans les organismes. Cette mesure du transfert peut étre couplée a des mesures d'effets
(toxicodynamique) par exemple sur la survie, la croissance. Cette approche utilise des organismes
dans lesquels on mesure des concentrations en contaminants aprés une ou plusieurs durées
d’exposition (flux de transfert) (toxicocinétique) (Fig.4).

Approche "statique" vs cinétique

Figure 4 - Complémentarité des informations obtenues
par une mesure ponctuelle ou une analyse cinétique de
laccumulation. Cinétiques d’accumulation imaginées
pour deux substances (A et B) dans un organisme
exposé a un environnement contaminé (de Vaufleury et
al. 2009, EGS).
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Physico-Chimiques : I'objectif de ces méthodes est de déterminer, avec la mise en ceuvre de
divers extractants chimiques (Fig.5), la fraction mobile des contaminants du sol, supposée disponible
pour les organismes. Ces méthodes sont des mesures indirectes de la biodisponibilité. Elles
fournissent des indicateurs des fractions extractibles des contaminants du sol qu’on cherche ensuite
a corréler avec les effets et/ou les concentrations dans les organismes. Une liste non exhaustive des
méthodes chimiques est donnée dans I'lSO 17402. Nous présenterons ici des exemples :

- avec le CacCl, (cet extractant étant considéré comme pertinent pour caractériser la fraction
disponible de métaux du sol comme le Cd et le Pb pour certaines plantes et invertébrés du sol ; ISO
2008 ; Harmsen 2007)

- et la méthode des gradients de diffusion en couche mince (Diffusive Gradients in Thin films,

DGT) (Bravin et al., 2010a, b) qui a par exemple déja permis de quantifier la biodisponibilité
environnementale du Cd et du Zn vis-a-vis des végétaux (Cornu et Denaix, 2006). La DGT préleve
des métaux présents en solution induisant ainsi une déplétion et une réalimentation en élément par
la phase solide.
L’extraction au CaCl, et la DGT illustrent également les deux types de mesures physico-chimigues
permettant d’évaluer la disponibilité environnementale des contaminants dans les sols. Le premier
type correspond a des méthodes (extraction au CaCl, par ex.) mises en ceuvre sur des temps
suffisamment longs pour que les équilibres physico-chimiques régulant la répartition des
contaminants entre la phase solide et la solution soient atteints. Le deuxieme type correspond a des
méthodes dites cinétiques qui se caractérisent soit par une série de mesures a des temps inférieurs
a celui nécessaire pour atteindre les équilibres chimiques (extractions cinétiques par ex.; Bermond et
Varrault, 2004), soit par une mesure unique basée sur un prélévement continu devant engendrer un
perpétuel déséquilibre chimique (DGT par ex.).

Figure 5 - Capacité de différents extractants chimiques a extraire les ions des différents pools de
métaux (ETM élément trace métallique) du sol.
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Ces approches font 'objet de nombreux travaux de recherche dont la synthése est notamment
réalisée au sein du groupe de travail ISO TC190/SC7/WGS8 Biodisponibilité 2. Parmi les projets de
normes, on peut citer I''SO WD 14858 qui distingue les approches physico chimiques estimant la
disponibilité présente (contaminants dans la solution du sol auxquels sont exposés les organismes)
de la disponibilité potentielle (contaminants du sol qui peuvent mis en solution a partir de la phase
solide dans un temps donné) sur la base d'extractants chimiques divers (0.01M CaCl, et 0.1M
NH,NO; pour la 1% ou HNO; 0.43 M pour la 2%). Les extractants comme le CaCl, ont été préférés a
I'extraction ou percolation a I'eau (ISO 21-268) car ils simuleraient mieux le prélévement par les
plantes, seraient compatibles avec les bioessais d’écotoxicité et limiteraient les problémes
analytiques sur la phase extraite (ISO/WD 14858). Ces développements récents montrent que
l'utilisation des extractants chimiques doit étre réfléchie en fonction des attentes de I'utilisateur.

Modélisations mathématiques

On s’affranchit ici de mesures propres au site d’étude et on modélise d’aprés les caractéristiques du
milieu, des contaminants, le risque de transfert et d’effet chez les organismes. Pour les métaux, des
modeéles sont basés sur le principe que l'ion libre dans la solution du sol (concentration a I'équilibre)

® http://isotc.iso.org/livelink/livelink/open/tc190sc7
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est 'espéce chimique principalement prélevée par l'organisme (théorie de lion libre ou free ion
activity model, FIAM) (Brown et Markich, 2000). Cette théorie a été plus récemment complétée dans
le modele du ligand biotique (terrestrial biotic ligand model, TBLM) par une prise en compte plus
large de la chimie de la solution du sol (e.g. compétition s’exercant entre les cations majeurs et les
métaux vis a vis de cibles biologiques) (Thakali et al. 2006). Ces méthodes ne seront pas
développées ici; elles sont brievement présentées dans la norme I1SO 17402 (2008) qui cite
également les méthodes en développement pour les contaminants organiques®.

Si la norme 1SO 17402 (2008) liste les approches chimiques et biologiques (Fig.6) existantes
d’évaluation de la biodisponibilité et spécifie les principes et les conditions limites des méthodes a
utiliser, elle ne fournit pas une sélection des meilleures méthodes applicables. Les résultats obtenus
a partir de telles méthodes peuvent étre utilisés en tant qu'estimation de la biodisponibilité dans une
approche d'évaluation du risque.

Figure 6 - Méthodes d’évaluation de la
Mesurages biodisponibilité — Relation entre essais
chimiques biologiques, bioaccumulation et essais
chimiques (Source: 1SO, 17402 -
Quialité du sol — Lignes directrices pour

Solleau interstitielle

/ ‘\\ la sélection et [lapplication des

Vermbrane 4 " ) méthodes  d'évaluaton  de la

\\ / biodisponibilité des_ contaminants dans

Essals de toxlclté ™~~_____~"Bloaccumulation le sol et les matériaux du sol (et peut

, également s'appliquer aux sédiments)
Organisme Mesurages publiée en 2008.

blologlques

La biodisponibilité toxicologique évaluée a l'aide de bioessais d’écotoxicité (cf Fig.1, 3) ne
sera pas approfondie ici, car leur intégration en éRé est plus pratiquée que celle de la biodisponibilité
environnementale, méme si des études sont encore nécessaires notamment pour améliorer la
définition des valeurs toxiques de référence (Fritsch et al, 2010 ; ateliers 1 et 3). L'intérét de la
bioaccumulation en éRé sera développé en s’appuyant sur des exemples qui portent sur I'analyse
des transferts et de la bioaccumulation de métaux du sol vers une plante (le blé dur) et un animal
(Pescargot). Loin d’étre représentatifs de lintégralité des transferts pouvant intervenir dans les
écosystemes, ces organismes « modeles » qui présentent des physiologies et des modes de vie
contrastés illustrent deux maillons importants des chaines trophiques terrestres.

2.1. Méthodes biologiques: biodisponibilité estimée par mesure de Ila
bioaccumulation

L’analyse de l'accumulation de contaminants (métaux principalement) dans les organismes
animaux (de Vaufleury, 2005 ; de Vaufleury et Gimbert, 2008) et végétaux (Mench, 1993, Morel,
1997, Smolders et al. 2009) pour détecter, cartographier les pollutions et appréhender les risques de
transfert dans les chaines alimentaires est pratiquée depuis de nombreuses années. Les relations
entre 'accumulation et/ou leur « vitesse » d’entrée (flux d’absorption) des contaminants dans les
organismes et leur toxicité (concept des CBR : Critical Body Residues, Lanno et al. 2004) sont
également étudiées et constituent des éléments importants en éRé.

2.1.1. Plantes : 'exemple du RHIZOtest

Cette méthode (Fig.7) utilisant des plantes exposées en laboratoire par contact entre racines et sol
(séparés par une fine membrane) permet de déterminer la phytodisponibilité environnementale des
métaux et métalloides par la mesure des flux de transfert entre le sol et la plante. On peut aussi
comparer les concentrations internes en fin d’essai. On couple ainsi analyse statique (mesure a un
temps donné de la bioaccumulation) et cinétique des transferts (flux). Cette méthode permet par
exemple de comparer la contamination de diverses especes végétales sur un méme sol, d’une
méme espéce sur divers sols ou encore d’évaluer le potentiel de bioaccumulation de diverses
substances (éRé via une approche substance et matrice).
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Figure 7 - Procédure expérimentale du RHIZOtest (ISO/WD 16198) constituée de deux étapes
distinctes. La 1°° étape permet le développement des plantes et la formation d’un tapis racinaire en
hydroponie. Au cours de la 2% étape, le tapis racinaire des plantes est mis en contact avec une
mince couche du sol a étudier. C’est au cours de cette 2°™ étape que la phytodisponibilité
environnementale de métaux et métalloides en traces dans le sol est estimée par la mesure des flux
de transfert chez les plantes (en ng métal m? surface d’exposition s™).

L’outil RHIZOtest a notamment été développé au travers d’'une étude ayant pour objectif I'évaluation
des risques de phytotoxicité du cuivre (Cu) sur le blé dur implanté sur sols a antécédents viticoles en
Languedoc-Roussillon. Le RHIZOtest a ainsi montré sa capacité a discriminer la phytodisponibilité de
Cu chez le blé dur dans des sols représentatifs de la région et présentant des propriétés physico-
chimiques variées, notamment du point de vue du pH et du niveau de contamination en Cu (Fig.8.b).
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Figure 8 — Comparaison de
la biodisponibilité de Cu
pour le blé dur mesurée in

situ ([Cu] racines, concentration en Cu dans les racines (a et c) et ex situ a l'aide du RHIZOtest
(Frhiz, flux de Cu du sol a la plante (b et d) en fonction de la concentration totale en Cu (a et b) et du
pH (c et d) de 40 sols a antécédent viticole (D’aprés Michaud et al. 2007 ; Bravin et al. 2010).
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Les mesures en RHIZOtest ont également été comparées aux concentrations en Cu mesurées in situ
dans des racines de blé dur prélevées sur les sols correspondants. Il est ainsi apparu que, comme
pour la phytodisponibilité de Cu évaluée in situ, les mesures de phytodisponibilité effectuées en
RHIZOtest ont été significativement corrélées a la concentration totale en Cu des sols et, au
contraire, n’ont présenté aucune corrélation significative vis-a-vis du pH des sols (Fig.8). Cependant,
malgré cette dépendance similaire vis-a-vis des propriétés du sol, aucune corrélation significative n’a
pu étre trouvée entre les mesures in situ et en RHIZOtest.

Une étude statistique a également permis de préciser les principales propriétés des sols déterminant
la phytodisponibilité de Cu mesurée en RHIZOtest, a l'aide de régressions linéaires multiples du type
(Bravin et al. 2010) :

Log(Fruz) = 0,74(x0,09)Log:o(TotCu) + 0,6 (+0,1)Log:o(CEC) — 0,3 (20,1)Log:o(Argile) —
0,33(i0,09)Log10(C0rgan|que) + 0,1(-'_-0,3) Rz = 0,72*** (n = 40)

En multipliant la gamme de sols utilisés pour définir ces équations de transfert sol-plante,
'ambition est, a terme, de pouvoir prédire les risques de transfert de contaminants vers la plante in
situ.

Dans le cadre du projet de recherche NormaRHIZO (2010-2012), des travaux sont
actuellement en cours, d’une part, pour étendre le domaine de validité du RHIZOtest aux
principaux métaux et métalloides d’intérét en écotoxicologie (notamment As, Cd, Cr, Cu, Ni,
Pb et Zn) et, d’autre part, pour parvenir a la normalisation ISO de la procédure expérimentale
(projet de norme 1SO 16198, Qualité du sol — Biotest végétal pour I'évaluation de la biodisponibilité
environnementale des éléments traces pour les plantes).

2.1.2. Animaux : I'exemple du « Snail watch »

L’évaluation de la biodisponibilité des contaminants pour les animaux est plus compliquée que
pour les plantes car ils integrent de multiples voies et sources d’exposition (Sizmur & Hodson, 2009).
Pour I'exposition digestive, ce qui est dans le tube digestif peut étre accessible mais pas forcément
disponible (c’est a dire réellement assimilé dans les tissus) et peut étre éliminé. Enfin la mobilité des
animaux dans les milieux, leurs variations de régime alimentaire rendent complexes la modélisation
des transferts et donc des concentrations internes dont on a besoin pour conduire une éRé, que ce
soit pour estimer le risque pour l'organisme lui méme (concept des CBR) ou pour ses
consommateurs. Parmi les nombreux animaux utilisables en éRé pour suivre le devenir des
contaminants dans les milieux (de Vaufleury, 2005 ; de Vaufleury & Gimbert, 2006), I'escargot Petit
Gris (Helix aspersa, syn Cantareus aspersus) est un bioindicateur qui renseigne sur l'interface sol-
plante-air-animal. Une illustration des réponses qu’il peut apporter en éRé est présentée a l'aide de
deux études (une en laboratoire ; I'autre in situ) :

Question posée : les ETMs de sols d’'un ancien site minier sont ils biodisponibles et toxiques pour
les escargots ?

In situ, le «snail watch » (Fig. 9) révéle la biodisponibilit¢ par I'accumulation de Pb dans des
escargots implantés 28 jours en sentinelles ; cette accumulation ne s’accompagne pas d’effets
toxigues (en terme de survie aprés 28 jours).

La mise en relation de la bioaccumulation avec les paramétres du sol et/ou la disponibilité

environnementale est complexe a analyser car les escargots sont exposés non seulement aux
métaux par ingestion ou contact avec le sol mais aussi par voie trophique via les végétaux ingérés.

Dans le cadre d’un projet de recherche portant sur 12 sites naturels frangais contaminés ou
non (Bioindicateurs 2% 2009-2010), ce bioessai animal sera utilisé pour définir des
concentrations internes de référence de divers métaux (Cd, Pb, As, Cr, Cu, Zn), préciser ses
capacités de discrimination des sites selon leur niveau de contamination et déterminer si des
équations multivariées peuvent étre établies entre parametres du sol et transfert.

* http://ecobiosoil.univ-rennes1.fr/page.php?10
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Figure 9 - Biomonitoring (« shail watch » : bioindication active = transplantation d’animaux de passé
biologique connu pendant 28 jours) sur un ancien site minier (Fritsch et al. 2011) (k; taux d’absorption
(g sol g es:cargot'1 j'l; k, taux d’excrétion (j'l). En couleur sur les courbes : concentration interne en Pb en fin
d’exposition.

En laboratoire, la biodisponibilité pour I‘escargot est étudiée par analyse de la bioaccumulation et
des flux d’assimilation (Gimbert et al. 2006 ; Pauget, 2008) (Fig.10).

Site : Métaleurop

Cliché : Gimbert F.

Laitue fraiche sol

Figure 10- Méthode biologique d’estimation de la zoodisponibilité en laboratoire : des escargots
sont exposés 28 jours aux sols de diverses zones du site d’étude (ancien site minier, Douay et al.
2008 ; Fristch et al. 2010).

Les métaux du sol (exemple du Cd et du Pb, fig. 11) sont biodisponibles pour I'escargot. Les
cinétiques d’accumulation chez I'escargot sont variables selon les caractéristiques du sol. Comme
pour les plantes (Fig. 8) les flux d’assimilation (a ; en mgCd.kg™.j*) peuvent étre mis en relation avec
les parametres du sol (Pauget, 2008). Les paramétres a prendre en compte sont variables selon le
métal considéré :

a=2.86 + 0.02.Cd - 0.14.pH — 1.24l0gCEC — 0.26l0gFes, (12 = 0.81)
a =358+ 0.01.Pby — 25.5 logCEC
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Figure 11 - Biodisponibilité (ex du Pb) pour l‘escargot au cours d’'une exposition de 28 jours en
laboratoire a des sols d’un ancien site minier (Pauget, 2008). Les concentrations internes a 28 jours
sont similaires pour des 2 sols; le flux d’assimilation (« vitesse » d’entrée) du Pb est plus élevé pour
le sol le moins pollué.

A ces concentrations dans les sols et cette durée d’exposition aucun effet toxique n’est mis en
évidence. D’autres travaux ayant montré que le Cd accumulé dans I'escargot était biodisponible pour
un prédateur vertébré (Hispard et al. 2008), I'absence d’effets toxiques pour I'escargot ne signifie pas
l'absence d’effet dans les chaines alimentaires du fait de la biodisponibilité trophique des
contaminants.

2.2. Avantages et limites des méthodes biologiques et chimiques pour mesurer la
biodisponibilité

Méthodes biologiques

* Avantages : elles permettent de coupler I'analyse des effets et de la bioaccumulation ce que les
méthodes chimiques ne peuvent faire. Elles constituent donc un apport indispensable aux efforts de
modélisation actuels en éRé. Elles intégrent les transferts de tous les contaminants, les interactions
possibles entre eux (alors que les modélisations se font le plus souvent molécule par molécule) et les
effets possibles des organismes sur le milieu et vice-versa. Elles fournissent des données fiables
pour renseigner les modeéles de transfert. De maniére générale, on peut considérer que les
méthodes biologiques intégrent mieux la diversité des mécanismes mis en jeu a linterface sol-
organisme qui régulent la biodisponibilité des contaminants.

* Limites : Leur mise en ceuvre nécessite généralement un temps d’expérimentation plus long et
impliqgue un colt plus élevé que pour la plupart des méthodes physico-chimiques. Lorsqu’on
s’'intéresse a la bioaccumulation, il faut analyser les concentrations dans les tissus. Les données ne
sont pas extrapolables a tous les organismes, tous les contaminants.

Méme si un certain nombre de méthodes biologiques est actuellement normalisé au niveau frangais
ou international (voir ISO 17402), le niveau de standardisation de ces méthodes reste le plus souvent
sujet a caution. Des efforts restent a faire en ce sens pour disposer d’une batterie de méthodes
biologiques fiables, robustes et donnant des réponses reproductibles.

L’analyse de la contribution respective du sol et des végétaux ou de l'air dans I'exposition n’est pas
aisée pour les animaux surtout in situ. Les flux ne peuvent étre exprimés avec les mémes unités pour
végétaux et animaux car pour ces derniers les surfaces de contact sont difficiles a évaluer, de méme
que le temps réel d’exposition.
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Méthodes physico-chimiques :

* Avantages : simples, rapides, reproductibles et souvent peu onéreuses. Elles renseignent sur la
disponibilité des contaminants, c’est a dire sur leur mobilité dans et entre les différentes phases du
sol.

* Limites : sauf pour les méthodes cinétiques, elles considérent mal le facteur temps d’exposition
dans les transferts sol-organisme. Elles n’intégrent pas la notion d’organisme indicateur et
renseignent donc une mobilité des contaminants sans tenir compte des variations spécifiques de
prélevement par les organismes. Elles ne considérent pas linfluence de l'organisme sur la
disponibilité des contaminants a l'interface sol-organisme, comme par exemple dans la rhizosphére
(interface sol-racines), et ne tiennent pas compte des capacités de régulation qui peuvent apparaitre
chez les organismes a de fortes expositions (ex du Pb de I'étude de cas de la Fig.9, site P3, Tableau
1 et zone C de la Fig.12).

Tableau 1 - Concentration en Cd et Pb (mg.kg™® MS) de sols d’'un ancien site minier (tot = totale ;
CaCl, : extraites au CaCl,) et dans des escargots exposés pendant 28 jours sur ce site (d’aprés
Fritsch et al. 2011).

site Cd tot Cd CaCl, Cd escargot | Pb tot Pb CaCl, Pb escargot
Te 1.4 0.17 0.7 115 0.06 2
P1 21 0.59 2.6 1201 0.3 12
P2 77 2.8 145 2816 0.38 187
P3 268 14.27 223 7821 1.67 117

D ‘'une maniére générale, la validation de méthodes physico-chimiques pour I'estimation de la
biodisponibilité des contaminants dans les sols par le biais de comparaison avec des méthodes
biologigues ou mieux des mesures de terrain reste encore largement imparfaite.

Y

¥ comcentration totale CCCR

A B o
e A A ¥ réponse chimique, bisaccumulation, réponse biclogique
- |- g
& Zone A le contaminant st détectd, mais il n'y a pas d'effet détectable
B Zone B: les courbes concentration-réponse sont paralléles pour les essais chimiques et biclogigues: alors Pessai
chimigue constitue un essai de substitution utile
= G Zone C: les essais ne sont plus lindaires et la corrélation est perdue
%4 1 essai chimigue
. 2 bioaccumulation
3  effet biologique
4  essai biologique
d .

Carrélation possible entre I'essai bislogique et Messai chimique; essai chimique = essai de substitution utile.

X
Figure 12 - Relation entre essais chimiques et biologiques (ISO 17402)

Actuellement, pour conduire une éRé, les données sont partielles voir lacunaires,
particulierement sur des organismes exposés in situ ou les biodisponibilités environnementale et
toxicologique sont généralement difficiles a mettre en évidence sous I'effet de nombreux facteurs de
confusion (par ex. hétérogénéité spatiale des sols, variabilité temporelle des parametres
climatiques...). Les données biologiques utilisées en éRé sont encore souvent issues de travaux
conduits en laboratoire avec des conditions expérimentales et des espéces qui ne sont pas toujours
représentatives de ce qui se passe réellement en milieu naturel. Il est donc toujours nécessaire de
valider les modéles proposés pour estimer les transferts milieu-organismes, et couplant approches
biologiques, psysico-chimiques voir mathématique. Enfin pour les méthodes physico-chimiques, il est
actuellement impossible d’évaluer la mobilité de tous les contaminants potentiellement présents
dans les sols a l'aide d’'un extractant « universel ». Ainsi le gain de temps et la pertinence des
méthodes physico-chimiques sont contrebalancés actuellement par la multiplicité des extractants
différents qu’il faudrait mettre en oceuvre pour estimer la biodisponibilité des métaux pour un
organisme.
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2.3. Couplage des approches physico- chimiques et biologiques

Les méthodes chimiques doivent étre validées par des essais sur organismes (Fig 12 et
13) variés car on ne peut extrapoler les résultats obtenus avec un organisme, un extractant a tous
les contaminants, toutes les matrices d’exposition, toutes les espéces. L’utilisation des
extractants chimiques doit étre réfléchie en fonction des attentes de I'utilisateur, par exemple :

- on souhaite savoir si le métal est plus ou moins mobile dans divers sols, sans avoir de
cibles biologiques précises (objectif : comparer le risque potentiel de divers sols contaminés vis a vis
des masses d’eau souterraines)

- on cherche & comprendre les mécanismes contrélant la biodisponibilité de contaminants du
sol pour un ou des organisme(s) et on essaye de mettre en relation les divers pools de métaux du sol
(fig.5) avec la biodisponibilité.

- on souhaite modéliser les transferts et les effets potentiels de contaminants du sol sans
utiliser d’organismes.

Flux d’assimilation, FBA

s

’ 2
* Biodisponible? D’accofrd *

_ Figure 13 - Nécessité de valider les

approches hysico-chimiques
* Disponible? PP phy: q
<\

(CaCl,, DGT...) par des approches
\

biologiques pour une modélisation
Concentration totale; extractible par CacCl,, fiable des transferts.
'EDTA, NaNO;, NH,NO;...? TBLM? FIAM? DGT?

2.3.1. Exemple de relation chimie/biologie chez les plantes :

Des essais de corrélation entre la disponibilité du Zn dans le sol (évaluée par extraction au
CaCl,, 0.43M HNO; et DGT) et la biodisponibilité de ce métal pour trois plantes (tréfle, laitue, lupin)
(Koster et al. 2005, Fig 14) : si de bonnes corrélations entre flux d’absorption du Zn par le tréfle et la
laitue et Zn-DGT ou Zn-CacCl, ou Zn-pore-water ont été trouvées, cela n’est pas le cas pour le lupin.
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Figure 14 - Comparaison de la DGT et de techniques classiques d’extraction pour évaluer
'accumulation du zinc dans trois plantes et un invertébré du sol a exosquelette (isopode) (Koster et
al., 2005) : relation Zn-DGT (= Cg Zn) et Zn-CacCl, ou flux d’assimilation (k) chez la laitue ou le lupin ;
relation Zn-DGT et concentration totale du corps chez un isopode (carré rose, losange bleu : 2 sols
différents).

Ces exemples illustrent la difficulté du couplage biologie et physico-chimie qui réside notamment
dans la prise en compte variable de ces approches du facteur temps et I'influence de 'organisme sur
la disponibilité des contaminants (zone bioinfluencée).

La DGT (voir définition en 2. méthodes physico-chimiques) fait I'objet de nombreuses investigations
en ce sens : si ses limites ont déja été montrées et ce méme quand on utilise les flux d’absorption de
plantes au lieu des concentrations internes a un temps donné (Fig 14), la compréhension des
facteurs de variations impliqués progresse. Ainsi, la nature du sol est importante : le flux DGT(Fper)
est significativement corrélé avec les concentrations dans le blé (Fig 15, a) quand on distingue les
sols calcaires et les sols non calcaires (Fig 15, a).

[Cu] racinaire mesurée in situ, mg kg Foor, Ng Cu m2s-t
250 80
a. @ Solsnoncalcaires b.
< < Sols Calcaires
200 <> R2=0,64 60 *
P < 0,001
e
150 .
00 , 40
- R?2=0,45 i
100 > S o P <0, 001 * .e
> @, * * * &
< e 20 Py ®* [ 3B
50 0’ L 2 . 4 ’0 * %
*
* * ¢ o * 5
0 T T T 0
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Figure 15 - Exemple d'utilisation d’'une méthode physico-chimique(Fpgt) pour prédire I'accumulation
de cuivre dans les racines du blé dur cultivé en champ (a) et dépendance de la mesure DGT vis-a-
vis du pH du sol (b) (D’aprés Bravin et al., 2010).

La DGT peut donc étre considérée comme une méthode physico-chimique intéressante
pour estimer en laboratoire la biodisponibilité du Cu pour le blé dur. Il a cependant été montré
gue la DGT tend a surestimer la biodisponibilité de Cu dans des sols acides du fait de sa forte
dépendance vis-a-vis du pH du sol (Fig.15.b).

Actuellement, ni la DGT (Fig. 15), ni le RHIZOtest (Fig.8) ne permettent de modéliser et donc
de prévoir de facon suffisamment satisfaisante la biodisponibilité du Cu pour le blé dur mesurée in
situ. Une des causes possible est que la DGT ne mime que le processus de prélévement racinaire,
et ne permet pas de prendre en compte l'effet des activités racinaires sur la disponibilité du Cu a
I'interface entre le sol et les racines, c’est-a-dire dans la rhizosphére, et pour le RHIZOtest a cause
d’une diversité différente de cultivars entre mesures de laboratoire en RHIZOtest et mesures in situ
(Bravin et al. 2010). Cependant ces approches, qui considérent notamment la variable temporelle de
'exposition des organismes, sont parmi les plus prometteuses en éRé comme en témoigne les
travaux de Tian et al., 2008 qui indiquent que la DGT est bien corrélée aux concentrations en Cd,
Cu, Pb et Zn des racines ou des grains de riz cultivés en champ .

2.3.2. Exemple de relation chimie/biologie chez les animaux :

La ligne directrice ISO 17402 et le nouveau sujet de travail ISO sur les extractions utilisables
pour estimer la biodisponibilité des métaux (ISO/WD 14958) présentent des exemples de la
bibliographie ou les extractions sont corrélées ou non aux concentrations dans les animaux. Chez le
ver de fumier Eisenia andrei, Grelle et Descamps (1998) rapportent que les fractions extraites
(EDTA, CacCly) ne corrélent pas avec les concentrations en Cd, Pb, Zn dans les tissus alors que
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Peijnenburg et al. (1999) décrivent de bonnes corrélations entre extraits CaCl, et concentrations
internes pour Cd et Pb et que Koster et al. (2005) décrivent chez un isopode une corrélation limitée
entre concentrations internes en Zn et concentrations extraites par DGT (Fig.14). Parmi les causes
évoquées pour expliquer ces relations limitées entre chimie et biologie, la présence d'un
exosquelette limitant I'exposition par les métaux en solutions et I'exposition par voie digestive sont
évoquées. Ainsi, a notre connaissance il n'y a pas de consensus actuellement (c’est a dire pas
d’extractant « universel » et il faut donc faire plusieurs extractions pour tenter d’approcher la
biodisponibilité de divers métaux pour un organisme.

Chez l'escargot, les essais de mise en relation des fractions disponibles et biodisponibles
montrent que si les extractions au CacCl, refletent bien la fraction faiblement liée du Cd et du Pb (cf
Fig.5), elles ne refletent pas ce qui est biodisponible pour I'escargot exposé en laboratoire 28 jours
aux sols étudiés (Tableau 1 et 2). L’approche développée ici vise, a partir de la modélisation des
cinétiques d’accumulation (Gimbert et al.,, 2006), a rechercher le meilleur extractant chimique
permettant de corréler disponibilité environnementale (C,) et biodisponibilité (flux d’assimilation, a)
(Pauget et al.,, 2011). Le Tableau 2 montre que ni la concentration totale ni la concentration
extractible au CaCl, ne permettent d’estimer la biodisponibilité du Cd pour I'escargot, notamment car
ces deux méthodes ne refletent pas correctement l'influence du pH et de la teneur en matiere
organigue (MO) du sol sur I'escargot. Pour le Pb, c’est la concentration totale qui décrit le mieux la
biodisponibilité sans qu’on puisse distinguer I'influence des facteurs du sol mis en jeu.

Tableau 2 - Régression multivariées liant taux d’absorption (k; en g sol.g™' escargotj") et
caractéristiques du sol a partir de différentes méthodes d’estimation de la disponibilité
environnementale de Cd pour I'escargot Cantareus aspersus exposé en laboratoire a divers sols
issus d’'un site contaminé (Pauget et al. 2011). La variation des taux d’absorption, k, (=a / C,)*, déterminés
pour différents extractants chimiques, en fonction des parameétres physico-chimiques des sols est testée dans
une approche multivariée. Si a et C, varient dans le méme sens, on a une régression du k; non significative et
donc C, peut étre utilisée pour estimer la biodisponibilité environnementale pour I'escargot : ce n’'est pas le cas
ici pour le Cd quelque soit I'estimateur chimique considéré (Tableau 2). Par contre si la relation est significative
(p< 0.05), cela indigue que (a) et C, ne sont pas modulés de facon similaire par les divers parameétres du sol et
donc que l'extractant testé n’est pas représentatif de la fraction biodisponible.

Métal Méthode chimique Equation I2adj p-value

cd Confgtgﬁ;a“on log k; (total) = -0.21+0.06+pH* -0.60+0.18logOM*  0.77  0.023

Extraction CacCl, log k; (CaCly) = 0.29+0.08+pH* - 1.56+0.61* 0.70 0.012

pp ~Concentration log k; (total) = ns 009  0.240
totale ! ' '

Extraction CacCl, log k; (CaCly) = 0.31£0.07+pH** 0.74 0.004

Significativité statistique: * p<0.05. **p<0.01 and *** p<0.001.. Ns : régression non significative
* k; (taux d’absorption) = a (flux d’assimilation = biodisponibilité)/ C, (concentration dans le sol totale
ou extraite au CaCl, ou avec un autre extractant = disponibilité environnementale).

Les premiers essais d’estimation de la biodisponibilité du Cd, Pb et Zn pour I'escargot a partir
des métaux-DGT révelent pour le Cd, I'existence d’'un pallier au niveau du flux assimilation de Cd
dans I'escargot a environ de 1 mg(;d.kgescargo{l.j'1 (Fig.16). La mesure du flux DGT ne refléte pas ce
pallier. La limite d’absorption de I'animal est donc ici atteinte plus vite que celle de la DGT (cf zone C,
fig 12) et on n’est plus dans une zone de corrélation entre chimie et biologie. En effet la méthode
DGT fonctionne sans limite de prélévement tant que la résine n’est pas saturée, c'est-a-dire comme
un puits infini. Cette différence peut expliquer la non corrélation entre les deux parametres. D’autre
part, a la différence des isopodes (Fig.14), les escargots n'ont pas d’exosquelette qui pourrait limiter
I'exposition via I'eau du sol, par contre ils ne sont pas en contact permanent avec le sol et ingérent
divers végétaux en plus du sol; ces facteurs peuvent limiter les corrélations entre métaux
extractibles-DGT et concentrations internes. Enfin, si la méthode DGT et le flux vers I'escargot sont
corrélés pour le Cd, les concentrations internes de Cd dans I'escargot (mesure statique aprés 28
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jours par exemple) sont mal expliquées par le Cd-DGT. Ceci peut étre di au fait que I'escargot a une
accumulation limitée notamment par sa capacité de synthése des molécules de stockage du Cd
(métallothionéines).

Pour le Pb, il n’y a pas de relation entre le paramétre flux Pb DGT et flux d’assimilation par
I'escargot (Fig. 16). On obtient une meilleure corrélation entre la concentration en Pb total dans le sol
et le parameétre flux d’assimilation dans I'escargot. Pour le Zn, une bonne relation DGT et flux
d’absorption est observée si I'on distingue deux groupes de sols en fonction du pH notamment.

1.2 4 40 4

30 4

mg/kg/j
8
.

10 4 .

Cd flux assimilation de I'escargot
Pb flux assimilation de I'escargot

0 05 1 15 2 2.5 3 0 5 10 15 20 25 30 35 40
Cd flux DGT Pb flux DGT
Hg/cm2/s ug/cm2/s

Figure 16 - Flux d’assimilation du Cd et du Pb chez I'escargot en fonction du flux de Cd et de
Pb mesuré par DGT pour des sols contrastés issus d'un site contaminé (carrés roses : pH<7;
losanges bleus : pH >7)(Gimbert et al. in prep.)

Ainsi, d’autres facteurs que ceux contrélant la fraction extractible (durée d’exposition, exposition
de l'escargot a d’autres pools que le pool faiblement lié aux métaux, par exemple via l'ingestion de
particules de sol et processus de digestion interne, excrétion...) contrdlent la fraction réellement
biodisponible. Ces résultats sont en accord avec les conclusions de Smolders et al. (2009) qui
indiquent par exemple qu’en général le pH du sol est un bon indicateur de la solubilité des
meétaux mais un mauvais indicateur de leur toxicité dans divers sols.

Des recherches sont donc encore nécessaires pour préciser les possibilités de couplage
des méthodes de mesure de la disponibilité environnementale et de la biodisponibilité. Un
groupe de travail ISO s’y attache et travaille notamment sur la mesure de la disponibilité
environnementale des métaux (ISO/WD 14858 ; Fig.17).

Guideline 1ISO 17402 ‘
|

Heavy metals

Selection
and development

| Chemical Methods | Biological
Methods
| Equilibrium approach | Non-equilibrium
approach
|
_ Environm. availability ;Ec;:::;rl?ty Env. BIO-|| Tox. BIO-
Specific ] ——_— -DGT availability|| availability,
Methods caCly NH:NO; ilu e_ =T
xtract extract HNO5 - Kinetic
“ea | |1s0 19730| | extract extracts? RHIZOtest?|[Several
1SO XXXX 1ISO XXXXX ISO XXXX [|ISO
21268-2 standards
Use of results I'_Ieavy_ me_t_al
in assessment Bioavailability
ISO XXXX

Figure 17 - Projet de normes en cours a I'lSO TC190/SC7/WG8 Biodisponibilité.

Séminaire ERE — Synthése atelier n°2 -

-16 —



Trois projets sont également en cours pour les contaminants organiques. Ces textes concluent de

facon objective que les difficultés de modélisation de la biodisponibilité a partir de méthodes
chimiques peuvent résulter du fait que :

1) la biodisponibilité des métaux peut étre fortement dépendante de processus cinétiques et
donc non a I'équilibre, le pool de métaux liés a la phase solide du sol pouvant par exemple alimenter
progressivement au cours du temps la solution du sol, cela devant conduire a mieux développer et a
utiliser plus fréiquemment des approches ne résidant pas sur un état d’équilibre (Tian et al. 2008);

2) comme décrit dans I'lSO 17402 la disponibilité environnementale peut étre modifiée par les
organismes du sol (par exemple au niveau de la rhizosphere pour les plantes et de la drilosphére
pour les vers de terre) ;

3) la biodisponibilité de métaux est tres variable selon les especes et méme entre sous
especes ou cultivars et que cela ne peut étre mimé par un extrait de sol.

Ainsi, pour les points 2-3 il est nécessaire de faire appel a des méthodes biologiques pour une
mesure plus directe de la biodisponibilité des métaux.

3. APPORTS ET ENJEUX de (BIO)DISPONIBILITE en éReée

Parmi les apports de la mesure de la biodisponibilité dans le contexte de I'éRé, on peut insister
sur le fait qu’elle permet de suivre le cheminement de contaminants persistants et bioaccumulatifs
qui caractérise l'exposition des organismes, et parfois explique les effets toxiques (pour les
contaminants rapidement dégradés et / ou excrétés, métabolisés par les organismes, la mesure de la
bioaccumulation n’est pas pertinente et c’est la caractérisation des effets qui sera utilisée).
Biodisponibilité environnementale et toxicologique permettent de définir des valeurs toxiques
de référence dans les milieux et dans les organismes et ces données sont indispensables
pour estimer le risque environnemental des contaminations du sol. Ces 2 volets de I'évaluation
de la biodisponibilité qui déterminent des effets et /ou une bioaccumulation vers des indicateurs
biologiques précis peuvent étre couplés a I'analyse de la disponibilité environnementale qui refléte
elle, la mobilité vers des cibles a définir en fonction des objectifs de chaque utilisateur.

Une synthése de nombreux travaux sur la toxicité de métaux ( Cd, Cu, Co, Ni, Pb et Zn) sur
divers organismes et processus (microorganismes, plantes, invertébrés) a conduit Smolders et al
(2009) a proposer des valeurs limites pour ces métaux (PNEC sol) dans les sols ; ces « Ecological
Soil Standard » considérent l'influence du type de sol et 'dge de la contamination (Tableau 3) pour
définir des sols plus ou moins a risque vis a vis des contaminations. Des démarches similaires
devront étre conduites pour proposer I'équivalent en intégrant le risque de bioaccumulation.

Ces valeurs de PNEC sont a améliorer notamment parce que des différences non négligeables
existent entre effets mesurés en laboratoire et in situ et entre sols naturellement ou artificiellement
contaminés (ce qui pourrait s’expliquer en partie par le fait que les sols utilisés en laboratoire ne sont
pas lessivés avant utilisation ; Smolders et al, 2009).

Sol estimé

peu
Parameétres du sol trés sensible | moy sensible sensible
CEC (cmolc/kg) 4 15 35 Tableau 3 - Valeurs estimées
pH 4.5 5.5 7.5 acceptables dans trois sols
CO (%) 1 2.9 12 présentant des caractéristiques
background Zn (mg.kg™® 8 51 155 contrastées (PNEC : Predicted
PNEC Zn (total) 28 111 286 No Effect Concentration en
PNEC Cu 30 93 162 mg.kg™") d'aprés Smolders et
PNEC Ni 8 36 93 al., 2009.
PNEC Co 5 31 86
PNEC Pb 166
PNEC Cd 1.1-2.2
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Si la modélisation de I'exposition, des effets et des transferts de contaminants constitue un
outil précieux quand on ne dispose pas de I'ensemble des analyses de terrain (cf atelier n°3)
nécessaire a la réalisation d'une éRé, il est préférable d’acquérir des connaissances
supplémentaires pour affiner la pertinence de ces modéles et / ou de valider leurs prédictions par
guelques analyses sur les sites investigués. En effet les modéles actuels qui permettent d’estimer les
effets et/ou les concentrations dans les organismes sont limités car ils sont basés soit sur peu de
données, soit sur des données expérimentations de laboratoire effectuées sur des especes peu
représentées in situ, soit sur des modeéles qui ne sont pas adaptés car ne considérent pas le fait que
'accumulation n’est pas toujours linéaire (cf par ex. modeéele US-EPA utilisé pour définir des
concentrations dans des proies comme les vers de terre a I'aide de modéle du type : In[organisme] =
a*(In[soil]) + b; Sample et al, 1998 et 1999). Les auteurs de ces travaux indiquent tres justement que
les valeurs modélisées constituent un appui a 'éRé mais doivent étre confortées par des données
spécifiques du site étudié.

Les enjeux sont notamment d’acquérir de nombreuses données de référence indispensables
aux tentatives de modélisation visant a prédire les effets et les concentrations dans les organismes a
partir de caractéristiques physico-chimiques des polluants et du milieu en relation avec la toxicité
potentielle et la définition de seuils de qualité des milieux.

La figure 18 synthétise les points les divers apports de la (bio)disponibilité a 'éRé :

Stress
toxiques

Paléo-pallutions. Emissions, transports, dépéts. Exposition
Biodisponibilité environnenientale et toxicologique

Figure 18 — Apports des mesures
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